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Prezados Leitores,

Nesta edição, queremos valorizar e homenagear um grupo de trabalhadores anônimos, pesquisadores, espe-

cialistas que atuam no mercado e/ou professores da academia,  intitulados  pareceristas, árbitros, consultores 

ad hoc ou ainda revisores ad hoc. Esses especialistas, que conduzem o processo de revisão dos artigos num tra-

balho totalmente voluntário, educativo e altruísta, são profissionais cuidadosamente escolhidos pelo editor 

científico ou indicados pelo conselho editorial, por meio do nosso sistema duplo-cego (double-blind), no qual 

os autores e pareceristas estão em completo anonimato. 

Para suprir o aumento da demanda decorrente da reclassificação da Revista DAE na CAPES para B2, um salto 

de 55 artigos em 2016 para 138 artigos em 2017, ampliamos nossa rede de pareceristas. Assim, o número de 

revisores ad hoc passou de uma base de 124 para o expressivo número de 323, com o objetivo fortalecido de 

manter o atendimento à demanda e qualidade da revista.

Nesta edição, em nossa última página, homenageamos todos publicamente como forma de expressar toda a 

nossa gratidão e o reconhecimento pelo maravilhoso trabalho que temos recebido em forma de verdadeiros 

pareceres-aulas. 

Prezados pareceristas da Revista DAE, nosso muito obrigado!

Desejo a todos uma excelente leitura.
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Jaime Silva Mendes / Iran E. Lima Neto*

Análise e projeção da salubridade ambiental 
com base em planos municipais de 
saneamento básico
Analysis and projection of environmental health based  
on basic sanitation municipal plans

Resumo
Este trabalho apresenta uma metodologia simplificada para avaliação das condições de salubridade dos muni-

cípios por meio de um Índice de Salubridade Ambiental (ISA), que considera o nível de atendimento dos servi-

ços de saneamento básico, conforme detalhado nos seus planos municipais de saneamento básico, englobando 

tanto as zonas urbanas como as zonas rurais. O estudo fez uma avaliação dessa metodologia em dez municí-

pios do Estado do Ceará, com populações variando entre 7 e 265 mil habitantes. Os resultados mostraram que 

as zonas rurais apresentam consistentemente níveis de salubridade inferiores aos das zonas urbanas, sendo 10% 

dos municípios classificados como insalubres, 50% de baixa salubridade e 40% de média salubridade. Verificou-

-se que quanto maior o município, melhor a salubridade ambiental. Observou-se também que a existência de 

Sistema Integrado de Saneamento Rural (SISAR) foi um fator relevante para a classificação da salubridade am-

biental dos municípios de menor porte. Outro resultado impactante foi que somente a partir de um horizonte 

de planejamento de médio prazo (20 anos) os municípios poderão atingir a condição de salubres. Combinan-

do-se os dados do presente estudo com trabalhos anteriores, foi possível obter uma correlação geral capaz de 

descrever o ISA em função da população dos municípios. Extrapolando essa correlação para os 184 municípios 

do Estado do Ceará, pode-se inferir que a grande maioria dos municípios (84%) foi classificada como de baixa 

salubridade. Finalmente, a metodologia proposta pode servir como uma ferramenta para priorização de progra-

mas de saneamento em função do ISA, conforme preconizado no Plano Nacional de Saneamento Básico (PNSB). 

Palavras-chave: Salubridade ambiental. Saneamento básico. Planejamento. 

Abstract

This paper presents a simplified methodology for assessing the environmental health conditions of the municipali-

ties through an Environmental Health Index, which considers the level of attendance of basic sanitation services, as 

detailed in its municipal basic sanitation plans, encompassing both the urban and rural areas. The study made an as-

sessment of this methodology in ten municipalities of the state of Ceara, Brazil, with populations ranging from 7,000 

to 265,000 inhabitants. The results showed that rural areas consistently show health levels lower than those of urban 

areas, 10% of municipalities classified as unhealthy, 50% of low health and 40% of average health. It was found that 

 Data de entrada: 
12/08/2016 

 Data de aprovação: 
08/05/2017

Jaime Silva Mendes* – Engenheiro Civil (Universidade Federal do Ceará).
Iran E. Lima Neto  – Engenheiro Civil (Universidade Federal do Ceará), mestre em Hidráulica e Saneamento (Escola de Engenharia de São 
Carlos/Universidade de São Paulo), PhD em Engenharia Hidráulica (Universidade de Alberta/Canadá) e professor Adjunto (Departamento de 
Engenharia Hidráulica e Ambiental/UFC).  
*Endereço para correspondência: Departamento de Engenharia Hidráulica e Ambiental/UFC - Campus do Pici - Bloco 713, 1º andar - CEP 
60451-970 - Fortaleza (CE).E-mail: iran@deha.ufc.br

10.4322/dae.2018.002

A Revista DAE está l icenciada sob a Licença Atribuição- 
NãoComercial 4.0 Internacional Creative Commons.

5

artigos técnicos

Revista DAE  | núm. 210  | vol. 66  |  abril  a junho de 2018



1 INTRODUÇÃO
O saneamento básico é definido como o conjun-

to de serviços de abastecimento de água potável, 

esgotamento sanitário, drenagem e manejo das 

águas pluviais urbanas e limpeza urbana e manejo 

de resíduos sólidos, que visam promover a saúde 

humana e o desenvolvimento sustentável. Por-

tanto, para verificar as condições de vida de uma 

população, é fundamental que sejam levantadas 

as questões relacionadas à infraestrutura de sa-

neamento básico instalada e à qualidade da pres-

tação desses serviços (PHILIPPI JR., 2005). 

Diversos municípios brasileiros, principalmente 

do Nordeste, sofrem com a falta de água potável 

para abastecimento humano, mais acentuada nas 

zonas rurais, sem falar que os índices são ainda 

piores em relação aos demais setores do sanea-

mento básico. Sem dúvida o ponto de partida para 

tentar solucionar os problemas do setor de sanea-

mento básico é um bom planejamento das ações 

e medidas a serem tomadas. Com a Lei Federal 

11.445/2007, que estabelece diretrizes nacionais 

para o saneamento básico, e o Decreto Federal 

nº 7.217/2010, que a regulamenta, houve novas 

perspectivas para um planejamento de qualida-

de no setor em nível municipal, regional e fede-

ral. A Lei 11.445/2007 determina em seu art. 9 a 

elaboração dos planos de saneamento básico por 

parte do titular dos serviços como condição bási-

ca para o acesso a recursos financeiros da União. 

Exemplos de trabalhos anteriores sobre o desen-

volvimento de planos de saneamento básico nos 

termos da legislação supracitada foram apresen-

tados por Lima Neto (2011), Lima Neto e Santos 

(2011), Lima Neto (2013), Galvão Júnior (2014), e 

Pereira e Heller (2015). 

No setor de saneamento básico, os indicadores e 

índices são fundamentais para visualizar a qualida-

de dos serviços prestados, além de se prestarem à 

avaliação das relações entre saneamento e outras 

áreas. Várias correlações são realizadas entre os in-

dicadores de saneamento, saúde, meio ambiente, 

área socioeconômica, entre outras, visando encon-

trar os impactos que um setor ocasiona em outro 

(HELLER, 1997; TEIXEIRA et al., 2011). Entre estes, 

destacam-se os indicadores utilizados para avaliar a 

salubridade ambiental, que é definida como “a qua-

lidade ambiental capaz de prevenir a ocorrência de 

doenças veiculadas pelo meio ambiente e de pro-

mover o aperfeiçoamento das condições mesológi-

cas favoráveis à saúde da população urbana e rural” 

(PHILIPPI JR. et al., 2005). Portanto, conforme dis-

posto no Decreto nº 7.217/2010, é de fundamental 

importância o desenvolvimento de estudos e a con-

solidação de metodologia que possibilitem caracte-

rizar e avaliar a situação de salubridade ambiental 

no território nacional, por bacias hidrográficas e por 

municípios. Cabe salientar que o Plano Nacional de 

Saneamento Básico (PNSB) enfatiza que um dos cri-

térios para priorização dos programas relacionados 

ao setor é selecionar municípios com indicadores 

críticos de salubridade ambiental. Diversos autores 

the larger the municipality, the better the environmental health. It was also observed that the existence of Integrated 

Rural Sanitation Systems (SISAR) was a relevant factor for the environmental health classification of smaller munici-

palities. Another striking result was that only from a medium-term planning horizon (20 years) the municipalities can 

achieve healthy condition. Combining the data from this study with previous studies, it was possible to obtain a general 

correlation to describe the Environmental Health Index as a function of the population of the municipalities. Extrapo-

lating this correlation to the 184 municipalities in the state of Ceara, one can infer that the vast majority of municipal-

ities (84%) was classified as low health. Finally, the proposed methodology can serve as a tool for prioritizing sanita-

tion programs according to the Environmental Health Index, as recommended by the National Sanitation Plan (PNSB).    

Keywords: Environmental health. Basic sanitation. Planning.
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aplicaram ou desenvolveram um Índice de Salubri-

dade Ambiental (ISA), sendo cada metodologia vol-

tada para uma área específica, como: áreas urbanas, 

áreas rurais, ocupações espontâneas, favelas, entre 

outras (CONESAN, 1999; DIAS et al., 2004; BATISTA e 

SILVA, 2006; RIBEIRO, 2007; COSTA, 2010; BUCKLEY 

e DALTRO FILHO, 2012; CUNHA, 2012; VALVASSORI 

e ALEXANDRE, 2012). Entretanto, a literatura ainda 

carece de um ISA geral que englobe toda a popula-

ção urbana e rural dos municípios, como ferramenta 

para hierarquização e priorização de programas de 

saneamento em função desse índice, como preconi-

zado no PNSB.

Nesse contexto, apresenta-se neste trabalho uma 

metodologia simplificada para calcular um Índice 

de Salubridade Ambiental, considerando tanto as 

zonas urbanas como as zonas rurais dos municípios. 

Trata-se de uma adaptação do ISA proposto inicial-

mente pelo Conselho de Saneamento do Estado de 

São Paulo (CONESAN, 1999), que permite avaliar 

a salubridade ambiental de municípios em função 

apenas de índices de saneamento básico, os quais 

podem ser facilmente obtidos a partir de Planos de 

Saneamento Básico existentes. A metodologia pro-

posta será aplicada a dez municípios do Estado do 

Ceará. Será avaliada não apenas a salubridade am-

biental atual dos municípios, mas também a sua 

projeção ao longo de 30 anos. Além disso, serão ob-

tidas correlações que permitirão a extrapolação dos 

resultados para uma avaliação geral da salubridade 

ambiental do Ceará, ou ainda para hierarquização 

dos municípios, conforme previsto no PNSB. 

2 METODOLOGIA
A área de estudo compreendeu os municípios de 

Altaneira, Barbalha, Caririaçu, Crato, Farias Bri-

to, Jardim, Juazeiro do Norte, Missão Velha, Nova 

Olinda e Santana do Cariri, situados nas bacias hi-

drográficas do Alto Jaguaribe e Salgado, na porção 

centro-sul do Estado do Ceará. A Figura 1 mostra 

a região de estudo delimitada.

 
Figura 1 - Mapa destacando os dez municípios selecionados, os quais estão situados nas bacias hidrográficas do Alto 

Jaguaribe e Salgado, na porção centro-sul do Estado do Ceará.  (Adaptado de SRH-CE, 2016) 
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Os dados utilizados nesta pesquisa foram obti-

dos dos Planos Municipais de Saneamento Básico 

- PMSB dos dez municípios supracitados, os quais 

foram finalizados e aprovados em 2012. Esses mu-

nicípios possuíam no referido ano populações to-

tais variando entre aproximadamente 7 mil e 265 

mil habitantes, conforme detalhado na Tabela 1. 

Tabela 1 - Dados populacionais dos  
municípios selecionados

Município População (hab)

Altaneira 7.081

Barbalha 57.544

Caririaçu 27.757

Crato 125.241

Farias Brito 19.612

Jardim 27.042

Juazeiro do Norte 265.415

Missão Velha 35.001

Nova Olinda 14.725

Santana do Cariri 17.359
 

No presente trabalho, procurou-se relacionar di-

retamente a salubridade ambiental com os indi-

cadores de saneamento básico, que é o escopo 

dos PMSB. A seguir, apresenta-se uma descrição 

da metodologia proposta. 

2.1 Índice de Salubridade Ambiental para Zonas 
Urbanas - ISA/Urbano

Em geral, os Planos Municipais de Saneamen-

to Básico elaborados nos termos da Lei Federal 

11.445/2007 e do Decreto Federal nº 7.217/2010 

dispõem apenas de indicadores relacionados ao 

próprio setor de saneamento básico: abasteci-

mento de água, esgotamento sanitário, limpeza 

urbana e manejo de resíduos sólidos, e drena-

gem e manejo das águas pluviais urbanas. Nesse 

sentido, formulou-se uma expressão para o ISA/

Urbano como a média ponderada desses quatro 

subindicadores, como se apresenta na Equação 1:

ISA/Urbano = 0,35 Iab
 + 0,25 I

es
 + 0,25 I

rs 
+ 0,15 I

du   
(1)

Sendo:

I
ab

 = Indicador de abastecimento de água (% de 

domicílios atendidos por sistema de abasteci-

mento de água potável, incluindo rede e poços); 

I
es

 = Indicador de esgotamento sanitário (% de do-

micílios atendidos por sistema de esgotamento 

sanitário, incluindo rede e fossas sépticas); 

I
rs

 = Indicador de resíduos sólidos (% de domicílios 

atendidos por serviço de coleta e manejo dos resí-

duos sólidos); 

I
du

 = Indicador de drenagem urbana (% de domicí-

lios atendidos por serviço de drenagem e manejo 

de águas pluviais urbanas).

Os pesos relativos na Equação (1) foram dados 

de acordo com a relevância que cada setor repre-

senta potencialmente para a vida população e a 

qualidade do ambiente. A água teve peso maior 

por ser um elemento essencial à vida. Os setores 

de esgoto e resíduos sólidos tiveram pesos idên-

ticos por se considerar que impactam de forma 

semelhante a vida da população. Já a drenagem 

teve menor peso por seu impacto somente ser re-

levante em eventos de chuvas intensas, que ocor-

rem com baixa frequência em regiões semiáridas, 

como o Estado do Ceará. Vale destacar que os 

pesos supracitados são semelhantes àqueles su-

geridos pelo Conselho de Saneamento do Estado 

de São Paulo (CONESAN, 1999) e, posteriormen-

te, por Batista e Silva (2006). No entanto, os pesos 

referentes aos subindicadores relacionados aos 

aspectos socioeconômicos, de controle de vetores 

e de recursos hídricos (ver Batista e Silva, 2006), 

os quais normalmente não são disponibilizados 

nos PMSB, foram desprezados do ISA (Equação 

1). Essa simplificação justifica-se pelo fato de tais 

aspectos já estarem correlacionados aos quatros 

setores do saneamento básico.
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Para indicar a situação de salubridade ambien-

tal segundo os resultados obtidos com a Equa-

ção 1, foram utilizadas as faixas de pontuação 

da Tabela 2:

Tabela 2 - Nível de salubridade ambiental por  
faixa de situação.

Nível de Salubridade Pontuação do ISA

Insalubre 0 – 25

Baixa salubridade 25 – 50

Média salubridade 50 – 75

Salubridade aceitável 75 – 90

Os valores apresentados na Tabela 2 foram ba-

seados em Batista e Silva (2006), e são inversa-

mente proporcionais às taxas de ocorrência de 

doenças relacionadas à carência do saneamento 

básico. A adaptação em relação ao modelo de 

Batista e Silva (2006) foi o desmembramento da 

última categoria em duas classes: salubridade 

aceitável e salubre. Essa adaptação foi neces-

sária, uma vez que foi observada uma tendência 

geral de redução das taxas supracitadas em áreas 

com ISA superior a 90. Logo, pode-se dizer que a 

condição “Salubre” representa as áreas com me-

nor incidência dessas doenças e, portanto, com 

melhor qualidade de vida da população quanto à 

salubridade ambiental. 

2.2 Índice de Salubridade Ambiental para Zonas 
Rurais - ISA/Rural

O ISA/Rural também teve sua formulação englo-

bando subindicadores do saneamento básico, 

conforme mostrado na Equação 2:

ISA/Rural = 0,40 I
ab

 + 0,30 I
es

 + 0,30 I
rs  

(2)                                                                                                              

Os pesos de 0,40 para o setor de água e 0,30 

para cada um dos outros dois setores, esgoto e 

resíduos sólidos, foram novamente fundamentos 

na hipótese de a primeira ser de maior relevân-

cia para as condições de salubridade ambiental, 

pois a água é elemento indispensável à existên-

cia humana. Os outros dois setores tiveram seus 

pesos iguais por potencialmente impactarem a 

vida da população e a qualidade do ambiente de 

forma semelhante, conforme proposto para as 

zonas urbanas. Ressalta-se que no ISA/Rural não 

existe subindicador de drenagem urbana, uma 

vez que as zonas rurais apresentam em geral 

baixa impermeabilização do solo e baixa densi-

dade demográfica. Logo, pode-se considerar que 

a drenagem de águas pluviais não é um proble-

ma relevante nas zonas rurais. De fato, os efeitos 

da poluição difusa causados por cheias/inunda-

ções/alagamentos somente são significativos 

nas zonas urbanas dos municípios do Ceará.  

Assim, a classificação das zonas rurais quanto à 

salubridade ambiental também pode ser obtida 

com base nas faixas de pontuação da Tabela 2.

2.3 Índice de Salubridade Ambiental Municipal 
- ISA/Município

Para obter um Índice de Salubridade Ambiental 

geral para o município, pode-se utilizar a Equação 

3, que consiste em uma média ponderada pela 

população dos ISA/Urbano e ISA/Rural:

ISA/Município = [(Pop
urbana

 x ISA/Urbano) + (Pop
rural

 

x ISA/Rural)]/Pop
total

 (3)

Sendo:

Pop
urbana

 = população urbana do município;
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Pop
rural

= população rural do município;

Pop
total

 = população total do município.

  

Por fim, a qualidade da salubridade ambiental do 

município pode ser classificada de acordo com a 

Tabela 2.

No presente trabalho, tomando como base os 

seus Planos de Saneamento Básico, pode-se ava-

liar e comparar o ISA/Urbano, ISA/Rural e ISA/

Município dos dez municípios do Estado do Ceará 

supracitados. Além disso, de posse das projeções 

dos índices de atendimento de cada setor do sa-

neamento básico, foi possível prever o comporta-

mento do ISA ao longo de diferentes horizontes de 

planejamento (até 30 anos). 

Adicionalmente, os dados desta pesquisa foram 

combinados com os dados de trabalhos anteriores 

para, por meio de análise de regressão, gerar uma 

correlação geral que fosse capaz de descrever o ISA 

em função da população dos municípios. Essa cor-

relação foi aplicada aos 184 municípios do Estado 

do Ceará para avaliar os seus níveis de salubridade.

3 RESULTADOS E DISCUSSÃO
Após pesquisa nos Planos Municipais de Sanea-

mento Básico - PMSB de Altaneira, Barbalha, 

Caririaçu, Crato, Farias Brito, Jardim, Juazeiro do 

Norte, Missão Velha, Nova Olinda e Santana do 

Cariri/CE, pode-se aplicar as Equações (1), (2) e 

(3) para avaliar o Índice de Salubridade Ambien-

tal para as zonas urbanas (ISA/Urbano), rurais 

(ISA/Rural) e para os referidos municípios como 

um todo (ISA/Município). A Figura 2 mostra os 

resultados obtidos. Percebe-se que as zonas ru-

rais apresentam consistentemente níveis de sa-

lubridade significativamente inferiores aos das 

zonas urbanas, sendo a maior disparidade obser-

vada para o município de Jardim, cujo ISA/Urba-

no = 85,4, enquanto o ISA/Rural = 2,2. Pode-se 

inferir que isso é reflexo de uma política de con-

centração de investimentos em saneamento bá-

sico nas zonas urbanas, conforme reportado por 

Vargas (2011) para os municípios brasileiros em 

geral. Logo, como em muitos casos os esgotos e 

resíduos sólidos são dispostos de forma inade-

quada no meio rural, a salubridade ambiental 

fica dependendo basicamente do nível do servi-

ço de abastecimento de água. Assim, municípios 

como Jardim, que tem um baixo índice de atendi-

mento com rede de distribuição de água tratada 

(< 5%), possuirão um ISA/Rural inferior aos de 

municípios como Altaneira, que possui um índi-

ce de atendimento com rede significativamen-

te superior (> 85%). Vale destacar que na zona 

rural dos municípios estudados, assim como na 

maioria dos municípios do Ceará, o Sistema In-

tegrado de Saneamento Rural - SISAR, que é um 

órgão não governamental, sem fins lucrativos, 

formado pela associação das comunidades, é em 

geral o responsável pela prestação do serviço de 

abastecimento de água. Por outro lado, nas zo-

nas urbanas, os serviços de abastecimento de 

água e esgotamento sanitário são geralmente 

prestados pela companhia estadual (Cagece) ou 

por autarquias municipais (SAAE’s), enquanto os 

serviços de limpeza urbana e manejo de resíduos 

sólidos e drenagem e manejo das águas pluviais 

urbanas são prestados pelas prefeituras munici-

pais. Não foram observadas tendências claras de 

variação do ISA em função do tipo de prestador 

dos serviços.

A Revista DAE está l icenciada sob a Licença Atribuição- 
NãoComercial 4.0 Internacional Creative Commons.

10

artigos técnicos

Revista DAE  | núm. 210  | vol. 66  |  abril  a junho de 2018



 

Figura 2 - Índices de Salubridade Ambiental para os dez municípios selecionados. 

A Figura 3 mostra uma síntese dos resultados 

apresentados na Figura 2. Para as zonas urba-

nas (Fig. 3a), verifica-se que 40% dos municí-

pios selecionados foram classificados como de 

média salubridade, enquanto os demais foram 

igualmente classificados como de baixa salu-

bridade (30%) e de salubridade aceitável (30%). 

Esses resultados são piores que os relatados 

por Batista e Silva (2006) para a zona urbana 

do município de João Pessoa/PB e que os rela-

tados por Valvassori e Alexandre (2012) para 

a zona urbana do município de Criciúma/SC, 

cujas áreas foram classificadas como de média 

salubridade a salubres. Em contraste, nas zonas 

rurais (Fig. 3b), metade dos municípios foi clas-

sificada como insalubre e a outra metade como 

de baixa salubridade. Salienta-se que esses re-

sultados foram semelhantes aos relatados por 

Dias et al. (2004), Ribeiro (2007), Costa (2010), 

Cunha (2012), e Buckley e Daltro Filho (2012) 

para zonas rurais, de baixa renda ou favelas. 

Finalmente, a Fig. 3c mostra que os municípios 

foram em geral (ISA/Município) classificados 

como de média salubridade (50%), baixa salu-

bridade (40%) e insalubre (10%). Isso revela que 

pelo menos a metade dos municípios estudados 

se encontra em uma condição crítica de salubri-

dade ambiental.    
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Figura 3 - Síntese da salubridade ambiental dos dez municípios selecionados:                      

 (a) ISA/Urbano, (b) ISA/Rural, e (c) ISA/Município. 
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A Figura 4 mostra uma projeção do ISA/Município 

ao longo dos horizontes de planejamento (me-

tas emergenciais, de curto, médio e longo prazo) 

adotados nos Planos de Saneamento Básico dos 

dez municípios estudados. Nota-se que a partir 

de um horizonte de planejamento de médio prazo 

(20 anos), os municípios de Barbalha, Crato e Jua-

zeiro do Norte (mais populosos) poderão atingir a 

condição de salubre, enquanto Altaneira, Cariria-

çu, Farias Brito e Missão Velha somente atingirão 

essa condição em um horizonte de longo prazo 

(30 anos). Já os demais municípios não atingirão 

a condição de salubre dentro dos prazos estabe-

lecidos no PMSB. 

 
Figura 4 - Projeção do Índice de Salubridade Ambiental (ISA/Município) para os dez  

municípios selecionados. 

Combinando os dados do presente estudo com 

aqueles obtidos no PMSB de outros municípios do 

Estado do Ceará (Araripe, Cariús, Fortaleza, Iguatu, 

Limoeiro do Norte e Morada Nova), pode-se obter 

por meio de análise de regressão (R2 = 0,84) uma 

correlação geral dada pela Equação (4) que relaciona 

o ISA/Município à população total dos municípios:

ISA/Município = 17,17 + 8,27 ln (Pop
total

) (4)                                                                                                              

A Figura 5 mostra o ajuste da Equação (4) aos da-

dos obtidos. Vale destacar que foram excluídos da 

correlação os municípios com condições atípicas 

de abastecimento de água via Sistema Integrado 

de Saneamento Rural – SISAR, isto é, Altaneira, 

que possui índice de atendimento com rede de 

distribuição de água tratada na zona rural supe-

rior a 85%, e Caririaçu e Jardim, que possuem índi-

ce inferior a 5%. 
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Figura 5 - Correlação entre o Índice de Salubridade Ambiental (ISA/Município) e a população de municípios do Ceará. Os 
círculos representam os municípios com condições atípicas de abastecimento de água via Sistema Integrado de Saneamento 

Rural - SISAR, isto é, Altaneira, que possui índice de atendimento com rede de distribuição de água tratada na zona rural 
superior a 85%, e Caririaçu e Jardim, que possuem índice inferior a 5%. Esses três municípios foram excluídos da correlação. 

Cabe salientar que no presente estudo também 

foram analisadas correlações com o índice de 

desenvolvimento humano (IDH), Produto Inter-

no Bruto (PIB), entre outros. A melhor correlação 

obtida, porém, foi em função da população dos 

municípios. Além disso, a população é a variável 

de mais fácil obtenção. Portanto, decidiu-se por 

adotar a população como variável de referência.  

Como exemplo de aplicação da Equação (4), a Fi-

gura 6 mostra uma extrapolação da correlação 

obtida para os 184 municípios do Estado do Cea-

rá. Os resultados sugerem que 84% dos municí-

pios estejam na classe de baixa salubridade, 15% 

na classe de média salubridade, e apenas 1%, o 

que corresponde à capital do Estado (Fortaleza), 

classificado como de salubridade aceitável. 

 
Figura 6 - Aplicação da correlação obtida (Equação 4) para avaliação do Índice de Salubridade Ambiental (ISA/

Município) nos 184 municípios do Ceará. 
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4 CONCLUSÕES
A pesquisa apresentou uma metodologia para 

avaliação do Índice de Salubridade Ambiental 

(ISA) em função do nível de atendimento dos ser-

viços de saneamento, conforme detalhado nos 

Planos Municipais de Saneamento Básico (PMSB), 

englobando tanto as zonas urbanas como as zo-

nas rurais. Foram avaliados dez municípios da re-

gião centro-sul do Estado do Ceará, com popula-

ções variando entre 7 mil e 265 mil habitantes. Os 

principais resultados do estudo são apresentados 

a seguir:

- Em todos os municípios avaliados, as zonas ru-

rais apresentaram níveis de salubridade inferiores 

aos das zonas urbanas;

- Os municípios foram em geral classificados 

como 10% insalubres, 50% de baixa salubridade 

e 40% de média salubridade; 

- Verificou-se que quanto mais populoso for o 

município, melhor a salubridade ambiental em 

função de maiores investimentos alocados na 

área de saneamento básico;

- Verificou-se que a existência de Sistema Inte-

grado de Saneamento Rural (SISAR) foi um fator 

determinante para a classificação da salubridade 

ambiental dos municípios de menor porte;

- Observou-se que somente a partir de um hori-

zonte de planejamento de médio prazo (20 anos) 

os municípios mais populosos poderão atingir a 

condição de salubres; 

- Ajustou-se uma correlação geral capaz de des-

crever o ISA/Município em função da população 

dos municípios;

- A extrapolação dessa correlação para todo o Es-

tado do Ceará sugere que cerca de 84% dos muni-

cípios estejam com baixa salubridade. 

Em síntese, verificou-se a necessidade de realiza-

ção de investimentos massivos e de forma conti-

nuada no setor de saneamento básico, de modo 

a buscar a universalização do setor no Estado do 

Ceará e a atingir pelo menos a condição de salu-

bridade aceitável dentro do horizonte previsto nos 

PMSB (30 anos). 

Dispondo de dados confiáveis, a metodologia pro-

posta também poderá ser testada e, se necessário, 

adaptada para avaliar o comportamento da salu-

bridade ambiental em outros municípios brasilei-

ros ou mesmo em nível de estados da federação.
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Resumo
Este estudo correlaciona a presença de macrófitas aquáticas com variáveis abióticas em reservatórios da 

Região Metropolitana do Recife-PE. As coletas foram semestrais, realizadas em 2014, em cinco captações. As 

variáveis abióticas medidas foram: alcalinidade, pH, cálcio, magnésio, condutividade, turbidez, cor, dureza, 

cloretos, sulfato, amônia, nitrato, nitrito e fósforo. A correlação foi feita por meio do modelo de regressão linear 

generalizado (MLG) e o coeficiente de Spearman (rho). As espécies encontradas em maior frequência foram a 

Salvinia auriculata e Pistia stratiotes correlacionadas positivamente com a variável abiótica fósforo. A prolifera-

ção das macrófitas nos mananciais tem comprometido as unidades das estações de tratamento de água, sendo 

necessária a adoção de medidas de proteção das margens dos reservatórios, reduzindo o aporte de nutrientes.  

Palavras-chave: Plantas aquáticas. Fatores abióticos. Barragem. Poluição.

Abstract
This study correlates the presence of aquatic macrophytes and abiotic variables in reservoirs of the Recife Metro-

politan Region. Samplings were semiannual, during 2014, in five reservoirs. The abiotic variables measured were: 

alkalinity, pH, calcium, magnesium, conductivity, turbidity, color, hardness, chloride, sulfate, ammonia, nitrate, 

nitrite and phosphorus. The correlation was analyzed using generalized linear regression models (GLM) and the 

Spearman coefficient (rho). The species found most often were the Salvinia auriculata and Pistia stratiotes positively 

correlated with the abiotic variable phosphorus. The proliferation of macrophytes in water sources have compro-

mised units of water treatment plants, it is necessary to adopt protective measures to reduce the supply of nutrients. 

Keywords: Aquatic Plants. Abiotic factors. Dam. Pollution.
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como problemas estéticos, recreacionais e até de 

redução na capacidade de transporte e navegação 

(VON SPERLING, 2005). Entretanto, alguns traba-

lhos têm mostrado que espécies de macrófitas pos-

suem capacidade de remover nutrientes da coluna 

d’água, tais como nitrogênio e fósforo (ALBERTONI 

et al., 2014; HOLMROOS et al., 2015), bem como 

metais (MEI e ZHANG, 2013, YADAV et al., 2015), 

diminuindo a eutrofização de origem antrópica.

Além dos impactos negativos gerados no meio 

aquático pela eutrofização, Richter e Netto (2005) 

afirmam que esse impacto se reflete no aumento 

dos custos para tratamento da água, obstrução dos 

filtros e aumento do consumo de água para lava-

gem. Thomaz e Bini (2003) relatam efeitos diretos e 

indiretos de macrófitas no abastecimento, podendo 

desencadear alterações na qualidade da água, na 

operação das estações de tratamento de água (ETA), 

dos sistemas de reservação e distribuição, aumento 

do consumo de cloro devido à presença de matéria 

orgânica e amônia e diminuição da eficiência da de-

sinfecção (DAMATO, 2016, DI BERNARDO, 1995). 

O objetivo deste estudo é identificar a influência de 

parâmetros físico-químicos sobre comunidades de 

macrófitas em captações de água bruta de reser-

vatórios de abastecimento da região metropolita-

na do Recife-PE e observar a influência desses or-

ganismos no tratamento de água. O conhecimento 

das macrófitas existentes e as condições abióticas 

do manancial podem subsidiar propostas de mane-

jo e prevenção de sua proliferação descontrolada e 

consequências no tratamento de água.

2 METODOLOGIA
2.1 Área de estudo 

As captações de água bruta em estudo estão lo-

calizadas na Bacia do Rio Capibaribe e no grupo 

de bacias de pequenos rios litorâneos 2 - GL 2 (Ta-

bela 1).

1 INTRODUÇÃO
As macrófitas são plantas que apresentam grande 

capacidade de adaptação e amplitude ecológica, 

habitando ambientes de águas doce, salobra e sal-

gadas, de água estacionária e corrente. Possuem 

funções ecológicas importantes, mas em elevadas 

densidades podem provocar impactos na qualidade 

da água, no processo de captação e no assoreamen-

to da represa (SILVA, 2011). Com o assoreamento au-

menta a acumulação de vegetação, o lago se torna 

cada vez mais raso, podendo vir a desaparecer (VON 

SPERLING, 2005). Esse efeito tem sido observado na 

Barragem Tapacurá (Figura 1), manancial que abas-

tece a região metropolitana do Recife-PE, onde há 

predominantemente ilhas de Pistia stratiotes.

 
Figura 1: Presença de plantas marginais e flutuantes 

na Barragem de Tapacurá - São Lourenço da Mata/PE.

A colonização de um ambiente hídrico por plan-

tas aquáticas é uma indicação de que a água pode 

apresentar alterações decorrentes da intensifi-

cação de atividades antrópicas e normalmente 

encontra-se associada ao aporte de nutrien-

tes (nitrogênio e fósforo) para o rio, por meio de 

despejos domésticos, industriais e fertilizantes 

químicos empregados nos cultivos (BORNETTE e 

PUIJALON, 2011). 

O florescimento de macrófitas decorrentes do au-

mento da concentração de nutrientes no manan-

cial pode ter efeitos diretos na qualidade da água, 
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Tabela 1: Descrição dos reservatórios hídricos 
estudados com respectivos pontos de captação e 

coordenadas geográficas: 

Bacia Ponto Captações Latitude Longitude

C
A

PI
BA

RI
BE

1 Castelo - Rio 
Capibaribe 7°59´43,95"S 35°03´11,88"W

2 Tiuma - Rio 
Capibaribe 7°58´53,60"S 35°04´39,93"W

3
Barragem 
Goitá - Rio 
Capibaribe

7°58´10,54"S 35°06´56,31"W

4

Barragem 
Tapacurá 

- Rio 
Capibaribe

8° 02’ 35”S 35° 09’ 45”W

G
L 

2

5
Barragem 
Duas Unas 

- Rio Jaboatão
8°05´31,24"S 35°02´18,90"W

2.2 Amostragem e análise dos dados

As coletas foram realizadas mensalmente, entre 

janeiro e dezembro de 2014. As macrófitas foram 

coletadas com auxílio de uma rede, enquanto as 

amostragens de água foram realizadas diretamente 

em frascos de vidro âmbar na subsuperfície dos re-

servatórios. As variáveis físico-químicas analisadas 

foram: alcalinidade, cálcio, magnésio, pH, condutivi-

dade, turbidez, cor, dureza, cloretos, sulfatos, amô-

nia, nitrito, nitrato e fosfato de acordo com APHA 

(2012). A identificação das macrófitas foi realizada 

de acordo com Lima et al. (2011). Os ensaios foram 

conduzidos no laboratório de análises físico-quími-

cas e de hidrobiologia da Gerência de Qualidade da 

Companhia de Saneamento do Estado.

As implicações da presença de macrófitas nas 

etapas do tratamento de água foram avaliadas in 

loco em uma ETA localizada na região metropoli-

tana do Recife.  

Foram realizadas análises estatísticas não-paramé-

tricas, utilizando os modelos lineares gerais (GLM) 

para avaliar os parâmetros físico-químicos preditores 

da presença ou ausência dos táxons de macrófitas 

nos ambientes estudados. Consideram-se significati-

vas as análises com valor de p<0,05. Os testes foram 

executados utilizando o programa Statistica 7. 

3 RESULTADOS E DISCUSSÃO
Os táxons de macrófitas presentes nas unidades 

amostrais foram Salvinia auriculata, Eichhornia 

crassipes, Egeria densa e Pistia stratioides (Figura 2).

 
Figura 2: Espécies encontradas nos mananciais:  

(A) Salvinia auriculata, (B) Eichhornia crassipes,  
(C) Egeria densa, (D) Pistia stratiotes.

Dentre as espécies de plantas aquáticas identifi-

cadas, S. auriculata e P. stratioides apresentaram 

maior frequência de ocorrência nos mananciais 

estudados (60%), seguidas por E. crassipes (40%). 

Silva (2011) também observou essas espécies em 

maior frequência nos estudos realizados sobre a 

caracterização de macrófitas em reservatórios do 

estado de Pernambuco.

As correlações entre as variáveis físico-químicas 

analisadas e a presença ou ausência dos táxons de 

macrófitas são apresentadas na Tabela 2.
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Tabela 2: Correlação entre variáveis físico-químicas e a presença ou ausência dos táxons de macrófitas presentes nas 

unidades amostrais. Valores estatisticamente significativos em destaque.

Variáveis físico-
químicas Salvinia auriculata Pistia stratioides Eichhornia crassipes

Alcalinidade (mgL-1) P>0,05 P<0,05; rho = 0,45 P<0,05; rho = 0,45

Cálcio (mgL-1) P<0,05; rho = 0,45 P<0,05; rho = 0,45 P<0,05; rho = 0,45

Magnésio (mgL-1) P<0,001; rho = 0,77 P<0,05; rho = 0,45 P<0,05; rho = 0,45

pH P>0,05 P>0,05 P>0,05

Condutividade (μScm-1) P>0,05 P>0,05 P>0,05

Turbidez (NTU) P<0,001; rho = 0,77 P<0,05; rho = 0,45 P<0,05; rho = 0,45

Cor (uH) P<0,005; rho = 0,60 P>0,05 P>0,05

Dureza (mgL-1) P<0,001; rho = 0,77 P<0,05; rho = 0,45 P<0,05; rho = 0,45

Cloretos (mgL-1) P>0,05 P>0,05 P>0,05

Sulfato (mgL-1) P<0,01; rho = -0,54 P<0,001; rho= -0,94 P<0,001; rho = -0,94

Amônia (mgL-1) P>0,05 P<0,005; rho= -0,58 P<0,005; rho = -0,58

Nitrito (mgL-1) P<0,001; rho = 0,84 P<0,001; rho = 0,64 P<0,001; rho = 0,64

Nitrato (mgL-1) P>0,05 P<0,005; rho= -0,58 P<0,005; rho = -0,58

Fósforo (mgL-1) P<0,001; rho = 0,77 P<0,001; rho = 0,89 P<0,001; rho = 0,89

Observa-se correlação significativa entre E. cras-

sipes e P. stratioides e as variáveis abióticas fósfo-

ro, amônia, nitrito, nitrato, sulfato, dureza, cálcio, 

magnésio, turbidez e alcalinidade. Presença de S. 

auriculata foi correlacionada significativamente 

com fósforo, nitrito, sulfato, dureza, cor, turbidez, 

cálcio, magnésio.

Na análise de nutrientes, o fósforo foi o parâme-

tro que apresentou maior correlação positiva para 

as três espécies de macrófitas: P. stratioides (rho = 

0,89), E. crassipes  (rho = 0,89) e S. auricualta (rho 

= 0,77). Bornette e Puijalon (2011), em seu estudo 

de revisão, relatam uma relação positiva entre a 

ocorrência de espécies flutuantes e maiores con-

centrações de nitrogênio e fósforo.

Em relação às concentrações de amônia e nitra-

to, houve correlação negativa para a P. stratioides 

(rho = -0,58) e E. crassipes (rho = -0,58), ou seja, 

a presença desses elementos inibe o crescimen-

to dessas espécies, efeito também observado por 

Botino et al. (2014) em seus estudos.

Foi observada forte correlação negativa entre con-

centrações de sulfato e a presença de P. stratioides  

(rho = -0,94) e E. crassipes (rho = -0,94). De acor-

do com Bornette e Puijalon (2011), macrófitas de 

água doce podem apresentar baixa ou nenhuma 

tolerância à salinidade. Segundo Esteves (2011), o 

sulfato está entre os principais íons responsáveis 

pela salinidade da água, seu teor é fortemente in-

fluenciado pela formação geológica das bacias de 

drenagem e a proximidade com o mar, exercendo 

efeito negativo para o desenvolvimento dessas 

espécies.

S. auriculata é considerada uma espécie muito fre-

quente em mananciais de água parada ou pouco 

movimentada, com grande potencial de cobertu-

ra superficial, bloqueando a passagem de luz solar 

e interferindo no metabolismo aquático. P. stra-

tiotes é uma espécie que cobre totalmente o am-

biente aquático, desenvolvendo-se rapidamente 

nos ambientes poluídos e provocando profundas 

alterações no ecossistema (ESTEVES, 2011). 

A literatura sobre E. crassipes é extremamente 

extensa, dada a importância ecológica e sanitá-

ria assumida por essa espécie. Apresenta ampla 

distribuição em regiões tropicais e subtropicais. 

É nativa do Brasil, com distribuição extensiva no 

Norte e Nordeste, sendo particularmente abun-

dante em Pernambuco (BOTINO et al., 2014). Es-

teves (2011) afirma que essa espécie é uma das 
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macrófitas aquáticas mais comuns em ambientes 

eutrofizados e que, junto com Salvinia são as mais 

invasoras, tendo comprometido diversos usos da 

água em várias regiões quentes do mundo.

Com relação à influência das macrófitas sobre o 

tratamento de água, observou-se a obstrução da 

tubulação e comprometimento das bombas nas 

captações pela presença de Salvinia auriculata 

e  Egeria densa, condição também reportada por 

Silva (2016) em seus estudos no reservatório de 

Guarapiranga, enquanto a S. auriculata foi encon-

trada em floculadores (Figura 3) e filtros (Figura 4) 

nas Estações de Tratamento de Água. 

 
Figura 3: Presença de macrófitas na superfície (A) e 

paredes (B) dos floculadores em ETA.

Devido ao menor peso específico desses organis-

mos, observou-se, durante a etapa de floculação, 

a flotação dos flocos contendo espécies de ma-

crófitas (Figura 3a) e adesão desses organismos 

às paredes dos floculadores (Figura 3b). Com isso, 

as macrófitas passam por todas as etapas do tra-

tamento e chegam aos filtros (Figura 4). 

 

Figura 4: Vegetação na superfície do leito de areia e 
paredes do filtro.

A camada escura na superfície da areia (Figura 

4) representa a vegetação morta que se deposita 

no fundo e é decomposta pelos organismos que 

vivem na superfície do meio filtrante, podendo 

causar obstrução do meio filtrante, redução da 

duração da carreira de filtração e consequente 

aumento do consumo de água para lavagem. 

A partir de certo limite, o desenvolvimento da ve-

getação aquática pode ser considerado prejudi-

cial aos usos múltiplos de ecossistemas aquáticos 

e, então, os métodos de controle ou manejo são 

necessários para minimizar o comprometimento 

do tratamento na ETA. As macrófitas aquáticas 

têm sido combatidas utilizando o controle mecâ-

nico, químico e biológico (PIETERSE e MURPHY, 

Os métodos físicos ou mecânicos são os que apre-

sentam a vantagem de não utilização de produtos 

ou organismos nocivos ou que persistem no ecos-

sistema após sua introdução. No controle mecâni-

co, as plantas precisam ser coletadas, transporta-

das e depositadas em local adequado, o que torna 
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para controle de macrófitas aquáticas do gênero 

Egeria (GARLICH et al., 2016).

O controle biológico tem aparecido como uma 

alternativa à aplicação de métodos químicos. Vá-

rios tipos de organismo, como fungos (BARRETO, 

2000), insetos (HARLEY e FORNO, 1990) e peixes 

(PIETERSE e MURPHY, 1990), podem ser aplicados 

com esse intuito. Um dos problemas desse méto-

do é que, na maioria das vezes, utilizam-se espé-

cies exóticas, que podem trazer severos prejuízos 

ambientais (THOMAZ, 2002).

A ETA avaliada no estudo tem recorrido frequen-

temente ao uso de métodos físicos e mecânicos 

para controle e manutenção de suas unidades

4 CONCLUSÕES
Dentre as espécies mais comuns encontradas nas 

captações que abastecem a região metropolitana 

do Recife, S. auriculata e P. stratioides ocorreram 

em maior frequência.

As concentrações de fósforo presentes nos ma-

nanciais foram correlacionadas positivamente 

(rho=0,89) à presença das macrófitas encontra-

das (S. auriculata, E. crassipes e P. stratioides), suge-

rindo que o crescimento delas é influenciado pelo 

fósforo. Sendo assim, a remoção de fósforo em re-

servatórios a montante, restringindo o aporte de 

nutrientes e a influência antrópica, pode limitar as 

populações das macrófitas a jusante.

O processo de sedimentação observado na Bar-

ragem de Tapacurá, devido à disponibilidade de 

nutrientes, permite o avanço das plantas aquá-

ticas, ocasionando a diminuição da velocidade 

da água, precipitação de partículas em suspen-

são e, consequentemente, reduz-se a vida útil do 

reservatório, podendo baixar sua capacidade de 

acúmulo de água.

A utilização de métodos mecânicos ou manuais 

tem sido a opção adotada pela unidade de tra-

o processo oneroso e com eficácia de curto prazo, 

pois em pouco tempo os reservatórios são nova-

mente colonizados. Frequentemente a equipe de 

manutenção da ETA realiza a raspagem do leito 

e limpeza das paredes dos filtros para remoção 

da vegetação. Esse procedimento possui maior 

eficiência em ambientes menores e mais rasos 

(THOMAZ, 2002). Outra alternativa adotada pela 

ETA foi a cobertura dos filtros com lonas (Figura 

5), reduzindo a incidência de luz, evitando o efeito 

fotossintético para tentar controlar a proliferação 

da vegetação e algas. Do ponto de vista de manu-

tenção do filtro, esta se apresentou como a me-

lhor opção, embora a redução da incidência de luz 

mesmo sendo eficiente fica inviabilizada em lo-

cais com elevada área superficial (DAMATO, 2016; 

NAKAMOTO, 2009).

 
Figura 5: Filtro coberto com lona (A) e abaixo  
detalhe das paredes dos filtros cobertos (B)  

e sem cobertura (C).

Os métodos químicos são os menos utilizados, 

em face dos custos de aplicação e manejo desses 

produtos, segurança de uso e eficiência em longo 

prazo. O controle químico das macrófitas aquá-

ticas pode ser feito com o uso de herbicidas. No 

Brasil, o fluridone é o único herbicida registrado 
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tamento para limitar a área de crescimento das 

plantas aquáticas e proteger as captações, além 

de ações frequentes de raspagem do leito de areia 

e limpeza das paredes das unidades para remoção 

da vegetação que chega à ETA.

O controle das plantas e a conservação da bacia 

a montante dos mananciais são decisivos para 

amenizar o processo de infestação das plantas 

observado nos reservatórios, que traz impactos 

diretos aos sistemas de tratamento. 
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Resumo
O estudo do comportamento de fluidos (em especial a água) escoando através de orifícios tem sido muito útil para 

a descrição do funcionamento e projeto de importantes estruturas hidráulicas, como reservatórios e unidades de 

tratamento internas às Estações de Tratamento de Água (ETAs). O presente trabalho descreve a metodologia utiliza-

da para determinação experimental do coeficiente de descarga (Cd) para orifícios localizados em placas, utilizadas 

para promover gradiente de velocidade em um floculador de placas. Discute os resultados produzidos à luz daque-

les sugeridos pela literatura especializada e fornece subsídio para o dimensionamento desta unidade de floculação. 

Palavras-chave: Orifícios hidráulicos. Coeficiente de descarga. Floculador de placas.

Abstract
The study of the behavior of fluids (especially water) flowing through orifices has been very useful to de-

scribe function and to design important hydraulic structures, such as reservoirs and Water Treatment Plants 

(WTPs). The present work describes the methodology used to determine the experimental discharge coefficient 

(Dc) in orifices located in plates used to promote velocity gradient in a plate flocculator. Finally, it discusses 

the results obtained from specialized literature and provides subsidy for dimensioning this flocculation unit. 

Keywords: Hydraulic orifices. Discharge coefficient. Plate flocculator.
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1 INTRODUÇÃO
Muitas são as aplicações dos orifícios em projetos 

hidráulicos, tais como em sistemas de irrigação, 

estações de tratamento de água (cortinas de dis-

tribuição de água em decantadores, aplicação de 

produtos químicos na mistura rápida, etc), medi-

ção de vazões em tanques e canalizações, dentre 

outras. Um orifício hidráulico consiste em uma 

abertura de perímetro fechado, de forma geomé-

trica definida, realizada na parede ou fundo de um 

reservatório ou na parede de um canal ou conduto 

forçado, pela qual o líquido em repouso ou mo-

vimento escoa em virtude da energia que possui 

(PORTO, 2006).  A Figura 1 ilustra um jato formado 

quando da passagem de um líquido pelo orifício.

     

Figura 1 - Jato de um orifício circular.
Fonte: VIANNA (2002, p. 340).

Com o intuito de efetuar correções nos parâme-

tros hidráulicos, são adotados diversos coeficien-

tes nas equações que descrevem a vazão através 

de orifícios, a saber: coeficientes de velocidade, 

contração e descarga ou vazão.

1.1  Coeficiente de velocidade 

A razão entre a velocidade real (V
r
) e a velocidade 

teórica (V
t
) denomina-se coeficiente de velocida-

de (C
v
), apresentado na Equação 1.
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Fonte: VIANNA (2002, p. 340). 

 
Com o intuito de efetuar correções nos parâmetros hidráulicos, são adotados diversos 

coeficientes nas equações que descrevem a vazão através de orifícios, a saber: coeficientes de 

velocidade, contração e descarga ou vazão. 

 
 Coeficiente de velocidade  
 

A razão entre a velocidade real (Vr) e a velocidade teórica (Vt) denomina-se coeficiente de 

velocidade (Cv), apresentado na Equação 1. 

𝐶𝐶𝐶𝐶 =  𝑉𝑉𝑉𝑉
𝑉𝑉𝑉𝑉                                                                                                                                  (1) 

A velocidade real dos jatos é menor que a velocidade teórica calculada a partir da fórmula de 

Torricelli: 

𝐶𝐶𝑣𝑣 = √2. 𝑔𝑔. ℎ                                                                                                                         (2) 

Sendo: 

vt: velocidade teórica (m.s-1); 

g: aceleração da gravidade (m. s-2); 

h: perda de carga (m).  

 

A diferença entre os valores de velocidade real e velocidade teórica é ocasionada, dentre 

outros motivos, pelas perdas de carga devidas à viscosidade do líquido e à rugosidade do 

material em que o orifício foi executado. O coeficiente de velocidade pode ser determinado 

experimentalmente através da medida das coordenadas que representam a trajetória 

apresentada pelo jato. Segundo Azevedo Netto (2015), o valor médio de Cv é 0,985. 

 

Coeficiente de contração 

 

 O coeficiente de contração é definido como a relação entre a área da secção contraída (A2) e 
a área do orifício (A1), conforme indicações da Figura 2, de acordo com a Equação 3. 
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Sendo:

v
t
: velocidade teórica (m.s-1);

g: aceleração da gravidade (m. s-2);

h: perda de carga (m). 

A diferença entre os valores de velocidade real e 

velocidade teórica é ocasionada, dentre outros 

motivos, pelas perdas de carga devidas à viscosi-

dade do líquido e à rugosidade do material em que 

o orifício foi executado. O coeficiente de velocida-

de pode ser determinado experimentalmente por 

meio da medida das coordenadas que represen-

tam a trajetória apresentada pelo jato. Segundo 

Azevedo Netto (2015), o valor médio de Cv é 0,985.

1.2 Coeficiente de contração

O coeficiente de contração é definido como a 

relação entre a área da secção contraída (A
2
) e a 

área do orifício (A
1
), conforme indicações da Figu-

ra 2, de acordo com a Equação 3.

𝐶𝐶𝐶𝐶 =  𝐴𝐴2
𝐴𝐴1

                                                                                                                                    (3) 

 

 

 

 

 

Figura 2 – Representação da vena contracta. 

Fonte: AZEVEDO NETTO, 2015. 

 

Experimentalmente, constata-se que os filetes líquidos tocam as bordas do orifício e 

continuam a convergir, depois de passarem pelo mesmo, até uma seção A2, na qual o jato tem 

área sensivelmente menor que a do orifício (AZEVEDO NETTO, 2015). Para orifícios 

circulares de parede fina a literatura especializada reporta o valor médio usual para a relação 

A2/ A1 da ordem de 0,62. 

De acordo com Porto (2006): 

Na secção em que as trajetórias das partículas são sensivelmente paralelas entre si, a 
distribuição de velocidade é uniforme, com área transversal igual a 
aproximadamente 60% da área geométrica do orifício, e na qual a pressão é 
praticamente uniforme em todos os pontos e igual à pressão exterior da região em 
que a descarga está se dando.  

 
 Coeficiente de descarga ou de vazão  
 

O coeficiente de descarga ou de vazão (Cd) é igual ao produto dos coeficientes de velocidade 
e contração. Outra forma de determinar o Cd é utilizando a fórmula geral de determinação de 
vazão, apresentada na Equação 4. 

𝑄𝑄 = 𝐶𝐶𝐶𝐶. 𝐴𝐴. √2. 𝑔𝑔. ℎ                                                                                                                 (4) 

Onde: 

Q: Vazão (m3. s-1); 

Cd : coeficiente de descarga do orifício; 

A: Área do orifício (m2); 

g: aceleração da gravidade (m.s2); 

h: perda de carga imposta pelo orifício (m). 

 (3)
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Figura 2 - Representação da vena contracta.

Fonte: AZEVEDO NETTO, 2015.
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líquidos tocam as bordas do orifício e continuam 

a convergir, depois de passarem pelo mesmo, até 

uma seção A
2
, na qual o jato tem área sensivel-

mente menor que a do orifício (AZEVEDO NETTO, 

2015). Para orifícios circulares de parede fina, a li-

teratura especializada reporta o valor médio usual 

para a relação A2
/ A

1
 da ordem de 0,62.

De acordo com Porto (2006):

Na secção em que as trajetórias das partículas são 

sensivelmente paralelas entre si, a distribuição de 

velocidade é uniforme, com área transversal igual 

a aproximadamente 60% da área geométrica do 

orifício, e na qual a pressão é praticamente uni-

forme em todos os pontos e igual à pressão exte-

rior da região em que a descarga está se dando. 
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distribuição de velocidade é uniforme, com área transversal igual a 
aproximadamente 60% da área geométrica do orifício, e na qual a pressão é 
praticamente uniforme em todos os pontos e igual à pressão exterior da região em 
que a descarga está se dando.  

 
 Coeficiente de descarga ou de vazão  
 

O coeficiente de descarga ou de vazão (Cd) é igual ao produto dos coeficientes de velocidade 
e contração. Outra forma de determinar o Cd é utilizando a fórmula geral de determinação de 
vazão, apresentada na Equação 4. 

𝑄𝑄 = 𝐶𝐶𝐶𝐶. 𝐴𝐴. √2. 𝑔𝑔. ℎ                                                                                                                 (4) 

Onde: 

Q: Vazão (m3. s-1); 

Cd : coeficiente de descarga do orifício; 

A: Área do orifício (m2); 

g: aceleração da gravidade (m.s2); 

h: perda de carga imposta pelo orifício (m). 

 (4)

Onde:

Q: Vazão (m3. s-1);

Cd : coeficiente de descarga do orifício;

A: Área do orifício (m2);

g: aceleração da gravidade (m.s2);

h: perda de carga imposta pelo orifício (m).

Assim, o cálculo da vazão real considera, além da 

perda de carga, a contração da veia líquida, fe-

nômeno que ocorre a jusante do orifício. Neves 

(1977) afirma que o coeficiente de vazão, como 

os de velocidade e contração, depende da forma e 

das condições do orifício, e de sua posição e situa-

ção em relação à superfície da água. 

Para o orifício padrão, que é o orifício de bordos 

agudos, afastados da superfície da água, das pa-

redes e do fundo, o valor de 0,61 ou 0,62 é utiliza-

do como coeficiente de descarga ou vazão, valor 

amplamente apresentado na literatura (NEVES, 

1977; PORTO, 2006; AZEVEDO NETTO, 2015). Na 

Tabela 1 são apresentados os valores de coefi-

ciente de descarga para orifícios circulares, verti-

cais de parede delgada em condições hidráulicas 

variadas (AZEVEDO NETTO, 2015).
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Tabela 1 - Valores do coeficiente de descarga para orifícios circulares, verticais de parede delgada.  

Carga H
(m)

Diâmetro do orifício (cm) 

2,0 3,0 4,0 5,0 6,0

0,20 0,653 0,632 0,609 0,607 0,607

0,40 0,651 0,625 0,610 0,607 0,607

0,60 0,648 0,625 0,610 0,607 0,608

0,80 0,645 0,623 0,610 0,607 0,608

1,00 0,642 0,622 0,610 0,607 0,608

1,50 0,638 0,622 0,610 0,607 0,608

2,00 0,634 0,622 0,610 0,607 0,608

3,00 0,634 0,621 0,611 0,607 0,608

5,00 0,634 0,621 0,611 0,607 0,608

10,00 0,634 0,621 0,611 0,607 0,609

Fonte: AZEVEDO NETTO, 2015.

Pesquisa recente, realizada por Chaves et al. 

(2015), utilizando um floco-flotador por ar dis-

solvido (FFAD) – equipamento composto por um 

floculador de placas verticais (contendo orifícios), 

que subdividem a unidade em câmaras, nas quais 

ocorrem simultaneamente os processos de flocu-

lação e flotação – apresentou resultados de gra-

dientes de velocidade abaixo do esperado em tes-

tes de eficiência visando o tratamento de água de 

lavagem de filtros de uma ETA de filtração direta.  

Sendo o coeficiente de descarga um dos fatores 

que podem interferir nos resultados do gradiente 

de velocidade, optou-se por realizar uma verifica-

ção experimental desse parâmetro sob a influên-

cia de baixos números de Reynolds, tendo em vis-

ta que pesquisa atual realizada por Vianna et al. 

(2015) sugere valores para Cd distintos do valor 

0,61, amplamente relatado na literatura. 

2 MATERIAIS E MÉTODOS
A fase experimental consistiu na realização de 

ensaios em um floculador de placas. Para tan-

to, foram utilizadas cinco placas confeccionadas 

em acrílico transparente, com dimensões de 400 

(altura), 100 (largura) e 3 mm (espessura). Cada 

placa possuía dois orifícios, distanciados entre si 

em 250 mm (Figura 3), com os seguintes diâme-

tros: 9,4, 12,2, 16, 17,5 e 19 mm, os quais foram 

submetidos às vazões de 200, 300, 400 e 500 L. 

h-1, possibilitando verificar diversas condições 

hidráulicas.

Figura 3 - Placa de orifícios utilizada para a 
determinação da perda de carga.
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Para determinação do Cd foram realizadas medidas 

das cargas hidráulicas (coluna de água) a montante 

dos orifícios, tendo como referência (zero) o centro 

do orifício. As medidas dos níveis da água a montan-

te das placas (cargas sobre os orifícios) foram rea-

lizadas com um paquímetro (marca Mitutoyo) e as 

vazões de alimentação do equipamento foram ajus-

tadas utilizando um rotâmetro instalado a montante 

do floculador de placas. O equipamento utilizado no 

experimento encontra-se ilustrado na Figura 4.

Figura 4 - Aparato instrumental para a determinação da perda de carga.

Foram testadas várias combinações de área dos ori-

fícios e vazão, somando um total de vinte condições 

hidráulicas, para as quais foram efetuadas medidas 

em triplicata da carga. Visando realizar a medida da 

carga em cada condição hidráulica proveniente de 

cada orifício individualmente para os diversos diâ-

metros e vazões, um dos orifícios foi vedado. 

Posteriormente, os dados experimentais foram utili-

zados para o cálculo do coeficiente de descarga nos 

orifícios superior (leituras Cd
1-3

) e inferior (leituras C
d4-6

), 

utilizando a Equação 4, apresentada anteriormente.

Convém salientar que as medidas efetuadas vi-

sando à determinação do Cd foram executadas 

com os orifícios não afogados, divergindo da con-

dição real de funcionamento do floculador, na 

qual os mesmos encontram-se submersos. Entre-

tanto, a modificação mencionada não deve afe-

tar os resultados de modo significativo, pois, de 

acordo com Porto (2006), os valores de coeficien-

te de vazão em descarga livre são praticamente os 

mesmos para orifícios afogados.

Na fase de determinação do coeficiente de descar-

ga, observaram-se dificuldades na estabilização 

do sistema para realização das medidas de nível/

carga, entre elas a variação da vazão nominal no 

rotâmetro de alimentação do floculador de placas 

e oscilações na coluna d’água a montante da placa 

com orifícios. No intuito de minimizar os erros nas 

leituras das cargas, foi realizado um estudo prévio 

para determinação do intervalo de tempo necessá-

rio para a estabilização do fluxo e da coluna d’água 

após cada alteração de vazão. As leituras das altu-

ras foram realizadas para a vazão de 500 L.h-1, utili-

zando a placa com orifícios de 9,4 mm de diâmetro 

em intervalos de 5 minutos entre cada leitura.

Após o cálculo dos coeficientes de descarga, os da-

dos obtidos foram submetidos ao teste estatístico 

z score, para diagnosticar a presença de outliers. Foi 

realizado o cálculo da média populacional bem como 

do seu intervalo de confiança. Por último, foi estabe-

lecida uma correlação para obtenção do coeficiente 

de descarga em função do número de Reynolds.
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3 RESULTADOS 
3.1 Determinação do tempo para realização das 
leituras das cargas hidráulicas

As leituras das alturas das cargas obtidas nesta 

etapa encontram-se apresentadas na Tabela 2.

 
Tabela 2 - Determinação do tempo de  

estabilização da carga.

Tempo (min) Carga (mm)

5,0 406,5

10,0 417,6

15,0 423,5

20,0 431,8

25,0 429,5

30,0 435,9

35,0 451,9

40,0 445,5

45,0 443,5

50,0 443,5

55,0 444,0

60,0 443,5

Assim, com base nos dados levantados experi-

mentalmente, foi escolhido o intervalo de tempo 

de 45 minutos para a realização da primeira leitu-

ra de perda de carga para cada vazão e intervalos 

de 5 minutos entre as triplicatas, posto que não 

foram verificadas alterações significativas nos 

tempos posteriores.

3.2 Determinação do coeficiente de descarga

As diversas combinações das variáveis vazão e 

área dos orifícios e, por conseguinte, o número de 

Reynolds, propiciaram vinte condições hidráulicas 

para as quais foram efetuadas medidas em tripli-

cata do coeficiente de descarga nos orifícios su-

perior (leituras Cd 1-3) e inferior (leituras Cd 4-6). 

Os valores obtidos são apresentados na Tabela 3.

Tabela 3 - Condições hidráulicas e coeficientes de descargas obtidos no estudo.

Condições
hidráulicas

Vazão
(m³.s-¹)

Área do 
orifício 

(m2)
Re

Coeficiente de descarga

Orifício Superior Orifício Inferior

Cd 1 Cd 2 Cd 3 Cd 4 Cd 5 Cd 6

1 0,00006 0,00028 4477,26 0,9706 0,8896 0,8560 0,9996 0,9971 0,9483

2 0,00006 0,00024 4861,02 0,9573 0,9998 0,9821 0,8739 0,9573 0,8863

3 0,00006 0,00020 5316,74 0,7497 0,7780 0,7292 0,7392 0,7497 0,7057

4 0,00008 0,00028 6575,55 0,7397 0,7445 0,7646 0,8653 0,8890 0,9239

5 0,00006 0,00012 6972,78 0,8502 0,8583 0,8556 0,8529 0,8751 0,8610

6 0,00008 0,00024 7139,17 0,7376 0,8028 0,7625 0,7212 0,7739 0,7342

7 0,00008 0,00020 7808,47 0,6357 0,6342 0,6169 0,5984 0,6128 0,6169

8 0,00011 0,00028 8671,62 0,7556 0,7281 0,7498 0,8530 0,8615 0,8658

9 0,00006 0,00007 9045,17 0,7745 0,7831 0,7860 0,7875 0,7890 0,7831

10 0,00011 0,00024 9414,91 0,7906 0,8131 0,8157 0,7217 0,7329 0,7446

11 0,00008 0,00012 10240,62 0,6818 0,6713 0,6738 0,6343 0,6333 0,6394

12 0,00011 0,00020 10297,55 0,7222 0,7222 0,7313 0,6867 0,6911 0,6956

13 0,00013 0,00028 10767,69 0,7330 0,7330 0,7212 0,7929 0,7951 0,7761

14 0,00013 0,00024 11690,64 0,7646 0,7646 0,7703 0,6921 0,6984 0,6879

15 0,00013 0,00020 12786,64 0,7111 0,7143 0,7088 0,6528 0,6534 0,6553

16 0,00008 0,00007 13284,25 0,6110 0,6104 0,6120 0,6096 0,6136 0,6120

17 0,00011 0,00012 13504,99 0,7146 0,7109 0,7064 0,6870 0,6833 0,6852

18 0,00013 0,00012 16769,36 0,7263 0,7281 0,7238 0,6675 0,6688 0,6655

19 0,00011 0,00007 17518,82 0,6590 0,6599 0,6592 0,6774 0,6775 0,6770

20 0,00013 0,00007 21753,40 0,6616 0,6610 0,6606
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Os resultados da tabela 3 são condizentes com 

o comportamento previsto pela Equação 4 para 

determinação do coeficiente de descarga, segun-

do a qual o Cd varia em função da vazão, carga e 

área do orifício. O comportamento observado é 

confirmado por Porto (2006), que afirma que o 

coeficiente Cd em geral não é constante para um 

dado orifício, variando com a carga, as condições 

de fluxo e a viscosidade do líquido.

A partir dos valores de Cd, apresentados na Tabela 

3, foram gerados os gráficos boxplot, que correla-

cionam o coeficiente de descarga com o número 

de Reynolds para o orifício inferior e superior, ilus-

trados na Figura 5.

Figura 5 - Gráficos boxplot do coeficiente de descarga em função do número de Reynolds para:  
(a) o orifício inferior e (b) o orifício superior.

* Os valores representados em cada condição hidráulica correspondem às triplicatas realizadas nos  
orifícios superior (Cd1-3) e inferior (Cd4-6), apresentadas na tabela 3.

A Revista DAE está l icenciada sob a Licença Atribuição- 
NãoComercial 4.0 Internacional Creative Commons.

30

artigos técnicos

Revista DAE  | núm. 210  | vol. 66  |  abril  a junho de 2018



Uma análise dos gráficos apresentados na Figura 

5 permite inferir que, quando comparadas entre 

si, as respectivas condições hidráulicas eviden-

ciam um comportamento semelhante. Conforme 

detalhado a seguir, observa-se também que na 

primeira metade dos gráficos, onde os números de 

Reynolds variaram entre 4.477 e 9.414 , 30% das 

medidas foram originadas na placa cujos orifícios 

possuem área de 2,83385. 10-4 m2 e vazões de  

5,6. 10-5 (200 L.h-1), 8,2. 10-5 (300 L.h-1), e  

1,1. 10-4 m³.s-¹(400 L.h-1). O restante das leituras 

foi realizado para as demais áreas dos orifícios ava-

liados e, principalmente, para a vazão de 5,6.10-5 

m³. s-1 (200 L.h-1). Na segunda metade dos dados, 

com números de Reynolds variando de 9.414 a 

21.753, observaram-se baixas amplitudes entre 

os valores das triplicatas, enquanto que na primei-

ra metade foram observadas amplitudes maiores. 

Esse comportamento foi observado tanto para os 

experimentos no orifício superior como no inferior.

Com isso, a variabilidade observada nos valores 

de Cd pode ter sido ocasionada por fatores como 

a instabilidade do sistema de alimentação do flo-

culador de placas, possíveis erros de mensuração, 

principalmente nas medidas de vazão, já que 5,6. 

10-5 m³. s-1 (200 L.h-1) era o limite inferior da esca-

la do rotâmetro usado. Outros fatores que podem 

ter contribuído para as diferenças observadas nas 

medições são a espessura da placa e do orifício, 

a retilineidade e planeza, fatores referentes à to-

lerância de forma, e também fatores referentes à 

microgeometria como a rugosidade (SILVA, 2007).

As variações observadas nos gráficos boxplot da 

Figura 5 sugerem a provável interferência de va-

lores discrepantes ou outliers. Assim, aplicou-se o 

critério Z score (apresentado na Tabela 4), técnica 

que permite comparar de uma forma padronizada 

os desvios entre os valores obtidos e os previstos 

pelo modelo proposto, visando detectar e possi-

bilitar a retirada de medidas discrepantes do con-

junto de dados.

Tabela 4 - Análise de Z score.

Re Cd cal1 Cd mod2 Erro Z escore

4477,26 0,9436 0,9441 -0,0005 0,0996

4861,02 0,9428 0,9285 0,0143 0,2815

5316,74 0,7419 0,9103 -0,1684 -1,9591

6575,55 0,8211 0,8624 -0,0412 -0,3994

6972,78 0,8588 0,8479 0,0110 0,2405

7139,17 0,7554 0,8419 -0,0865 -0,9550

7808,47 0,6191 0,8184 -0,1993 -2,3380

8671,62 0,8023 0,7895 0,0128 0,2631

9045,17 0,7839 0,7775 0,0064 0,1846

9414,91 0,7698 0,7658 0,0040 0,1547

10240,62 0,6557 0,7407 -0,0851 -0,9372

10297,55 0,7082 0,7391 -0,0309 -0,2728

10767,69 0,7586 0,7255 0,0331 0,5119

11690,64 0,7296 0,7000 0,0296 0,4690

12786,64 0,6826 0,6721 0,0105 0,2353

13284,25 0,6114 0,6602 -0,0487 -0,4914

13504,99 0,6979 0,6550 0,0429 0,6317

16769,36 0,6967 0,5906 0,1060 1,4062

17518,82 0,6683 0,5789 0,0895 1,2032

21753,40 0,6611 0,5334 0,1277 1,6716

Média
Desvio-Padrão

-0,0087
0,0815

Legenda: Cd cal1: coeficientes de descarga calculados pela equação 4;  
Cd mod2: coeficientes de descarga obtidos pelo modelo.

O critério aplicado na análise do Z score dos va-

lores de Cd partiu da premissa de que quando o 

conjunto de dados atende à distribuição normal, 

desvios maiores que um determinado valor de 

Z score, a um dado nível de confiança, sinalizam 

valores atípicos. Na análise que procedemos, fo-

ram considerados outliers os desvios com Z score 

superiores a ±1,64 ao nível de confiança de 90%. 

Após a retirada dos outliers detectados, visando à 

validação estatística dos dados, foi traçada uma 

curva (Figura 6) relacionando os valores de Cd com 

os respectivos números de Reynolds.
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Figura 6 - Modelo proposto após a remoção de outliers.

A curva que representa o modelo proposto, apresentada na Figura 6, foi submetida a uma análise de adequa-

ção do modelo, na qual foi elaborado um gráfico de resíduos, apresentado na Figura 7.

Figura 7 - Plotagem dos resíduos do modelo.

A Revista DAE está l icenciada sob a Licença Atribuição- 
NãoComercial 4.0 Internacional Creative Commons.

32

artigos técnicos

Revista DAE  | núm. 210  | vol. 66  |  abril  a junho de 2018



Ao avaliar o gráfico apresentado na Figura 7, ob-

serva-se que a maior parte dos resíduos se distri-

bui aleatoriamente em torno da média, e que a 

média desses resíduos, de um modo geral, apre-

senta-se muito próxima de zero, sendo essas duas 

condições dois requisitos essenciais para que o 

modelo seja considerado adequado. Outra con-

clusão retirada a partir da análise realizada no 

gráfico de resíduos é que apesar de os dados de 

Cd não apresentarem uma variância constante 

ao longo da faixa de número de Reynolds avalia-

da, esse fato não invalida o modelo obtido e ilus-

tra a instabilidade que foi observada no sistema 

no decorrer do desenvolvimento dessa etapa. Em 

complemento à análise de resíduos, foi efetuada 

a plotagem de probabilidade normal, ilustrada na 

Figura 8, com intuito de avaliar o comportamento 

dos dados de Cd.

Figura 8 - Probabilidade normal.

Ao analisar o gráfico de probabilidade normal, 

ilustrada na Figura 8, observa-se uma tendên-

cia linear, com R² igual a 0,9246. Com isso po-

de-se concluir que os resíduos apresentam dis-

tribuição normal.

Outro procedimento estatístico realizado após a 

retirada dos outliers detectados foi o cálculo da 

média populacional (μ), bem como seu interva-

lo de confiança, calculados com base na média 

amostral (X), aplicando-se os seguintes valores: 

N= 103, 102 graus de liberdade, a um nível de 

confiança de 95%, para o qual t= 1,980. Obteve-

-se com esse procedimento a seguinte estimativa 

para o Cd: 0,758 ± 0,019. Corroborando os valo-

res de Cd obtidos na presente pesquisa, estudos 

hidráulicos realizados por Di Bernardo e Giorgetti 

(1980) obtiveram valores de Cd entre 0,8 e 0,90, 

para um intervalo de número de Reynolds com-

preendido entre 13.570 e 26.730.

Observa-se que o valor de Cd obtido diverge do 

valor de 0,61, amplamente difundido na literatu-

ra (NEVES, 1977; PORTO, 2006; AZEVEDO NETTO, 

2015). Por outro lado, Vianna e Castro (2014) e 

Vianna et al. (2015) afirmam que o valor de 0,61 

para coeficiente de descarga não se aplica às si-

tuações em que as velocidades médias e o número 

de Reynolds (500 a 11000) são baixos, condições 

semelhantes às aplicadas neste experimento. 
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4 CONCLUSÕES 
O estudo experimental reportado no presente ar-

tigo permitiu a determinação de valores para o 

coeficiente de descarga Cd para orifícios execu-

tados em paredes delgadas, quando submetidos 

a escoamentos de baixos números de Reynolds. 

Os resultados produzidos permitiram até mesmo 

a proposição de uma função do número de Rey-

nolds para Cd. Isso representa, portanto, uma 

evolução no estudo da hidráulica, já que a utiliza-

ção de valores inadequados de Cd pode implicar 

em erros na definição dos gradientes de velocida-

de, quando do dimensionamento dos floculadores 

de placas, podendo impactar na eficiência da uni-

dade de floculação das ETAs. O estudo se restrin-

giu, entretanto, à determinação de coeficientes 

de descarga para valores do número de Reynolds 

entre 4.000 e 18.000, sendo assim necessário am-

pliá-lo para abranger uma faixa mais extensa de 

número de Reynolds.
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Resumo
De acordo com as modificações verificadas entre a Portaria 518/2004 e a 2914/2011, escolheram-se onze agro-

tóxicos que foram acrescentados a esta para a realização de uma revisão bibliográfica sobre a remoção dos mes-

mos nos processos de tratamento de água. Verificou-se que as etapas do tratamento de ciclo completo não ofe-

receram elevadas remoções, com exceção de um composto. Para tecnologias como a radiação UV, ozonização e 

POAs, muitos estudos chegaram próximos a 100,0% de remoção, porém alguns tratamentos utilizam tempos de 

contato inviáveis. Os processos de adsorção mostraram-se eficientes quando aliados a outras tecnologias, e pou-

cos estudos foram encontrados sobre nanofiltração. Verificou-se a necessidade de estudos sobre a formação de 

produtos tóxicos e com relação à remoção de alguns compostos nas diferentes etapas de tratamento de uma ETA.    
Palavras-chave: Agrotóxicos. Remoção. Tecnologias de tratamento.

Abstract
According to changes verified between decrees 518/2004 and 2914/2011, eleven pesticides added to this 

were chosen for a literature review about its removal in water treatment process. It was verified that the 

steps of full cycle treatment did not show high removal, except for one compound. Using technologies such 

as UV radiation, oxidation with ozone, and AOPs, several studies reached close to 100% removal rates; how-

ever, unachievable contact time was needed. Adsorption processes were efficient when associated with oth-

er technologies, and few studies were found about nanofiltration. It was observed the need for more studies 

about the formation of toxic products, and related to removal of some compounds in different steps of a DWP.  

Keywords: Pesticides. Removal. Treatment technologies. 
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1 INTRODUÇÃO
A poluição das águas por defensivos agrícolas é 

um problema de âmbito mundial. O uso dessas 

substâncias constitui um risco tanto para a qua-

lidade da água como para a saúde humana. Dessa 

forma, o tratamento de águas de abastecimento 

deve garantir a remoção desses compostos ou 

reduzir suas concentrações a níveis abaixo do es-

tabelecido pela legislação para garantir que não 

haja riscos à saúde da população (OLIVEIRA, 2011; 

ORMAD et al., 2008). 

Nas estações de tratamento de água (ETAs) que 

utilizam as etapas de ciclo completo (coagulação, 

floculação, decantação, filtração e desinfecção), 

apenas parte das substâncias presentes é remo-

vida, sendo necessária a inclusão de processos al-

ternativos mais eficientes (SANCHES et al., 2013; 

PHAM et al., 2013; GORZA, 2012; FALEIROS, 2008; 

SOARES, 2011). A etapa de desinfecção é a que al-

cança maiores valores de remoção; porém, quan-

do se utilizam os compostos à base de cloro ou 

ozônio, pode ocorrer a formação de subprodutos 

(ORMAD et al., 2008). A radiação ultravioleta (UV) 

e os processos oxidativos avançados (POAs) ofere-

cem boas remoções, porém muitas vezes o tempo 

de exposição necessário para alcançar resultados 

satisfatórios é muito alto, tornando inviável a uti-

lização destes no tratamento da água (PIMENTA, 

2013; HUNG et al., 2002; SANCHES et al., 2010; 

SANCHES et al., 2013; DERBALAH et al., 2013; AB-

DESSALEM et al., 2010; OLIVEIRA, 2011). A nano-

filtração por membranas também é um processo 

que vem sendo estudado na remoção de agro-

tóxicos, devido ao baixo tempo de detenção hi-

dráulica e ausência de produtos químicos, porém 

apresenta custos mais elevados (RIBEIRO, 2002). 

O uso de algumas dessas tecnologias pode não ser 

viável, fazendo-se necessário o uso de processos 

de menor custo e de alto desempenho, como por 

exemplo, a adsorção por carvão ativado (PHAM et 

al., 2013; BOTTREL, 2012; GORZA, 2012).

Com relação à presença de agrotóxicos nas águas 

de consumo humano, o grande desafio do trata-

mento de água é o projeto de unidades capazes 

de remover diversos microcontaminantes com 

características químicas distintas sem que ocorra 

a formação de outros compostos nocivos à saúde 

humana (PASCHOALATO et al., 2009).

Nesse conceito, a portaria que estabelece a qua-

lidade da água a ser distribuída à população sofre 

constantes alterações a fim de garantir o abaste-

cimento de água com qualidade. O desenvolvi-

mento de tecnologias de tratamento da água, o 

uso de substâncias químicas que podem causar 

danos à saúde da população e a poluição dos ma-

nanciais de abastecimento justificam tais atuali-

zações. Assim sendo, entrou em vigor a Portaria 

nº2914/2011, que tem como objetivo excluir e 

complementar algumas substâncias químicas da 

antiga Portaria nº 518/2004.

A antiga Portaria nº 518 definia, para substân-

cias químicas, o padrão de potabilidade para 13 

compostos inorgânicos, 12 compostos orgânicos 

e 22 agrotóxicos. A Portaria em vigor estabelece 

padrões para 15 compostos inorgânicos, 15 com-

postos orgânicos e 27 agrotóxicos (BRASIL, 2004; 

BRASIL, 2011). Dessa forma, comparando-se as 

duas portarias, foram alterados 11 agrotóxicos. 

Os compostos que se mantiveram já são monito-

rados; consequentemente, conhece-se o poten-

cial de remoção em ETAs. Contudo, os compostos 

que foram alterados necessitam de uma ampla 

revisão, inclusive para gerar subsídios para a pró-

xima revisão da portaria de qualidade da água 

para consumo humano, que deve ocorrer a cada 5 

anos (BRASIL, 2011).

Assim sendo, o objetivo deste trabalho é realizar 

um estudo sobre as remoções dos onze compos-

tos adicionados à Portaria nº2914/2011 – aldicar-

be, carbendazim, carbofurano, clorpirifós, diuron, 

mancozebe, metamidofós, parationa metílica, 

profenofós, tebuconazol e terbufós – nos diferen-
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tes processos utilizados no tratamento de água. 

Além disso, objetiva-se verificar se há formação 

de subprodutos durante os diferentes tratamen-

tos, identificar quais compostos possuem maior 

potencial de remoção nas ETAs de ciclo completo 

e, por fim, avaliar a necessidade de outros trata-

mentos para a remoção dessas substâncias. 

2 TRATAMENTO DE CICLO COMPLETO -  
ETAPAS DE CLARIFICAÇÃO
O tratamento de ciclo completo é normalmen-

te utilizado nas ETAs, consistindo nas etapas de 

coagulação, floculação, decantação, filtração e 

desinfecção. Nessa parte do trabalho, será dis-

cutida a remoção dos compostos na etapa de 

clarificação, composta pelas etapas de coagu-

lação, floculação e decantação, além da filtra-

ção. De acordo com a Tabela 1, a remoção du-

rante essas etapas variou de 3,0 a 40,0%, com 

exceção para o diuron, que chegou a 74,5%. 

Considerando apenas a etapa de clarificação 

e filtração, não foram encontrados trabalhos 

para o aldicarbe, carbendazim, metamidofós, 

profenofós, tebuconazol e terbufós, constatan-

do a necessidade de estudos. 

Tabela 1: Eficiências de remoção dos agrotóxicos nas etapas de clarificação e filtração em ETAs.

Agrotóxico Remoção (%) Condições do tratamentoa Observaçõesb

Carbofurano 5,0c,d,f, 1 Policloreto de Alumínio (10-30 mg.L-1) 
T=1 min TF=20 min TS=1,2 h

LD=30 μg.L-1 

Ci=100 μg.L-1

Clorpirifós 17,2c,d,f, 1 Policloreto de Alumínio (10-30 mg.L-1)
T=1 min TF=20 min TS=1,2 h

LD=30 μg.L-1

Ci=100 μg.L-1

40,0c, 2 Sulfato de Alumínio (10, 20 e 40 mg.L-1) LQ=15 ng.L-1

Ci=0,52 μg.L-1

Diuron 5,0c,d,f, 3 Sulfato de Alumínio (40 mg.L-1) LD=0,01 μg.L-1

Ci=16,67 mg.L-1

8,0c, 4 Sulfato férrico (50 mg.L-1) Ci=8-10 mg.L-1

10,0c, 4 Sulfato de Alumínio (100 mg.L-1) Ci=8-10 mg.L-1

20,0c, 4 Sulfato férrico (100 mg.L-1) Ci=8-10 mg.L-1

23,8c,d,f, 5 Sulfato de Alumínio (50 mg.L-1) T=10s
TF=20 min

LD=<0,001 μg.L-1

Ci=16,67 mg.L-1

30,0c, 2 Sulfato de Alumínio (10, 20 e 40 mg.L-1) LQ=30 ng.L1

Ci=0,5 μg.L-1

74,5c,d,f, 5 Sulfato de Alumínio (40 mg.L-1) T=10s 
TF=20 min

LD=<0,001 μg.L-1 Ci=16,67 
mg.L-1

ETU 3,0c,d,f, 6 Sulfato de Alumínio (1%) T=5 s TS=4 min Ci=25 mg.L-1

4,0c,d, 6 Sulfato de Alumínio (1%) T=5 s TS=4 min Ci=50 mg.L-1

8,0c,d, 6 Sulfato de Alumínio (1%) T=5 s TS=4 min Ci=5 mg.L-1

8,0c,d,f, 6 Sulfato de Alumínio (1%) T=5 s TS=4 min Ci=50 mg.L-1

10,0c,d, 6 Sulfato de Alumínio (1%) T=5 s TS=4 min Ci=25 mg.L-1

11,0c,d,f, 6 Sulfato de Alumínio (1%) T=5 s TS=4 min Ci=5 mg.L-1

15,0c,d,f, 6 Sulfato de Alumínio (1%) T=5 s TS=4 min Ci=2 mg.L-1

18,0c,d, 6 Sulfato de Alumínio (1%) T=5 s TS=4 min Ci=2 mg.L-1

Parationa Metílica 20,0c, 2 Sulfato de Alumínio (10, 20 e 40 mg.L-1) LQ=30 ng.L-1 Ci=0,5 μg.L-1

Fontes: PHAM et al. (2013)1; ORMAD et al. (2008)2; PASCHOALATO et al. (2009)3; EL-DIB & ALI (1977)4; FALEIROS (2008)5; 
SOARES (2011)6.

aT=tempo de coagulação, TS=tempo de sedimentação, TF=tempo de filtração; bCi=concentração inicial do agrotóxico, 
LD=limite de detecção, LQ=limite de quantificação; cCoagulação; dDecantação; fFiltração.
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Em um único trabalho, estudou-se a remoção do 

carbofurano nas etapas de clarificação e filtração, 

utilizando o policloreto de alumínio, sendo a re-

moção alcançada de apenas 5,0%, mostrando a 

ineficiência de remoção deste composto (PHAM 

et al., 2013).

Para o clorpirifós, utilizando o coagulante sulfato 

de alumínio, chegou-se à remoção de 40,0% na 

etapa de coagulação (ORMAD et al., 2008; PHAM 

et al., 2013). No estudo de Gorza (2012) houve a 

associação da pré-oxidação com as etapas de cla-

rificação também utilizando sulfato de alumínio 

como coagulante, e observou-se uma remoção 

de 80,0%, demonstrando a limitação da etapa de 

clarificação na remoção do clorpirifós.

Nos estudos de remoção do diuron, as eficiên-

cias variaram entre 5,0 e 74,5%. Na utilização da 

coagulação com sulfato de alumínio ou sulfato 

férrico, a maior remoção foi de 30,0%, sendo que 

resultados distintos foram obtidos em estudos 

que utilizaram os agrotóxicos em concentrações 

mais elevadas, condição na qual se observou uma 

tendência de redução na eficiência. No caso da 

utilização das etapas de coagulação com sulfato 

de alumínio, decantação e filtração associadas, 

alcançou-se a remoção de 74,5% (EL-DIB & ALI, 

1977; ORMAD et al., 2008; FALEIROS, 2008; PAS-

CHOALATO et al., 2009).

O mancozebe apresenta tempo de meia vida de 0,1 

dia no solo e solubilidade na água de 6,2 mg.L-1 a 

20ºC, e é rapidamente transformado em produtos 

como a etilenotiouréia (ETU) (IUPAC, 2015). As-

sim, neste estudo, optou-se por verificar a remo-

ção do mancozebe por meio do seu principal sub-

produto, a ETU, que apresenta maior solubilidade 

em água e maior potencial carcinogênico que seu 

ingrediente ativo (XU, 2000; SOARES, 2011). Soa-

res (2011) verificou que o aumento da concentra-

ção inicial da ETU na água diminuiu a eficiência de 

remoção do contaminante nos processos conven-

cionais de tratamento de água e a maior remoção 

obtida nesse estudo, durante as etapas de clarifi-

cação, foi de 18,0%.

No estudo sobre a remoção da parationa metílica 

em água utilizando sulfato de alumínio como coa-

gulante, foi observada uma eficiência de 20,0% 

(ORMAD et al., 2008). A ausência de outras refe-

rências sobre esse composto e os demais agrotó-

xicos avaliados neste trabalho demonstram a ca-

rência de estudos na área.

3 TRATAMENTO DE CICLO COMPLETO - ETAPA 
DE DESINFECÇÃO: COMPOSTOS CLORADOS 
A etapa de desinfecção utilizando compostos à 

base de cloro se mostrou eficiente na degradação 

dos seguintes agrotóxicos: aldicarbe, clorpirifós, 

diuron, parationa metílica e terbufós, sendo que 

para os demais agrotóxicos não foram encontra-

dos estudos referentes a esse tipo de tratamento. 

Os desinfetantes normalmente utilizados foram 

o hipoclorito de sódio, hipoclorito de cálcio, cloro 

gasoso e dióxido de cloro. Os resultados dos es-

tudos levantados e as condições de ensaios são 

mostrados na Tabela 2.

Para o aldicarbe, estudou-se a degradação por 

meio do uso de hipoclorito em concentrações de 

7,4 e 740 mg.L-1, e o tempo de contato não foi 

especificado no trabalho, que apenas destacou 

que o tempo de meia vida do composto foi menor 

do que 1 minuto. Devido à elevada dosagem do  

oxidante na água, as remoções chegaram a 

100,0% (MILES, 1991).  Considerando as re-

comendações da Portaria 2914/2011 e WHO 

(2011), a dose recomendada para a cloração 

deve ser de até 5 mg.L-1. 

Para o clorpirifós, utilizou-se o hipoclorito de  

sódio com dosagens de Cl
2
 de 3 mg.L-1 e  

18 mg.L-1. Nas concentrações iniciais do agrotóxico de  

200 μg.L-1 e 3 mg.L-1 de CL
2
 chegou-se à re-

moção de 77,0%. Com concentração inicial de  

0,52 μg.L-1 do clorpirifós e 18 mg.L-1 Cl
2
, a remoção 
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foi de 100,0%. Na utilização do dióxido de cloro na 

dosagem de 1,2 mg.L-1, a remoção foi de 79,0%, 

sendo que o acréscimo da etapa de coagulação 

com sulfato de alumínio após a oxidação não levou 

ao aumento da remoção (GORZA, 2012; ORMAD et 

al., 2008). A elevação da concentração do hipoclo-

rito de sódio, assim como a concentração inicial do 

micropoluente, influenciou na remoção do clorpi-

rifós na água.

No caso do diuron, nos estudos avaliados utili-

zaram-se o cloro gasoso, o hipoclorito de cálcio, 

o hipoclorito de sódio e o dióxido de cloro como 

desinfetantes. No trabalho em que se avaliou a 

degradação pelo cloro gasoso e o dióxido de clo-

ro, ambos na concentração de 10 mg.L-1 e tempo 

de contato de 30 min, foi obtida uma remoção de 

70,0% e 80,0%, respectivamente. Sendo assim, nas 

condições avaliadas, o dióxido de cloro mostrou-se 

mais eficiente para degradação do diuron. A inves-

tigação da remoção do contaminante na presença 

de hipoclorito de cálcio, com concentração de clo-

ro ativo de 5,0 mg.L-1 e tempo de contato de 24 h, 

resultou na remoção de apenas 26,0% do diuron, 

mesmo após o tratamento convencional. El-Dib & 

Ali (1977) alcançaram 100,0% de degradação do 

diuron, na dosagem de 18 mg.L-1 de cloro ativo, 

durante 20 minutos e pH=8 (EL-DIB & ALI, 1977; 

ROSA, 2008; ORMAD et al., 2008). Verifica-se, por-

tanto, o uso de concentração de oxidante ou tempo 

de contato elevados para alcançar elevadas remo-

ções, sendo que o dióxido de cloro mostrou-se mais 

eficiente na oxidação do diuron.

A remoção de parationa metílica foi verificada em 

dois estudos, e os resultados obtidos mostraram 

dados de remoção muito discrepantes. No estu-

do de Ormad et al. (2008), utilizou-se o hipoclo-

rito de sódio com concentração ativa de cloro de  

18 mg.L-1 e tempo de contato de 20 min, che-

gando a 100,0% de remoção. Kamel et al. (2009), 

utilizando a concentração de 4 mg.L-1de Cl
2
 do 

mesmo oxidante, pH=8 e tempo de contato de-

masiadamente alto, de 72 h, alcançou remoção 

de apenas 8,3%, demonstrando, neste caso, que 

a concentração de cloro foi mais importante na 

remoção de parationa metílica do que um elevado 

tempo de contato. Contudo, devem ser realizados 

mais estudos para confirmar o exposto (ORMAD 

et al., 2008; KAMEL et al., 2009).

No trabalho envolvendo a remoção do terbufós, 

foi obtida uma eficiência de 100,0% de degrada-

ção com o hipoclorito de sódio na concentração de 

cloro ativo de 4 mg.L-1, tempo de contato de 72 h e 

concentração inicial de 64 μg.L-1. Contudo, salien-

ta-se que o limite de detecção de 1 μg.L-1 é um valor 

relativamente elevado e próximo ao limite máximo 

permitido pela Portaria 2914/2011, de 1,2 μg.L-1. 

Portanto, ao final da reação, a concentração re-

manescente do contaminante poderia não ser bai-

xa. Recomenda-se a realização de novos estudos, 

considerando limites de detecção mais baixos para 

avaliar a eficiência de remoção desse composto e 

concentrações mais seguras do ponto de vista de 

saúde pública (KAMEL et al., 2009).

Verifica-se que concentrações elevadas de cloro 

são utilizadas nos estudos de remoção dos compos-

tos químicos. De acordo com a Portaria 2914/2011, 

a concentração de cloro residual máxima na água 

deve ser de 5 mg.L-1 de Cl
2
, inviabilizando o uso de 

concentrações elevadas, como em alguns estudos 

citados na Tabela 2. Destaca-se que os estudos 

envolvendo clorpirifós e o terbufós, com hipoclo-

rito de sódio na dosagem de 3 mg.L-1 e 4 mg.L-1  

de Cl
2
, resultaram em uma remoção elevada de 

77,0 e 100,0% respectivamente, apesar do tempo 

de contato elevado do  terbufós de 72 h. Todavia, 

a parationa metílica, nas condições utilizadas no 

tratamento de água, mostra-se recalcitrante, com 

uma remoção de apenas 6,2%  para uma concen-

tração ativa de cloro de 4 mg.L-1 e tempo de conta-

to de 72 h, indicando a necessidade de outros tra-

tamentos ou oxidantes para a remoção do mesmo 

em ETAs. Para os outros compostos, há necessida-

de de mais estudos para atestar a baixa eficiência 

de remoção da cloração. 
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Tabela 2: Eficiências de remoção dos agrotóxicos utilizando compostos à base de cloro.

Agrotóxico Remoção (%) Condições do tratamentoa Observaçõesb

Aldicarbe 100,07 Hipoclorito (7,4 e 740 mg.L-1) pH=6-9 Ci=3,8 mg.L-1

Clorpirifós 77,08 Hipoclorito de sódio (3 mg.L-1 de Cl
2
) 

pH=6,8-6,9   TC=20 min
LQ=0,1 μg.L-1 
Ci=200 μg.L-1

79,08 Dióxido de Cloro (1,2 mg.L-1) 
pH=6,8-6,9   TC=20 min

LQ=0,1 μg.L-1 
Ci=200 μg.L-1

80,0c,d,f, 8 Pré-oxidação (1,2 mg.L-1 de ClO
2
) + Sulfato de 

Alumínio (16-20 mg.L-1)
LQ=0,1 μg.L-1 
Ci=200 μg.L-1

100,02 Hipoclorito de sódio (18 mg.L-1 de Cl
2
) pH=8 LD=0,015 μg.L-1 

Ci=0,520 μg.L-1

Diuron 26,09 Hipoclorito de Cálcio (5 mg.L-1 de Cl
2
) pH=7   

TC=24 h Após trat. convencional
LD<0,01 μg.L-1 
Ci=660 μg.L-1

70,04 10 mg.L-1de Cl
2
 pH=7 TC=30 min Ci=8-10 mg.L-1

80,04 Dióxido de Cloro (10 mg.L-1) TC=30 min Ci=8-10 mg.L-1

100,02 Hipoclorito de sódio (18 mg.L-1 de Cl
2
) pH=8 LD=0,030 μg.L-1 

Ci=0,500 μg.L-1

Parationa Metílica 8,310 4 mg.L-1 de Cl
2
, pH=8 TC=72 h LD=1 μg.L-1 

Ci=96 μg.L-1

100,02 Hipoclorito de sódio (18 mg.L-1 de Cl
2
) pH=8 LD=0,030 μg.L-1 

Ci=0,500 μg.L-1

Terbufós 100,010 4 mg.L-1 de Cl
2
 pH=8 TC=72 h LD=1 μg.L-1 

Ci=65 μg.L-1

Fontes: ORMAD et al. (2008)2; EL-DIB & ALI (1977)4; MILES (1991)7; GORZA (2012)8; ROSA (2008)9; KAMEL et 
al. (2009)10.

aTC=tempo de contato; bCi=concentração inicial do agrotóxico, LD=limite de detecção, LQ=limite de quantifi-
cação; cCoagulação; dDecantação; fFiltração.

4 OZONIZAÇÃO, RADIAÇÃO UV, PROCESSOS 
OXIDATIVOS AVANÇADOS E OUTROS
Dentre as tecnologias citadas neste item, po-

dem-se destacar os Processos Oxidativos Avan-

çados - POAs, nos quais ocorre a degradação 

de contaminantes tóxicos por meio do radical 

hidroxila, espécie altamente oxidante. Os princi-

pais tipos de POAs são: Fenton (Fe+2/H
2
O

2
), Foto 

Fenton (UV/Fe+2/H
2
O

2
), Fotólise (H

2
O

2
/UV), Ozo-

nólise (O
3
/UV) e Fotocatálise heterogênea (TiO

2
/

UV) (BOTTREL, 2012; MAGALHÃES, 2008).

Junto com os POAs, a radiação UV e a ozonização 

são os tratamentos mais encontrados em estu-

dos científicos para a remoção de agrotóxicos. 

Ao se avaliar a remoção de carbendazim, carbo-

furano, clorpirifós, diuron, ETU, metamidofós, 

parationa metílica e tebuconazol, observou-se 

elevada amplitude nas eficiências de remoção 

relatadas, variando de 4,0 a 100,0%; a maioria 

dos tratamentos, porém, proporcionou remoções 

acima de 50,0% dos compostos supramenciona-

dos, como mostram as Tabelas 3, 4 e 5. Estudos 

envolvendo a remoção dos demais agrotóxicos 

avaliados nessa revisão não foram encontrados 

na literatura pesquisada.

O estudo de remoção do carbendazim por meio 

de determinados processos (TiO2
/O

3
, radiação 

UV, fotocatálise heterogênea e fotólise) mostrou 

que esse agrotóxico é removido de forma efi-

ciente nos processos em que se utilizam a radia-

ção UV, a ozonização catalítica com dióxido de ti-

tânio, a fotocatálise heterogênea com dióxido de 

titânio e a fotólise, chegando a valores acima de 

55,0% de degradação. Vale ressaltar que a ozoni-

zação catalítica promoveu a remoção total deste 

agrotóxico (RAJESWARI & KANMANI, 2009; SAIEN 

& KHEZRIANJOO, 2008; MAZELLIER et al., 2003).

Para o carbofurano, nos estudos avaliados, as 

eficiências de remoção variaram entre 4,0 e 

100,0%, sendo que os melhores resultados fo-

ram obtidos no processo eletro Fenton (BENITEZ 

et al., 2002; ABDESSALEM et al., 2010; DALSAS-

SO & SENS, 1998).
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Tabela 3: Eficiências de remoção do carbendazim e carbofurano na ozonização, radiação UV, processos oxidativos 
avançados e outros tratamentos.

Agrotóxico Remoção (%) Condições do tratamentoa Observaçõesb

Carbendazim 55,011 TiO2 (1 g.L-1) + O3 (0,48 g.h-1) pH=6 TC=60 min Ci=40 mg.L-1

70,012 UV pH=6,7 TC=90 min Ci=10 mg.L-1

90,012 UV + TiO
2
 (70 mg.L-1) pH=6,7 TC=90 min Ci=10 mg.L-1

95,013 Fotólise (UV/H
2
O

2
=1,7 mg.L-1) TC=250 s Ci= 190 μg.L-1

100,011 TiO
2
 (1 g.L-1) + O

3
 (0,48 g.h-1) pH=6 TC=180 min Ci=40 mg.L-1

Carbofurano 4,014 Fenton (Fe+2=2,8 g.L-1/H2O2=17 g.L-1) TC=50 min pH=3 Ci=100 mg.L-1

35,014 Fotólise (UV/H
2
O

2
=17 mg.L-1) pH=3 TC=10 min Ci=100 mg.L-1

42,014 Fenton (Fe+2=28 g.L-1/H
2
O

2
=170 g.L-1) TC=50 min pH=3 Ci=100 mg.L-1

64,015 Eletro Fenton (Fe+3=5,6 mg.L-1) TC=50 min     pH=3 Ci=28 g.L-1

84,014 Fotólise (UV/H
2
O

2
=17 mg.L-1) pH=3 TC=40 min Ci=100 mg.L-1

91,016 O
3
 (1 mg.L-1) + H

2
O

2
(0,25 mg.mg-1 de O

3
) pH=7,15 TC=15 s Ci=100μg.L-1

98,014 Foto Fenton (Fe+2=2,8 g.L-1/H
2
O

2
=17 g.L-1/UV) TC=50 min 

pH=3 Ci=100 mg.L-1

100,015 Eletro Fenton (Fe+3=5,6 mg.L-1) TC=120 min     pH=3 Ci=28 g.L-1

100,014 Foto Fenton (Fe+2=28 g.L-1 /H
2
O

2
=170 g.L-1/ UV) TC=50 min 

pH=3 Ci=100 mg.L-1

Fontes: RAJESWARI & KANMANI (2009)11; SAIEN & KHEZRIANJOO (2008)12; MAZELLIER et al. (2003)13; BENITEZ et al. (2002)14; 
ABDESSALEM et al. (2010)15; DALSASSO & SENS (1998)16. 

aTC=tempo de contato, temp=temperatura; bCi=concentração inicial do agrotóxico, LD=limite de detecção

Na avaliação do clorpirifós, verificou-se um gran-

de número de estudos, sendo que o uso da fotólise 

não foi capaz de promover remoções considerá-

veis (25,0 a 57,0%). No entanto, quando se utili-

zaram os processos foto Fenton modificado (Fe+3/

H
2
O

2
/UV), fotocatálise heterogênea na presença 

de peróxido de hidrogênio (ZnO/H
2
O

2
/UV) e foto 

Fenton heterogêneo (Fe
2
O

3
/H

2
O

2
/UV), as taxas de 

remoção chegaram a 100,0% (OLIVEIRA, 2011; 

DERBALAH et al., 2013; ORMAD et al., 2008).

O diuron não foi totalmente removido em nenhum 

dos processos de oxidação química avaliados, po-

rém os estudos apresentaram eficiências de re-

moção elevadas, entre 75,0 e 95,0% (Tabela 4). O 

tratamento de melhor desempenho foi aquele em 

que se utilizou a ozonização catalítica com carvão 

ativado, chegando à remoção de 95,0%. No uso da 

radiação UV, tanto na presença quanto na ausência 

de H
2
O

2
 e a fotocatálise com TiO

2
 também foi pos-

sível remover acima de 90,0% do contaminante, 

indicando que este é passível de ser removido via 

fotólise, uma vez que o uso de reagente e catalisa-

dores não resulta em grandes incrementos no que 

diz respeito à taxa de remoção do diuron (SANCHES 

et al., 2010; SANCHES et al., 2013; ORMAD et al., 

2008; GUIMARÃES et al., 2014).
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Tabela 4: Eficiências de remoção do clorpirifós e diuron na ozonização, radiação UV, processos  
oxidativos avançados e outros tratamentos.

Agrotóxico Remoção (%) Condições do tratamentoa Observaçõesb

Clorpirifós 24,917 UV pH=6,8 TC=240 min temp=30 ⁰C Ci=100 mg.L-1

35,017 UV pH=6,5 TC=240 min temp=35 ⁰C Ci=100 mg.L-1

39,717 UV pH=6,7 TC=240 min temp=45 ⁰C Ci=100 mg.L-1

56,017 Fotólise (UV/H
2
O

2
=1 g.L-1) pH=5,7   TC=240 min   temp=45 ⁰C Ci=100 mg.L-1

56,417 Fotólise (UV/H
2
O

2
=1 g.L-1) pH=5,8   TC=240 min   temp=30 ⁰C Ci=100 mg.L-1

57,017 Fotólise (UV/H
2
O

2
=1 g.L-1) pH=5,7 TC=240 min temp=35 ⁰C Ci=100 mg.L-1

80,02 O
3
 (4,3 mg.L-1) TC=13 s LD=0,015 μg.L-1 

Ci=0,52 μg.L-1

> 90,018 Foto Fenton Heterogêneo (UV/Fe
2
O

3
=50 mg.L-1/0,05% H

2
O

2
) pH=7 

TC=150 min Ci=5 mg.L-1

> 90,018 Fotocatálise Heterogênea (UV/ZnO=300 mg.L-1/0,05% H
2
O

2
) pH=7 

TC=150 min Ci=5 mg.L-1

> 90,018 Foto Fenton (UV/Fe+3=50 mg.L-1/0,05% de H
2
O

2
) pH=7 TC=150 min Ci=5 mg.L-1

95,02 O
3
 (4,3 mg.L-1) + CA   TC=13 s LD=0,015 μg.L-1 

Ci=0,52 μg.L-1

99,717 H
2
O

2
 (1,5 g.L-1) pH neutro TC=480 min Ci=100 mg.L-1

100,018 Foto Fenton Heterogêneo (UV/Fe
2
O

3
=50 mg.L-1/0,05% H

2
O

2
) pH=7 

TC=320 min Ci=5 mg.L-1

100,018 Fotocatálise Heterogênea (UV/ZnO=300 mg.L-1/0,05% H
2
O

2
) pH=7 

TC=320 min Ci=5 mg.L-1

100,018 Foto Fenton (UV/Fe+3=50 mg.L-1/0,05% de H
2
O

2
) pH=7 TC=320 min Ci=5 mg.L-1

Diuron 75,02 O
3
 (4,3 mg.L-1) TC=13 s LD=0,030 μg.L-1 

Ci=0,5 μg.L-1

77,019 Fenton de valência zero (H
2
O

2
=170 mg.L -1/Fe0=2 g) pH=2 TC=10 min Ci=10 mg.L-1

78,019 Fenton de valência zero (H
2
O

2
=170 mg.L-1/Fe0=2 g) pH=2 TC=15 min Ci=10 mg.L-1

82,019 Fenton de valência zero (H
2
O

2
=170 mg.L-1/Fe0=2 g) pH=2 TC=20 min Ci=10 mg.L-1

90,020 UV TC=4-5 h Ci=1 mg.L-1

92,020 UV + TiO
2
 (2,5 mg.L-1) TC=4-5 h Ci=1 mg.L-1

94,020  Fotólise (40mg.L -1)  TC=4-5 h Ci=1 mg.L-1

95,02 O
3
 (4,3 mg.L-1) + CA TC=13 s LD=0,030 μg.L-1 

Ci=0,5 μg.L-1

Fontes: ORMAD et al. (2008)2; OLIVEIRA (2011)17; DERBALAH et al. (2013)18; GUIMARÃES et al. (2014)19; SANCHES et al. (2010)20.

aTC=tempo de contato, temp=temperatura, CA=carvão ativado; bCi=concentração inicial do agrotóxico, LD= limite de detecção.
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Tabela 5: Eficiências de remoção de agrotóxicos na ozonização, radiação UV,  
processos oxidativos avançados e outros tratamentos.

Agrotóxico Remoção (%) Condições do tratamentoa Observaçõesb

ETU 80,021 O
3
   pH=3 TC=20 min LD=1 mg.L-1 

Ci=50 mg.L-1

100,021 O
3
   pH=11 TC=20 min LD=1 mg.L-1 

Ci=50 mg.L-1

100,021 O
3
 + H

2
O

2
 (400 mg.L-1) pH=11 TC=20 min LD=1 mg.L-1 

Ci=50 mg.L-1

Metamidofós 48,022 Fotólise (UV lâmpada de alta pressão/0% H
2
O

2
) TC=20 min LD=0,5 μg.L-1 

Ci=5 mg.L-1

50,022 Ar Ionizado   pH=7   TC=80 min LD=0,5 μg.L-1 

Ci=5mg.L-1 

94,022 Ar Ionizado   pH=7   TC=240 min LD=0,5 μg.L-1 

Ci=5 mg.L-1

98,022 Fotólise (UV lâmpada de baixa pressão/0% H
2
O

2
) TC=20 min LD=0,5 μg.L-1 

Ci=5 mg.L-1

98,022 Fotólise (UV lâmpada de baixa pressão/0,2% H
2
O

2
) TC=20 min LD=0,5 μg.L-1 

Ci=5 mg.L-1

98,022 Fotólise (UV lâmpada de alta pressão/0,2% H
2
O

2
) TC=20 min LD=0,5 μg.L-1 

Ci=5 mg.L-1

Parationa Metílica 99,024 O
3
 (2 mg.L-1) pH=11 TC=60 min LD=0,083 μg.L-1 

Ci=50 μg.L-1

100,023 Fotocatálise (P25-Degussa) TC=120 min Ci=50 μg.L-1

100,024 O
3
 (2 mg.L-1) + UV   pH=3 TC=30 min LD=0,083 μg.L-1 

Ci=50 μg.L-1

100,024 UV   pH=3    TC=180 min LD=0,083 μg.L-1 

Ci=50 μg.L-1

Tebuconazol 5,025 Radiação Natural pH=2,5-2,8   TC=60 min LD=0,5 μg.L-1 

Ci=500 μg.L-1

84,027 Fenton de valência zero (H
2
O

2
=170 mg.L-1/Fe0=2 g) pH=2 TC=10 min Ci=10 mg.L-1

95,026 Fotocatálise (P25-Degussa) pH=5,5 TC=120 min Ci=30 mg.L-1

95,027 Fenton de valência zero (H
2
O

2
=170 mg.L-1/Fe0=2 g) pH=2 TC=20 min Ci=10 mg.L-1

100,025 Fenton (Fe+2=11 mg.L-1/H
2
O

2
=14 mg.L-1) pH=2,5-2,8   TC=5 min LD=0,5 μg.L-1 

Ci=500 μg.L-1

Fontes: BOTTREL et al. (2015)21; HUNG et al. (2002)22; SENTHILNATHAN & PHILIP (2012)23; PIMENTA (2013)24; NAVARRO et al. 
(2011)25; PRESTES et al. (2010)26; GUIMARÃES et al. (2014)27.

aTC=tempo de contato, temp=temperatura; bCi=concentração inicial do agrotóxico, LD=limite de detecção.

As remoções da ETU foram investigadas no pro-

cesso da ozonização em diferentes pHs e em as-

sociação ao peróxido de hidrogênio (Tabela 5). 

Com 20 minutos de tratamento e pH elevado (pH 

11), foi possível degradar totalmente o agrotó-

xico. O uso de O3
 associado ao H

2
O

2
 também foi 

capaz de promover a remoção completa da ETU 

(BOTTREL et al., 2015).

Apenas um estudo sobre remoção de metamido-

fós pelos processos em avaliação foi encontrado, 

sendo que este agrotóxico foi submetido ao tra-

tamento com ar ionizado e fotólise. O uso apenas 

da lâmpada de UV de alta pressão ofereceu baixa 

remoção do composto, enquanto a associação 

entre as lâmpadas de alta e baixa pressão com 

peróxido de hidrogênio ou até mesmo a utiliza-

ção apenas da lâmpada de baixa pressão apre-

sentou remoção de 98,0%. No caso do uso iso-

lado de ar ionizado, durante 240 minutos e em 

pH neutro, alcançou-se a remoção de 94,0% do 

composto (HUNG et al., 2002).

O composto em que foram relatadas as maiores 

eficiências de remoção, dentre os estudos ava-

liados, foi a parationa metílica (Tabela 5). A uti-

lização da radiação UV e da fotocatálise promo-

veu a remoção de 100,0% do agrotóxico. Já com 

o uso da ozonização em pH elevado foi possível 

remover 99,0% do contaminante, enquanto a  
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associação deste com radiação UV em pH=3 

apresentou eficiência de 100,0% com metade do 

tempo utilizado apenas na ozonização (PIMENTA, 

2013; SENTHILNATHAN & PHILIP, 2012).

Os estudos sobre a remoção do tebuconazol re-

lataram resultados com uma variação em faixa 

mais ampla do que os demais agrotóxicos (Tabela 

5). O processo de exposição à radiação natural se 

mostrou muito pouco eficiente, porém a remo-

ção na fotocatálise foi de 95,0%. Também foram 

obtidos excelentes resultados no estudo em que 

se utilizou o processo Fenton (H2
O

2
/Fe+2), com to-

tal remoção do composto (NAVARRO et al., 2011; 

PRESTES et al., 2010; GUIMARÃES et al., 2014).

Para um processo ser aplicável em ETAs, a prin-

cipal variável a se considerar é o tempo de de-

tenção hidráulica. Assim sendo, considerou-se 

para a avaliação dos estudos que, na escolha dos 

melhores processos, estes não devem ultrapas-

sar um tempo de contato superior a 30 minutos. 

No que diz respeito à dosagem de reagentes a 

serem adicionados, deve-se considerar concen-

trações que não comprometam a qualidade da 

água segundo parâmetros previstos na Portaria 

2914/2011. Conforme as considerações men-

cionadas e considerando os resultados dos estu-

dos apresentados, podem-se fazer as seguintes 

inferências em relação aos melhores processos 

de tratamento para os diferentes agrotóxicos 

alvo desse estudo: (i) para águas contaminadas 

com o carbendazim, o uso de fotólise no tempo 

de reação de 250 s foi suficiente para a remoção 

de 95,0% do contaminante; (ii) no caso do car-

bofurano, o tratamento utilizando a ozonização 

assistida por peróxido de hidrogênio (O3
/H

2
O

2
) 

removeu 91,0% do agrotóxico em 15 segun-

dos; (iii) os processos de ozonização e ozonólise 

catalítica utilizando carvão ativado, avaliados 

para o clorpirifós, diuron e ETU, foram capazes 

de promover elevadas eficiências de remoção 

sendo que no caso da ozonização foram alcan-

çadas 80,0% para clorpirifós, 75,0% para diuron 

e 100,0% para a ETU; (iv) no processo realizado 

na presença de catalisador foi obtida a eficiên-

cia de 95,0% para o diuron e clorpirifós; (v) o 

uso da fotólise para a remoção do metamidofós 

durante 20 minutos se mostrou eficiente, apre-

sentando remoções superiores a 98,0%;  (vi) a 

parationa metílica foi removida totalmente no 

processo de ozonização em presença de luz UV, 

em 30 minutos de reação; (vii) no caso do conta-

minante tebuconazol, o sistema Fenton foi capaz 

de remover 100,0% do composto em apenas 5 

minutos de reação. Desta forma, verifica-se que 

processos de tratamento alternativos podem ser 

uma opção no caso de mananciais contamina-

dos por agrotóxicos. 

5 ADSORÇÃO
O uso do processo de adsorção na remoção dos 

agrotóxicos aldicarbe, carbofurano, clorpiri-

fós, diuron, ETU e parationa metílica também 

foi avaliado, sendo que estudos sobre os outros 

compostos de interesse não foram encontrados. 

Os tipos de carvão para adsorção comumente 

utilizados são o carvão ativado granular (CAG) 

e carvão ativado em pó (CAP). Os diferentes ad-

sorventes avaliados para os contaminantes em 

estudo se mostraram eficientes, com remoções 

acima de 50,0% na maioria dos estudos, como 

mostra a Tabela 6.
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Tabela 6: Eficiências de remoção dos agrotóxicos na adsorção.

Agrotóxico Remoção (%) Condições do tratamentoa Observaçõesb

Aldicarbe 34,028 Fibra de carbono TC= 125 min AS=2500 m².g-1 Ci=12 mg.L-1

Carbofurano 52,31 ACCS TC=20 min LD=30 μg.L-1

Ci=100 μg.L-1

80,51 ACB TC=20 min LD=30 μg.L-1

Ci=100 μg.L-1

84,21 ACBC TC=20 min LD=30 μg.L-1

Ci=100 μg.L-1

Clorpirifós 83,71 ACCS TC=20 min LD=30 μg.L-1

Ci=100 μg.L-1

90,02 Carvão Ativado TC=5 min
AS=1000 m².g-1

LQ=15 ng.L-1

Ci=0,52 μg.L-1

96,71 ACB TC=20 min LD=30 μg.L-1

Ci=100 μg.L-1

98,51 ACBC TC=20 min LD=30 μg.L-1

Ci=100 μg.L-1

100,08 Trat. Convencional + pré-oxidação + Carvão Ativado TC=24 h 
AS=950 m².g-1

LD=0,1 μg.L-1 

Ci=200 μg.L-1

Diuron 49,028 Fibra de carbono TC= 125 min AS=2500 m².g-1 Ci=15 mg.L-1

65,02 Carvão Ativado TC=5 min
AS=1000 m².g-1

LQ=30 ng.L-1

Ci=0,5 μg.L-1

70,05 CAP (80 mg.L-1) TC=10, 20 e 30 min LD<0,001 μg.L-1 

Ci=16,7 mg.L-1

93,45 CAP (120 mg.L-1) TC=10, 20 e 30 min LD<0,001 μg.L-1 

Ci=16,7 mg.L-1

99,75 CAP (250 mg.L-1) TC=10, 20 e 30 min LD<0,001 μg.L-1 

Ci=16,7 mg.L-1

99,829
CAG Babaçu TC=2 h

Associado à pré-oxidação com dióxido de cloro (0,5 mg.L-1) 
AS=118,6 m².g-1

LD=0,1 μg.L-1 

Ci=23,4 mg.L-1

99,83
CAG TC=30 min

Associado ao trat. Convencional 
AS=118,6 m².g-1

LD=0,01 μg.L-1 

Ci=16,7 mg.L-1

99,99
CAG Babaçu TC=30 min

Após trat. Convencional+desinfecção 
AS=118,6 m².g-1

LD<0,01 μg.L-1 

Ci=18 mg.L-1

100,029 CAG Babaçu TC=24 h AS=118,6 m².g-1 LD=0,1 μg.L-1 

Ci=23,4 mg.L-1

100,029 CAG Babaçu TC=16 h
Associado à pré-oxidação com cloro (0,3 mg.L -1) AS=118,6 m².g-1

LD=0,1 μg.L-1

Ci=23,4 mg.L-1

ETU 8,031 Carvão Ativado de Ossos bovinos (5 e 10 g.L-1) TC=60 min AS=101 
m².g-1 Ci= 10 mg.L-1

30,030 Carvão de Ossos bovinos (100 mg) AS=101 m².g-1 Ci= 10 mg.L-1

70,030 Carvão Ativado Vegetal (100 mg) AS=590 m².g-1 Ci= 10 mg.L-1

Parationa Metílica 80,02 Carvão Ativado TC=5 min
AS=1000 m².g-1

LQ=30 ng.L-1

Ci=0,5 μg.L-1

Fontes: PHAM et al. (2013)1; ORMAD et al. (2008)2; PASCHOALATO et al. (2009)3; FALEIROS (2008)5; GORZA (2012)8; ROSA (2008)9; 
AYRANCI & HODA (2005)28; DANTAS (2009)29; BOTTREL (2012)30; AMORIM et al. (2013)31.

aTC=tempo de contato, ACBC=carvão ativado feito de carvão betuminoso, ACB=bambu, ACCS=casca de coco, AS=área superficial 
do adsorvente, CAG=carvão ativado granular, CAP=carvão ativado pulverizado, bCi=concentração inicial do agrotóxico, LD=limite 
de detecção, LQ=limite de quantificação.
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O estudo de remoção do aldicarbe apresentou 

uma baixa eficiência de remoção, com 34,0% 

para o uso de fibra de carbono durante 125 min 

(AYRANCI & HODA, 2005). As avaliações referen-

tes ao carbofurano mostraram que o uso do car-

vão ativado feito a partir do carvão betuminoso 

(ACBC) foi eficiente, removendo 84,2% deste 

composto. A maior eficiência alcançada para o 

clorpirifós também foi proveniente da utiliza-

ção de carvão betuminoso, sendo esta de 98,5% 

(PHAM et al., 2013). Em outros dois estudos que 

avaliaram a remoção do clorpirifós, a utilização 

apenas do carvão ativado apresentou 90,0% de 

remoção e, quando este foi associado aos pro-

cessos convencionais de tratamento de água, 

chegou-se à remoção de 100,0% (ORMAD et al., 

2008; GORZA, 2012). Verificou-se que o diuron 

apresentou porcentagens de remoção próximas 

de 100,0% não só quando se utilizou carvão ati-

vado associado ao tratamento convencional e 

à oxidação com dióxido de cloro, mas também 

quando o carvão ativado foi utilizado isolada-

mente na concentração de 250 mg.L-1 (ORMAD 

et al., 2008; FALEIROS, 2008; DANTAS, 2009; 

PASCHOALATO et al., 2009; ROSA, 2008; AYRAN-

CI & HODA, 2005). No caso da avaliação da remo-

ção do ETU, foi apresentado um estudo em que 

as eficiências da adsorção com carvão vegetal e 

carvão de ossos bovinos foram avaliadas, sendo 

que o primeiro tipo de adsorvente apresentou 

remoções acima de 70,0% (BOTTREL, 2012). O 

único trabalho em que se avaliou a eficiência da 

adsorção no tratamento da parationa metílica 

em água, reportou 80,0% de remoção, utilizando 

carvão ativado (ORMAD et al., 2008).

Cabe ressaltar que na maioria dos tratamentos 

em que remoções acima de 90,0% foram obti-

das ocorreu a associação do processo de adsor-

ção com o tratamento convencional e a oxidação 

utilizando cloro. A partir dos trabalhos avaliados, 

pode-se dizer que a adsorção é um processo viá-

vel para a remoção dos agrotóxicos clorpirifós 

e diuron (GORZA, 2012; DANTAS, 2009; PAS-

CHOALATO et al., 2009; ROSA, 2008). Contudo, 

para o caso de águas contaminadas com aldi-

carbe, outros estudos são necessários a fim de 

se comprovar a baixa remoção desse composto 

no processo de adsorção. No caso da parationa 

metílica, carbofurano e ETU, recomenda-se a 

avaliação da associação do tratamento conven-

cional com a adsorção. 

6 NANOFILTRAÇÃO
No que se diz respeito ao uso do processo de 

nanofiltração, encontraram-se estudos sobre a 

remoção do diuron e parationa metílica empre-

gando diferentes tipos de membrana (Tabela 7). 

Para os demais contaminantes avaliados nesse 

estudo, não foram encontrados resultados na 

literatura que contemplam a nanofiltração, evi-

denciando a necessidade de pesquisas sobre o 

tema. Apesar de nenhum dos trabalhos apresen-

tar a remoção total do diuron e parationa me-

tílica, a maior parte destes alcançou eficiências 

acima de 50,0%. 

No caso da remoção do diuron, a nanofiltração 

utilizando a membrana Desal 5KD apresentou o 

melhor desempenho, de 97,4%, porém deve-se 

considerar que o processo foi associado à radia-

ção UV com um tempo total de 6 h e, apenas com 

a nanofiltração a remoção foi consideravelmente 

menor, de 60,0%. A remoção máxima alcançada 

nos estudos avaliados sem associação da nanofil-

tração a outro processo foi de 92,0% (BRUGGEN 

et al., 2001; SANCHES et al., 2013; WANG et al., 

2010). A parationa metílica foi estudada em 

apenas um trabalho, sendo testada em três tipos 

membranas: XN40, UE50 e TS80 durante 72 h. As 

remoções obtidas foram respectivamente: 43,0, 

81,0 e 67,0% (RIBEIRO, 2002). Destacam-se os 

elevados tempos de contato necessários para o 

processo em questão, fato este que pode inviabi-

lizar a sua utilização em ETAs. 
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Tabela 7: Eficiências de remoção do diuron e parationa metílica utilizando o processo de nanofiltração.

Agrotóxico Remoção (%) Condições do tratamentoa Observaçõesb

Diuron 33,632 RNF-0460 Pressão=25 bar TC=6 h Ci=2mg.L-1

49,033 UTC60 Q=1000 L.h-1 LD=0,05 μg.L-1 Ci=1 μg.L-1

50,033 UTC20 Q=1000 L.h-1 LD=0,05 μg.L-1 Ci=1 μg.L-1

51,033 NF45Q=1000 L.h-1 LD=0,05 μg.L-1 Ci=1 μg.L-1

56,232 RNF-0460 Pressão=5 bar TC=6 h Ci=2 mg.L-1

60,034 Desal 5KD TC=6 h LD=12,5 μg.L-1 Ci=500 μg.L-1

92,033 NF70 Q=1000 L.h-1 LD=0,05 μg.L-1 Ci=1 μg.L-1

97,434 Desal 5KD TC=6 h
Associado à radiação UV LD=12,5 μg.L-1 Ci=500 μg.L-1

Parationa Metílica 43,035 XN40 TC=72 h LD=25 μg.L-1 Ci=300 μg.L-1

67,035 TS80 TC=72 h LD=25 μg.L-1 Ci=300 μg.L-1

81,035 UE50 TC=72 h LD=25 μg.L-1 Ci=100 μg.L-1

Fontes: WANG et al. (2010)32; BRUGGEN et al. (2001)33; SANCHES et al. (2013)34; RIBEIRO (2002)35.

aTC=tempo de contato, Q=vazão; bCi=concentração inicial, LD=limite de detecção.

7 FORMAÇÃO DE SUBPRODUTOS
De acordo com o estudo realizado por Cova et 

al. (1990), alguns processos de potabilização 

da água, como a desinfecção, podem gerar pro-

dutos que conferem toxicidade à água e ainda 

apresentar propriedades mutagênicas ou cance-

rígenas. A geração desses subprodutos se deve 

às reações que ocorrem principalmente nos pro-

cessos de desinfecção na presença de determi-

nados contaminantes. Na Tabela 8 destacam-se 

alguns produtos gerados a partir de processos de 

desinfecção/oxidação.

Tabela 8: Descrição de alguns subprodutos formados no processo de desinfecção/oxidação de agrotóxicos.

Agrotóxico Produto Tratamento

Aldicarbe Aldicarbe sulfóxido36 UV e Cloração

Alcidarbe sulfona37 UV e Cloração

Clopirifós 3,5,6-tricloro-2-piridinol36, 37 UV

3,5,6-tricloro-2-metoxipiridina37 UV

Diuron 1-(3,4-diclorofenil)-3-metiluréia38 Ozonização e Fotólise

3,4-diclorofeniluréia38 Ozonização e Fotólise

3-(4-clorofenil)-1,1-dimetiluréia36 UV

Fenilisocianato Cloração

Dimetilamina (DMA)39 Cloração

Dimetilamina clorada7 Cloração

3,4-dicloroanilina (DCA)39 Cloração

N-Nitrosodimetilamina (NDMA)39 Cloração

Tebuconazol 1,2,4-triazol37 UV

Tiofanato metílico/benomil Carbendazim37 UV

Tiofanato metílico Carbendazim37 UV

Fontes: Fontes: MILES (1991)7; BURROWS et al. (2002)36; SINCLAIR et al. (2006)37; MESTANKOVA et al. 

(2011)38; CHEN & YOUNG (2009)39.

Percebe-se que os estudos contemplam apenas 

cinco dos onze compostos estudados neste tra-

balho, mostrando necessidade de pesquisas re-

lacionadas à formação de subprodutos, utilizan-

do inclusive outros oxidantes/desinfetantes e a 

determinação da toxicidade após o tratamento. 
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8 COMPARAÇÃO DA REMOÇÃO DOS 
AGROTÓXICOS NOS DIFERENTES 
TRATAMENTOS
Muitos dos estudos analisados apresentam re-

moções consideráveis dos agrotóxicos de inte-

resse, porém na maioria das vezes utilizam-se 

tempos de contato elevados e dosagem de rea-

gentes (coagulantes, compostos à base de cloro, 

ozônio, dentre outros) maiores que as dosagens 

verificadas nas ETAs convencionais. Sendo as-

sim, na Tabela 9, são destacadas as técnicas que 

utilizaram dosagens e tempos de contato aplicá-

veis nas estações de tratamento de água, com as 

respectivas eficiências de remoção.

Tabela 9: Faixa de remoção dos agrotóxicos por tratamento com tempos de contato e dosagens aplicáveis em ETAs.

Agrotóxico
Faixa de remoção por tratamento (%)

Clarificação Cloração Ozonização POA e outros Adsorção

Aldicarbe

Carbendazim 95,0

Carbofurano 5,0 35,0 – 91,0 52,3 – 84,2

Clorpirifós 17,2 – 40,0 77,0 – 80,0 80,0 95,0 83,7 – 98,5

Diuron 5,0 – 74,5 26,0 75,0 77,0 – 95,0 65,0 – 99,9

ETU 3,0 – 18,0 100,0 100,0

Metamidofós 48,0 – 98,0

Parationa Metílica 20,0 99,0 87,3 – 100,0 80,0

Profenofós

Tebuconazol 84,0 – 100,0

Terbufós

Parâmetros aplicáveis: Tempo de contato máximo: 30 min. Dosagem de cloro máxima: 5 mg.L-1.

Ao analisar a faixa de variação da remoção dos 

agrotóxicos na água, pode-se perceber que a etapa 

de clarificação da água não oferece uma elevada 

remoção dos agrotóxicos pesquisados, sendo que 

na maioria dos estudos a porcentagem de remo-

ção foi menor que 40,0%, exceto para o agrotóxico 

diuron, que chegou a 74,5% de remoção. Os pro-

cessos de desinfecção utilizando compostos clo-

rados removem eficientemente aldicarbe, clorpi-

rifós, diuron, parationa metílica e terbufós, porém  

deve-se levar em conta a concentração máxima de 

cloro permitida pela legislação e o tempo de conta-

to elevado. Assim sendo, considerando a dosagem 

do oxidante e o tempo de contato utilizados roti-

neiramente em ETAs, apenas o clorpirifós seria efe-

tivamente degradado pela cloração. Contudo, não 

se encontraram estudos com relação à formação 

de subprodutos do clorpirifós por esse processo, 

recomendando-se, assim, este estudo.

A utilização de tecnologias como a ozonização, a 

radiação UV, POAs, dentre outros, alcançaram altas 

remoções do carbendazim, carbofurano, clorpiri-

fós, diuron, ETU, metamidofós, parationa metílica 

e tebuconazol, com tempos de contato iguais ou 

inferiores a 30 minutos, indicando a aplicabilidade 

destes tratamentos para as substâncias citadas.

O uso de adsorção por carvão ativado se mostrou 

eficiente na remoção de alguns contaminantes, 

principalmente quando este é aliado a outro tipo 

de tratamento, como o convencional. Sendo assim, 

pode ser utilizado nas ETAs, a fim de garantir me-

lhores eficiências de remoção dos agrotóxicos clor-

pirifós e diuron. Para o carbofurano e a parationa 

metílica, recomenda-se estudo em conjunto entre 

tratamento convencional e adsorção e a compro-

vação da baixa eficiência de remoção do aldicarbe 

com carvão ativado por meio de outras pesquisas. 
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Encontraram-se poucos estudos sobre as efi-

ciências relacionadas à nanofiltração; nestes, as 

remoções apresentaram valores consideráveis, 

mas com tempo de contato elevado, o que invia-

biliza sua utilização em ETAs.

9 CONCLUSÕES
As principais conclusões referem-se à necessi-

dade de mais estudos com relação à remoção/

degradação dos agrotóxicos, principalmente 

na etapa de desinfecção. Destaca-se também a 

necessidade de estudos relacionados à geração 

de subprodutos, assim como uma maior carac-

terização destes, incluindo a formação de subs-

tâncias tóxicas. Não foram encontrados estudos 

referentes ao agrotóxico profenofós e há poucas 

informações sobre o tebuconazol, terbufós, car-

bendazim e metamidofós. Os três compostos 

mais estudados foram o clorpirifós, o diuron e a 

parationa metílica. 

Dentre os estudos pesquisados, pode-se concluir 

que há possibilidade de remoção utilizando o tra-

tamento de ciclo completo com a etapa de clora-

ção para os agrotóxicos diuron e clorpirifós; con-

tudo, deve-se avaliar a formação de subprodutos. 

A parationa metílica se mostrou recalcitrante ao 

tratamento de ciclo completo e à cloração, neces-

sitando de tratamentos adicionais como os POAs 

para uma efetiva degradação do mesmo. Com re-

lação aos outros compostos, para que se obtenha 

um perfil sobre seu comportamento na ETA, ain-

da se faz necessário preencher lacunas para uma 

melhor avaliação. Contudo, com a revisão realiza-

da é possível identificar tratamentos específicos 

para removê-los eficientemente.
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Resumo
Realizou-se um estudo comparativo para avaliar os métodos estático e dinâmico de determinação das cons-

tantes k e v
0
 e a validade da Equação de Vesilind como parâmetro para caracterizar a sedimentabilidade 

de sistemas de lodo ativado. A investigação foi realizada com o lodo produzido por 3 diferentes sistemas 

de lodo ativado, que foram operados por um período de 155 dias. Os dados para a análise de sedimenta-

bilidade para determinar as constantes de Vesilind k e v0
 foram obtidas com os métodos estático e dinâ-

mico, visando sua comparação. Os resultados experimentais mostraram que os dois métodos dão conclu-

sões equivalentes sobre as constantes de Vesilind, uma vez que não houve diferença significativa entre os 

seus valores médios. A validade da equação de Vesilind foi confirmada tanto para os lodos gerados em sis-

tema de fluxo contínuo (UCT) como em sistemas RBS e determinado pelos métodos dinâmico e estático.   

Palavras-chave: Sedimentabilidade. Equação de Vesilind. Lodo Ativado.

Abstract
We carried out a comparative study to evaluate the steady and dynamic determination methods for k and v0

 con-

stants and the validity of Vesilind equation as a parameter for characterizing the settling of sludge activated sys-

tems. The investigation was performed with sludge obtained from three sludge activated systems operated for 155 

days. The steady method has been performed according to White (2004) and the dynamic method according to 

Leitão (2004). The experimental results showed that the two methods gave equivalent conclusions, once there was 

not a significant difference between their average values. The Vesilind Equation reliability was verified for sludges 

produced in a continuous flow system (UCT) and RBS systems, both measured by steady and dynamic methods. 

Keywords: Settling. Vesilind Equation. Sludge Activated.
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1 INTRODUÇÃO
Em sistemas de tratamento com sólidos em sus-

pensão, como o lodo ativado, a sedimentabilidade 

é utilizada para indicar a eficiência na clarificação 

da água do efluente e do adensamento dos sóli-

dos no final do processo. A sua medição é ado-

tada para fins de projeto e de monitoramento de 

desempenho, tendo por objetivo a otimização do 

processo de clarificação do efluente e a preven-

ção de problemas com a sedimentabilidade do 

lodo. Nesse sentido, o estudo de métodos confiá-

veis para medir a sedimentabilidade é importante 

e necessário para facilitar o diagnóstico da situa-

ção do sistema em escala real.

O primeiro método usado para medir a sedimen-

tabilidade do lodo foi proposto por Mohlman 

(1934) edenominado índice volumétrico de lodo 

(IVL). A medição consiste em determinar a razão 

entre o volume ocupado por 1 litro de lodo após 30 

minutos de sedimentação tranquila e a concen-

tração inicial de sólidos suspensos do lodo avalia-

do. Trata-se de um teste simples e com utilização 

prática no monitoramento de lodos de sistemas 

de tratamento. Entretanto, os seus resultados são 

influenciados pelo volume e concentração inicial 

de sólidos em suspensão da amostra utilizada 

(MARAIS e VAN HAANDEL, 1999). Por essa razão, 

o valor numérico da IVL não dá informação clara 

sobre a sedimentabilidade do lodo.

Alguns pesquisadores buscaram alternativas 

para aperfeiçoar o método IVL. Stobbe (1964) 

desenvolveu o índice volumétrico de lodo diluído 

(IVLD), estabelecendo que o volume final de lodo 

deve ser menor do que 200 ml para que o resul-

tado não seja influenciado pela concentração 

inicial. White (1975) desenvolveu o índice volu-

métrico do lodo agitador (IVLA), que estabelece 

uma relação entre o volume de lodo e a unidade 

de massa de sólidos suspensos em ensaios com 

uma proveta de 1 litro após 30 minutos de se-

dimentação mediante uma agitação mecânica 

suave. Esses aprimoramentos reduziram, porém 

não eliminaram o problema do IVL.

Vesilind (1968) propôs quantificar a sedimentabi-

lidade de lodo como uma função entre a velocida-

de de sedimentação em zona e a sua concentração 

de lodo, em que duas grandezas mecânicas, de-

nominadas constantes k e v0
, exercem influencia 

no comportamento da sedimentação, conforme a 

Equação 1. A constante k está relacionada à com-

pressibilidade do lodo (quanto menor o valor de k, 

maior é o adensamento do lodo em um determi-

nado volume) e a constante v
0
 representa a velo-

cidade de sedimentação inicial com uma diluição 

com concentração de lodo tal que as partículas se 

sedimentariam individualmente (sedimentação 

não estorvada). Ambas as constantes são deter-

minadas mediante ensaios com diferentes dilui-

ções de licor misto, reproduzindo resultados que 

independem de sua concentração inicial. 

v = v
o
.exp(-kX

t
)   (1)

Onde:

v = velocidade de sedimentação em zona (m.h-1)

k = constante de sedimentabilidade ligada à com-

pressibilidade do lodo (l.g-1)

v
0
 = constante de sedimentabilidade ligada à velo-

cidade de sedimentação (m.h-1)

Estudos realizados por Consentino et al. (2005), 

Figueiredo et al. (2006) e Sales (2013) vêm de-

monstrando a validade da equação de Vesilind 

para sistemas de tratamento. Nesses trabalhos, 

observa-se que a sua aplicação prática vai além da 

medição convencional em sistemas de lodo ativa-

do, podendo adotá-lo, também, na caracterização 

de lodos anaeróbios floculentos de reatores UASB 

para tratamento de esgoto e até mesmo de lodo 

anaeróbio granulado para tratamento de vinhoto. 

Portanto, a sua adoção como metodologia para 

determinar a sedimentabilidade de lodos se torna 
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válida e relevante para diferentes sistemas trata-

mento biológico com suspensão de sólidos.

O método estático, proposto por White (1975) e 

posteriormente melhorado por Van Haandel e 

Marais (1999), é o método mais empregado para 

a determinação das constantes de Vesilind. Os 

ensaios são feitos em colunas de sedimentação 

transparentes e milimetradas, onde é observado 

o comportamento da interface lodo/sobrena-

dante de amostras de licor misto com diferentes 

concentrações de lodo em função do tempo, me-

diante uma leve agitação. Assim, gráficos podem 

ser feitos para determinar o perfil da sedimen-

tação zonal em função da concentração de lodo 

(X
t
), tornando possível caracterizar a velocidade 

de sedimentação do lodo (v), que corresponde à 

parte linear da curva do gráfico. Correlacionando 

os valores logarítmicos da velocidade de sedimen-

tação com as suas respectivas concentrações di-

luídas, obtém-se um gráfico linear que satisfaz a 

Equação 2, onde a constante k é a declividade da 

reta e a constante v
0
 é a intersecção da reta com 

a ordenada.

ln(v) = ln.v
0
.(– kX

t
)   (2)

Embora seja um ensaio experimental confiável 

para determinar as constantes de Vesilind, o mé-

todo estático possui desvantagens que limitam o 

seu uso na rotina de monitoramento da sedimen-

tabilidade do lodo. O ensaio normalmente é de-

morado e demanda um acompanhamento cons-

tante do laboratorista para anotação dos dados, 

tornando-o pouco prático frente a outros méto-

dos menos confiáveis. Por essa razão, seu uso não 

é tão frequente quanto o método IVL.

O método dinâmico foi desenvolvido no labora-

tório da EXTRABES, Campina Grande - PB, com 

o objetivo de automatizar a rotina experimental 

observada no método estático. Em uma coluna 

de sedimentação milimetrada, uma amostra de 

licor misto com concentração de lodo conhecida 

(X
t
) é submetida à expansão ascensional causa-

da por uma força de arraste aplicada por vazões 

líquidas de uma bomba hidráulica. Quando a in-

terface sobrenadante/lodo se estabiliza em uma 

determinada altura (H), admite-se que houve um 

equilíbrio entre a velocidade de sedimentação do 

lodo (v) e a velocidade ascendente do líquido (vl
), 

conforme a Equação 3. A concentração de lodo X
t 

de cada valor v pode ser estimada pela razão en-

tre a concentração de sólidos da amostra de lodo 

(M) e o volume de lodo expandido (V
l
), conforme a 

Equação 4. Dessa forma, determinam-se os dados 

necessários para calcular as constantes de Vesi-

lind, satisfazendo a equação 1.

v
l
 = Q/A = v = v

o
Exp(-kX

t
)  (3)

Onde:

V
l
 = velocidade ascendente do líquido (m.h-1)

Q = vazão de água aplicada (l.h-1)

A = área da coluna de sedimentação (m²)

X
t
 = M/V

l
 = M/(H.A)  (4)

Onde:

M = massa de lodo na coluna de sedimentação (g). 

V
l
 = volume do lodo quando se estabelece o equi-

líbrio (L)

H = altura da interface sobrenadante/lodo (cm)

Naturalmente, espera-se que os valores obtidos 

com o método dinâmico sejam iguais àqueles 

obtidos com o método estático, uma vez que se 

baseiam na mesma equação básica de Vesilind. 

Dessa forma, realizou-se uma investigação expe-

rimental para comparar resultados dos métodos 

estático e dinâmico de determinação das cons-

tantes k e v0
 e verificar a validade da Equação de 

Vesilind para caracterização da sedimentabilida-

de de diferentes sistemas de lodo ativado.
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2 MATERIAIS E MÉTODOS
A investigação foi feita com lodo obtido de 3 sis-

temas de lodo ativado em escala de bancada no 

laboratório da EXTRABES da UEPB, operados em 

temperatura de 25 ± 1ºC e alimentados com esgo-

to doméstico pré-gradeado da cidade de Campina 

Grande - PB por um período de 155 dias. 

Foram operados três sistemas de lodo ativado distin-

tos: Sistema UCT (Figura 1), Sistema RBS unitário para 

nitrificação e desnitrificação em um único reator (Fi-

gura 2) e Sistema RBS de câmaras dedicadas (Figura 

3), com ambientes para nitrificação e desnitrificação 

em reatores distintos. Os parâmetros de projeto, tais 

como volume, tempo de detenção hidráulica (TDH), 

carga orgânica e a concentração média de sólidos 

totais (SST) do lodo de cada sistema podem ser obser-

vados na Tabela 1. A idade de lodo adotada para todos 

os sistemas foi de 20 dias, tendo por objetivo produzir 

lodo com bactérias nitrificantes.

Tabela 1: Valores de volume (V), tempo de detenção 
hidráulica (TDH), carga orgânica e concentração média 

de sólidos suspensos totais (SST) do lodo durante o 
período experimental dos sistemas de lodo ativado.

Sistemas V
(l)

TDH
(h)

Carga 
Orgânica
(g.l.d-1)

SST 
(g.l-1)

UCT 240 20 216 3,8

RBS Unitário 15 9 28,8 3,5

RBS Câmaras 
Dedicadas 30 4,8 57,6 3,5

Figura 1: Representação esquemática do sistema UCT.

Figura 2: Representação esquemática 
do sistema RBS unitário.

Figura 3: Representação esquemática do 
sistema RBS com câmaras dedicadas.
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2.1 Coleta e Tratamento de Amostras

As amostras de lodo foram coletadas após o des-

carte de lodo em excesso de cada sistema. Elas 

foram submetidas à sedimentação por aproxima-

damente 30 minutos e, em seguida, retirou-se o 

efluente sobrenadante, sobrando apenas o lodo 

adensado. Isso foi feito para aumentar a concen-

tração inicial dos sólidos suspensos do lodo, per-

mitindo, assim, um maior alcance de valores X
t
 das 

bateladas diluídas em ambos os métodos. Uma 

fração desse lodo adensado foi separada para a 

realização do método estático, e a outra para rea-

lização do método dinâmico.

2.2 Método Estático

O método realizado neste trabalho foi uma adap-

tação da metodologia sugerida por White (1975) e 

Marais e Van Haandel (1999) conforme a Figura 4. 

Montou-se uma coluna de sedimentação em acrí-

lico transparente, com volume de 2 litros, altura 

de 1 m e diâmetro interno de 5 cm, com uma fita 

milimétrica no centro da coluna. Um agitador de 

baixa rotação (4/5 rpm) foi adaptado ao equipa-

mento para promover a sedimentação homogê-

nea do lodo.

Para realizar o ensaio experimental, uma batelada 

com amostra de lodo adensado com volume de 2 

litros foi adicionada suavemente até atingir a al-

tura limite da coluna. Em seguida, procedeu-se 

a medição da altura da interface sobrenadante/

lodo sedimentado em intervalos de 1 em 1 minu-

to, totalizando 30 minutos de observações. Ao fim 

da primeira medição, o conteúdo da batelada foi 

diluído em uma proporção de ¾ de lodo por ¼ de 

efluente pós-tratado, formando uma nova bate-

lada de lodo diluída para uma nova medição. Para 

cada ensaio, esse processo foi repetido mais 3 ve-

zes, totalizando 4 bateladas de lodo com concen-

trações distintas. 

 
Figura 4: Representação esquemática e visual das 

colunas de sedimentação utilizados no método 
estático.

As constantes de Vesilind k e v
0
 de cada teste fo-

ram determinadas por meio da identificação da 

velocidade de sedimentação zonal (v) e a concen-

tração de sólidos totais (X
t
) para satisfazer a Equa-

ção 1. O valor v de cada batelada foi determinado 

pela identificação da inclinação da reta tangente 

do deslocamento da interface sobrenadante/lodo 

em função do tempo e o valor de X
t
 foi obtida em 

análises laboratoriais. Plotou-se, então, um dia-

grama semilogarítimico correlacionando os valo-

res logarítmicos (ln) de v com os valores de X
t
 para 

determinar a constante k (a inclinação da reta) e v
0
 

(a intersecção da reta com a ordenada).

2.3 Método Dinâmico

O método utilizado foi realizado conforme a me-

todologia proposta por Leitão et al 2004. Foi uti-

lizada uma coluna de sedimentação construída 

em acrílico transparente, com volume de 2 litros, 

altura de 1 m e diâmetro interno de 5 cm e muni-

da com uma fita milimétrica no centro da coluna, 

para determinar a altura de deslocamento sobre-

nadante/lodo. A coluna foi equipada com uma 

bomba de recirculação e um agitador de baixa ro-

tação (4/5 rpm), conforme a Figura 5.
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Para realizar o ensaio experimental, utilizou-se um 

volume de amostra de lodo adensado equivalente 

a 1/3 do volume da coluna de sedimentação. Em 

seguida, foi determinada a massa de lodo (M) da 

amostra antes do início do ensaio experimental, 

para satisfazer os parâmetros de cálculo da Equa-

ção 4. Parte da coluna foi preenchida com a amos-

tra de lodo, e o restante com efluente, até atingir 

válvula de saída em sua superfície para a recircula-

ção líquida pela bomba. Com a ajuda de uma bom-

ba dosadora, aplicaram-se 5 diferentes vazões (Q) 

líquidas com velocidades de ascensão conhecidas 

para a expansão o lodo. Quando a velocidade as-

censional líquida aplicada se equilibrava com a ve-

locidade de sedimentação zonal (v), foi anotada a 

altura da interface sólido-líquido (H). As medições 

foram utilizadas para estimar as velocidades de se-

dimentação zonal do lodo (v) e as concentrações de 

lodo (X
t
) do volume de lodo expandido.

 
Figura 5: Representação esquemática e visual 

da coluna de sedimentação utilizado no método 
dinâmico.

A velocidade de sedimentação zonal (v) foi calcula-

da, utilizando-se a Equação 3, sendo a razão entre 

a vazão de efluente aplicado para a expansão de 

lodo e a área de lodo expandido após a sua estabili-

dade. A concentração de lodo (X
t
) de cada medição 

foi calculada por meio da Equação 4, que é a razão 

entre a concentração de lodo da amostra (M) e o 

volume de lodo expandido quando se estabelece 

o equilíbrio (Vl
). Os valores de v e X

t
 das diferentes 

medições foram plotados em diagramas semiloga-

rítimicos para determinar as constantes de Vesilind, 

da mesma forma que no método estático. 

2.4 Avaliação dos dados

Os resultados obtidos nos dois ensaios foram 

submetidos à análise estatística descritiva, tais 

como a média, o desvio padrão, o coeficiente de 

variação (CV) e os máximos e mínimos. Em segui-

da, realizou-se a análise estatística Tukey em nível 

de probabilidade de 5%, para verificar se houve 

diferença entre as médias avaliadas. O software 

adotado para essa análise foi o SISVAR versão 5.3.

A validade da equação de Vesilind foi determina-

da a partir do cálculo da concentração Xt 
em uma 

velocidade de sedimentação factível de 1 m.h-1, 

adotando-se a Equação 1 e as constantes dos va-

lores mínimos, médios e máximos determinados 

pelos dois métodos em estudo.

3 RESULTADOS E DISCUSSÕES
Os resultados experimentais obtidos pelo método 

estático para determinar as constantes de Vesilind 

dos três sistemas de lodo ativado são apresen-

tados nas Figuras 6, 7 e 8. Nos diagramas (a) de 

cada figura estão expressos o comportamento da 

sedimentação das bateladas diluídas de lodo (Xt
) 

em função do tempo. Já nos diagramas (b) estão 

as correlações semilogarítmicas entre (v) e a con-

centração do lodo X
t
. 

As Figuras 6, 7 e 8 representam o comportamen-

to típico dos sete ensaios de cada um dos siste-

mas de lodo ativado em estudo. Nos diagramas 

(a), cada batelada de lodo com concentração 

Xt
 apresentou um comportamento de desloca-
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mento de interface sobrenadante/lodo distinto. 

Considerando que a velocidade de sedimenta-

ção corresponde à inclinação da reta tangente 

do gráfico, quanto mais diluída a batelada de 

lodo, maior o valor de v. O valor do coeficiente r² 

apresentado na correlação semilogarítmica dos 

diagramas (b) ficou entre 0,985 e 0,995, cons-

tatando a boa correlação entre os dados expe-

rimentais para determinar as constantes k e v
0
 

de Vesilind. 

Figura 6: Perfil do deslocamento da interface sobrenadante/lodo em função do tempo (a) e do diagrama 
semilogarítmico (b) do método estático para o reator RBS unitário.

Figura 7: Perfil do deslocamento da interface sobrenadante/lodo em função do tempo (a) e do diagrama 
semilogarítmico (b) do método estático para o reator RBS câmaras dedicadas.

Figura 8: Perfil do deslocamento da interface sobrenadante/lodo em função do tempo (a) e do diagrama 

semilogarítmico (b) do método estático para o sistema UCT.
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Os resultados experimentais obtidos pelo mé-

todo dinâmico para determinar as constantes 

de Vesilind dos três sistemas de lodo ativado 

estão apresentados na Tabela 2 (resultados ex-

perimentais para cálculo de v e Xt
) e na Figura 

9 (correlação semilogarítmica). Observa-se que 

os parâmetros vazão (Q) e altura de equilíbrio 

sobrenadante/lodo (H)  influenciam nos cálcu-

los de determinação de v e Xt
, tendo em vista que 

eles estão associados à velocidade de arraste do 

lodo e à expansão de volume (V
l
). Aplicando os 

valores calculados de v e X
t
 no diagrama semilo-

garítimico da Figura 9, foi possível obter corre-

lações com r² próximo a 0,99 em todos os sete 

testes realizados.

Tabela 2: Resultados experimentais do método 
dinâmico dos sistemas RBS Unitário (a), RBS Câmaras 

Dedicadas (b) e sistema UCT (c).

Qa
l.h-1

V
m.h-1

H
Cm

Vl
l

Xt
g.l-1

ln(v)
-

RBS Unitário

2,7 1,4 60 1,18 5,14 0,32

3,6 1,8 67 1,32 4,60 0,61

4,5 2,3 78,5 1,54 3,93 0,83

5,4 2,8 84 1,65 3,67 1,02

6,3 3,2 93 1,83 3,32 1,17

RBS Câmaras Dedicadas

2,7 1,4 47,5 0,93 5,43 0,32

3,6 1,8 54 1,06 4,77 0,61

5,4 2,8 68 1,33 3,79 1,02

6,9 3,5 78,5 1,53 3,28 1,26

8,4 4,3 86 1,68 3,00 1,46

UCT

2,7 1,4 34,00 0,67 4,99 0,32

3,6 1,8 39,50 0,77 4,30 0,61

5,4 2,8 52,50 1,03 3,23 1,02

7,2 3,7 61,00 1,19 2,78 1,30

8,1 4,1 68,00 1,33 2,50 1,42

Figura 9: Diagrama de correlação semilogarítmica da 
velocidade de sedimentação em função da concentração 

de lodo para os três sistemas de lodo ativado. 

As constantes k e v
0
 dos sistemas de lodo ativado 

RBS Unitário, RBS Câmaras Dedicadas e fluxo contí-

nuo UCT obtidas pelos ensaios do método estático e 

dinâmico, bem como o tratamento estatístico para 

a sua avaliação podem ser observados na Tabela 3. 

Os dados de k estão expressos em l.g-1, v
0
 em m.h-1, 

e os valores estatísticos descritivos e de compara-

ção de médias descritos no final da tabela. O resul-

tado do teste Tukey em nível de significância de 5% 

para cada sistema de lodo ativado é caracterizado 

pela letras ao lado dos valores médios, onde a letra 

maiúscula representa a comparação das médias da 

constante k e as minúsculas a constante v0
.
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Na estatística descritiva, os valores médios da 

compressibilidade do lodo (k) ficaram entre 0,43 e 

0,45 m.h-1 e da velocidade inicial da sedimentabi-

lidade (v
0
) entre 11 e 19 m.h-1. O maior coeficien-

te de variação (CV) da constante k foi encontrado 

nos resultados do método dinâmico, com 13% 

nos reatores RBS unitário e RBS de câmaras dedi-

cadas. Na constante v
0
, os maiores valores de CV 

foram encontrados no método estático, com va-

riações de 15% e 19% também nos sistemas RBS 

unitário e RBS câmaras dedicadas. Ressalta-se 

que o coeficiente de variação é calculado por meio 

da relação entre o desvio padrão e o valor médio, 

correspondendo ao percentual de variação dos 

resultados experimentais em relação a sua média. 

Na análise estatística Tukey em nível de proba-

bilidade de 5%, observa-se que as médias das 

constantes k e v
0
 não apresentaram diferenças 

significativas entre si, apresentando as mesmas 

letras em todas as comparações. Apesar dos di-

ferentes valores do coeficiente de variação, hou-

ve uma similaridade estatística na reprodução 

de resultados dos dois ensaios experimentais, 

demonstrando que ambos os métodos foram ca-

pazes de expressar as mesmas características de 

sedimentabilidade de lodo dos sistemas de tra-

tamento em estudo.

Ao comparar os resultados reproduzidos por am-

bos os métodos com a literatura, observa-se que 

os sistemas obtiveram comportamento insatisfa-

tório em termos de compressibilidade. Marais & 

Van Haandel (1999) estabelecem que valores pró-

ximos ou maiores que 0,45 l.g-1 são considerados 

ruins para a operação de sistemas de lodo, impli-

cando em alterações na operação dos decantado-

res para não haver descarga de lodo junto com o 

efluente. Isso reforça a importância do monitora-

mento da qualidade do lodo dos sistemas de tra-

tamento pelas constantes de Vesilind, sendo uma 

ferramenta necessária para a tomada de decisão.

Tabela 3: Valores das constantes k, v
0
 calculados pela equação de Vesilind dos sistemas de lodo ativado em função dos 

métodos estático e dinâmico e tratamento estatístico pelo método Tukey.

Testes

RBS Unitário RBS Câmaras Dedicadas Sistema UCT

k (l.g-1) v0 (m.h-1) k (l.g-1) v0 (m.h-1) k (l.g-1) v0 (m.h-1)

Est. Din. Est. Din. Est. Din. Est. Din. Est. Din. Est. Din.

1 0,42 0,33 15 14 0,42 0,37 10 20 0,44 0,32 10 13

2 0,42 0,49 14 13 0,41 0,4 15 19 0,43 0,47 11 12

3 0,4 0,49 14 16 0,5 0,45 18 19 0,42 0,45 11 11

4 0,43 0,45 15 14 0,46 0,34 16 16 0,46 0,41 14 11

5 0,44 0,49 13 16 0,48 0,44 19 19 0,43 0,5 11 14

6 0,42 0,45 14 13 0,49 0,5 19 17 0,44 0,49 11 13

7 0,46 0,39 14 20 0,39 0,5 14 17 0,5 0,5 12 14

Média 0,43A 0,44A 14a 15a 0,45A 0,43A 16a 18a 0,45A 0,45A 11a 13a

DP 0,03 0,06 0,64 2,29 0,04 0,06 3,00 1,36 0,02 0,06 1,18 1,18

CV 4% 13% 5% 15% 9% 13% 19% 7% 6% 13% 10% 9%

Máx 0,46 0,49 15 20 0,5 0,5 19 20 0,5 0,5 14 14

Mín 0,4 0,33 13 13 0,39 0,34 10 16 0,42 0,32 10 11

Obs.: Médias seguidas da mesma letra não possuem diferenças significativas entre si em nível de probabilidade de 5%. Para cada sistema de 
lodo ativado, as letras maiúsculas comparam médias da constante k e as letras minúsculas comparam médias da constante v

0
 dos métodos 

estático e dinâmico.
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Na tabela 4 estão expressos os valores calculados 

da concentração de lodo X
t
 para uma velocidade 

de sedimentação (v) fixa de 1 m.h-1, aplicando os 

valores mínimos, médios e máximos das constan-

tes k e v
0
 da Tabela 3 na Equação 1. Os números 

mostram que é possível estimar a concentração de 

lodo sedimentado (X
t
) para valores fixos de veloci-

dade de sedimentação (v) quando as constantes k 

e v
0
 são adotadas como parâmetro. Considerando 

que o volume de lodo é inversamente proporcio-

nal à sua concentração, as constantes de Vesilind 

são preponderantes para estimar o volume de 

lodo ocupado em tanques de tratamento, tendo 

influência, portanto, sobre os custos de projeto e 

controle operacional. Esses dados estão de acordo 

com os de Consentino et al. (2005), Figueiredo et 

al. (2006) e Sales (2013), que verificaram o mesmo 

comportamento em seus experimentos.

Tabela 4: Valores calculados de X
t
 em função  

das constantes k e v
0
 dos sistemas de  

lodo ativado para v= 1 m.h-1.

Sistemas Método 
Estático

Método 
Dinâmico

RBS UNITÁRIO

Xt (g.l-1) para v = 1 m.h-1

Mín 6,41 7,75

Média 6,14 6,14

Máx 6,13 6,1

RBS CAMARAS 
DEDICADAS

Mín 5,9 8,15

Média 6,14 6,7

Máx 5,89 5,99

UCT

Mín 5,48 7,49

Média 5,32 5,68

Máx 5,26 5,26

4 CONSIDERAÇÕES FINAIS
Nos ensaios experimentais realizados neste traba-

lho foi possível constatar que os métodos estático 

e dinâmico deram conclusões equivalentes sobre 

as constantes de Vesilind, tendo em vista a análise 

estatística Tukey em nível de probabilidade de 5%. 

Apesar disso, é interessante a realização de outros 

estudos comparativos para dar maior validade às 

conclusões obtidas nesta pesquisa. Isso poderia 

ser feito por meio de experimentos com uma maior 

quantidade de repetições, para melhorar qualida-

de dos resultados estatísticos.

Outro aspecto importante é a confirmação da 

equação de Vesilind como metodologia válida 

para caracterizar a sedimentabilidade do lodo em 

sistemas de lodo ativado, tendo em vista a sua ca-

pacidade de estimar a qualidade do lodo dos sis-

temas de fluxo contínuo (UCT) e de sistemas RBS 

para diferentes concentrações Xt
. Esses resultados 

confirmam a eficácia desse método na medição da 

sedimentabilidade do lodo, reforçando a impor-

tância do seu uso no projeto e monitoramento em 

sistemas de tratamento de lodo ativado.
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Resumo
As análises da concentração de fósforo total em águas servem para avaliar o nível de contaminação destas 

pela ação humana. Compostos fosforados também estão presentes nos detergentes utilizados na limpeza 

das vidrarias de laboratório, motivo pela qual estas são posteriormente lavadas com uma solução de ácido 

clorídrico a quente. O presente artigo procura testar e comprovar que o método de lavagem da vidraria 

para determinação de fósforo com uma solução de ácido clorídrico 3:1 a quente pode ser substituído pela 

lavagem com uma solução de hipoclorito de sódio a 10%, em função da toxidade dos vapores de ácido 

clorídrico gerados na lavagem a quente. A análise de fósforo total é feita pelo método do ácido ascórbi-

co. Este comparativo utilizou métodos estatísticos e demonstrou uma correlação acima de 95% nos re-

sultados, em uma avaliação de 100 amostras, comparando as duas metodologias de lavagem da vidraria 

Palavras-chave: Lavagem de Vidrarias. Fósforo Total. Hipoclorito de Sódio. 

Abstract
The analysis of the concentration of total phosphorus in waters is usually used to evaluate the level of con-

tamination by human action. Phosphorus compounds also are components of detergents that clean the glass-

ware laboratory, what requires the materials used in this analysis should be washed with a hot hydrochlo-

ric acid solution. The object of this study is to test and prove the efficiency of the replacement of the hot 

acid wash with a solution of hydrochloric acid by washing with sodium hypochlorite, motivated by the tox-

ic fumes of hydrochloric acid generated in the process. This analysis of total phosphorus is made by the ascor-

bic acid method. This comparative was done by statistical methods, and demonstrated a correlation of 

more than 95% results with an evaluation of 100 samples performed compared with each of the washes. 

Keywords: Wash glassworks of laboratory. Total Phosphorus. Sodium Hypochlorite.
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1 INTRODUÇÃO  
O fósforo é um dos principais nutrientes para o 

funcionamento dos processos biológicos, de-

vendo estar presente em relações adequadas 

entre as frações carbônicas e nitrogenadas. É 

comumente encontrado nas águas superficiais 

decorrentes das descargas dos esgotos sanitá-

rios tratados e não tratados. A matéria orgânica 

fecal e os detergentes líquidos e em pó empre-

gados em larga escala doméstica constituem as 

principais fontes de fósforo nos esgotos domés-

ticos. Alguns efluentes industriais, como os das 

indústrias de fertilizantes, pesticidas, químicas 

em geral, conservas alimentícias, abatedou-

ros, frigoríficos e laticínios apresentam em seus 

efluentes fósforo em quantidades excessivas. As 

águas drenadas em áreas agrícolas e urbanas 

podem gerar quantidade excessiva de fósforo 

nas águas naturais. O fósforo é considerado um 

parâmetro útil para dimensionar o nível de con-

taminação em águas naturais e residuárias, pois 

é um dos responsáveis pelo processo de eutrofi-

zação, pelo aumento dos níveis de nutrientes no 

meio aquático. Conforme Nuvolari et al. (2003),  

o fósforo apresenta-se nas formas de ortofosfa-

tos, polifosfatos e fosfatos orgânicos, e é o ele-

mento mais visado quando se pretende comba-

ter a eutrofização. 

Orhon & Artan (1994) informam que o fósforo 

pode se apresentar nas águas sob três formas di-

ferentes: os fosfatos orgânicos, que são a forma 

em que o fósforo compõe moléculas orgânicas, 

como a de um detergente; os ortofosfatos, que 

são representados pelos radicais que se combi-

nam com cátions formando sais inorgânicos nas 

águas; e os polifosfatos ou fosfatos condensa-

dos, que são os polímeros de ortofosfatos. 

A análise de determinação de fósforo total utili-

zada neste artigo é o método do Ácido Ascórbi-

co, referência 4500-P E do Standart Methods for 

Examination of Water and Wastewater. O princí-

pio do método consiste na reação, em meio ácido, 

do Molibdato de Amônio e do Tartarato de Anti-

nônio e Potássio com os ortofosfatos, forman-

do um heteropoliácido, o ácido fosfomolibdico, 

que é reduzido pelo Ácido Ascórbico formando 

uma coloração azul intensa do Molibdato. Essa 

coloração é lida em absorbância, utilizando-se 

um espectofotômetro de feixe simples no com-

primento de onda de 880 nm, com uma cubeta 

de caminho ótico de 25 mm. A concentração de 

fósforo total é calculada a partir da fórmula da 

curva de calibração, e o resultado, aplicado em 

uma curva previamente preparada com padrões 

de concentrações conhecidas. 

Os detergentes utilizados para a limpeza da vi-

draria na análise contêm em maior ou menor 

grau fosfatos em diversas formas. Existem deter-

gentes livres de fosfatos, porém estes possuem 

um custo muito elevado, e por isso são pouco 

utilizados para as referidas lavagens. A fim de 

eliminar a contaminação na vidraria é realizada 

uma lavagem com ácido clorídrico diluído (3:1) 

a quente. Conforme o International Program on 

Chemical Safety, vapores de ácido clorídrico são 

extremamente irritantes para o trato respirató-

rio, podem causar laringite, edema da glote, ede-

ma pulmonar, bronquite e até mesmo a morte. 

Causam ainda desgastes dos dentes, tornando-

-os amarelados, amolecidos, desgastados e po-

dendo até mesmo quebrar. Devido a todos esses 

fatores citados anteriormente, para a realização 

desta limpeza é necessária a utilização de capela 

de exaustão, liberando estes vapores para o meio 

ambiente, além do risco de queimaduras e corro-

são de equipamentos como a chapa elétrica. 

O objetivo principal deste trabalho é avaliar a 

eficiência da substituição do ácido clorídrico a 

quente pelo hipoclorito de sódio a frio na lava-

gem de vidraria.
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2  MATERIAIS E MÉTODOS
A lavagem ácida é feita após a lavagem com deter-

gente comercial para higienização da vidraria. O 

ácido clorídrico diluído é adicionado a frio aos er-

lenmeyers e estes são aquecidos em chapa elétrica 

até a ebulição. Após o resfriamento, os erlenmeyers 

são lavados em água corrente e depois com água 

destilada. Na lavagem proposta no teste, a vidraria 

é somente enxaguada sem a adição em banho de 

detergente, e colocada imersa em banho de hipo-

clorito de sódio a 10% v/v por aproximadamente 

4 horas. O material é posteriormente enxaguado 

com água corrente e água destilada. 

Para avaliação da eficiência do método, foram 

realizadas 100 determinações em duplicata do 

parâmetro fósforo total em amostras de efluentes 

pelo método do ácido ascórbico, sendo uma com 

a vidraria lavada conforme o método Standart 

(ácido clorídrico diluído a quente) e a sua duplica-

ta com a vidraria lavada com o método proposto 

(hipoclorito de sódio). Todo o restante do proce-

dimento analítico foi feito de forma idêntica e em 

mesma data para ambas as lavagens. 

Optou-se ainda por utilizar amostras reais, e não 

padrões de fósforo para que os eventuais interfe-

rentes, como os arsenatos, pudessem ser descon-

siderados na utilização prática desse novo proce-

dimento. Estes podem reagir com o molibdato de 

amônio produzindo coloração azul, que eventual-

mente poderá interferir no resultado. 

Os resultados foram comparados pelos métodos 

estatísticos ANOVA e análise da variância. Elliot 

and Woodward (2006) definem que o método 

ANOVA é, de maneira geral, uma extensão do tes-

te t-student emparelhado, que pode ser usado 

para medidas repetidas. O teste é reconhecido por 

comparar a variância entre dois ou mais grupos de 

resultados e verificar se os resultados são signi-

ficativamente diferentes. O teste considera uma 

variância média estatística entre os conjuntos de 

dados menor que 5% como não significativamen-

te diferentes, podendo validar a eficiência da nova 

lavagem em análise. O teste F compara igualmen-

te se os resultados podem ser considerados seme-

lhantes, mas com a restrição de trabalhar somen-

te com dois conjuntos de dados. Como estamos 

testando somente estes dois grupos (lavagem 

com ácido clorídrico X lavagem com hipoclorito de 

sódio), este último pode ser utilizado para reforçar 

os estudos estatísticos.

3 DISCUSSÃO DE RESULTADOS 
Os resultados das 100 amostras realizadas em 

paralelo, uma com cada método de lavagem, pos-

teriormente aplicadas à análise estatística ANOVA 

estão apresentado na Tabela 1.

Tabela 1:Teste ANOVA realizado entre a lavagem Ácida e Hipoclorito.

Fonte da 
variação

SQ 
(Soma dos 

Quadrados)

gl 
(Graus de 

Liberdade)

MQ 
(Média 

Quadrada)
F calc p-valor F crítico

Entre grupos 0,015842 1 0,015842 0,001605 0,968084 3,888853

Dentro dos 
grupos 1954,395 198 9,870680343 - - -

Total 1954,411 199 - - - -
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O estudo estatístico dos dados retornou um 

“F crítico” calculado, que é o máximo valor de 

referência da variância das amostras dividido 

pela variância entre as amostras, que pode ser 

atingido considerando os 5% de variância entre 

os resultados obtidos de 3,888853. A hipótet-

se testada pode ser aceita, pois o F calculado, 

que deve ser menor que o F crítico para aprovar 

a tese, foi atingido com um valor de 0,001605. 

Como reitera Cadima, J. e Silva, P. (2008) quando 

F Calculado < F Crítico não há variação signifi-

cativa entre os resultados. Para confirmar essa 

análise, podemos verificar que o valor de P > 0 

indica que os valores também são aprovados na 

probabilidade condicional para análise estatís-

tica com o nível de significância escolhido de 

95% (α=0,05). 

A mesma análise estatística comparativa en-

tre os dois grupos de resultados foi avaliada por 

meio do teste F, obtendo os resultados apresen-

tados na tabela 2.

Tabela 2: Teste F comparando os resultados com 
Lavagem Ácida X Lavagem Hipoclorito.

Teste F Lavagem Ácida Lavagem Hipoclorito

Média 2,8914 2,8736

Variância 10,00032 9,741041

Observações 100 100

Graus de liberdade 99 99

Análise da Variância

F 1,026617

P(F<=f) uni-caudal 0,448143

F crítico uni-caudal 1,394061

Neste caso, o valor de P <  F crítico demonstra que 

não há variação significativa entre os resultados, 

comprovando a hipótese, sendo que, neste caso, o 

grau de significância adotada é também de 95%. 

Os resultados foram plotados comparando os va-

lores obtidos em cada lavagem, para avaliar os da-

dos em diversas concentrações de fósforo. 

A Figura 1 representa esse comparativo gráfico 

entre os resultados de concentração em mg/L de 

fósforo obtidos nas lavagens com ácido clorídrico 

e hipoclorito de sódio, e demonstra que são signi-

ficativamente semelhantes em todas as faixas de 

concentração analisadas no presente estudo.

 

Figura 1: Comparativo dos resultados de P determinados, após as lavagens ácida e hipoclorito de sódio das vidrarias.
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A determinação de fósforo total pelo método do 

ácido ascórbico é feito por uma leitura em espec-

trofotômetro que abrange uma concentração de 

fósforo de 0,0 até 2,0 mg/L, sendo todas as de-

mais concentrações oriundas de diluições das 

amostras a fim de enquadrar o resultado nesta 

faixa. Na figura 2, avaliam-se somente as amos-

tras com leitura direta do método, sem diluições.

 
Figura 2: Comparativo gráfico dos resutados entre lavagem ácida e lavagem com hipoclorito  

com valores inferiores a 2,0 mg/L de P.

4 CONCLUSÃO
Os dados observados estatisticamente permitem 

concluir que não há diferença significativa entre 

os resultados, podendo ser utilizado um ou outro 

método de lavagem das vidrarias sem impacto 

na confiabilidade dos resultados.
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Resumo
Os corantes têm sido utilizados extensivamente pelas indústrias de alimentos e sabe-se que corantes presentes 

em efluentes são muito difíceis de quantificar. Logo, faz-se necessário o desenvolvimento de métodos para a 

identificação de corantes em efluentes industriais alimentícios. Esse estudo desenvolveu e validou métodos em 

meio aquoso, por espectrofotometria de absorção molecular, confiáveis e de baixo custo para quantificação de 

dois corantes azos alimentícios permitidos pela legislação brasileira: Amaranto e Ponceau 4R. Assim, varreduras 

espectrais das soluções dos corantes na presença de tampões e de interferentes foram conduzidas, bem como 

diferentes testes estatísticos foram realizados. Tampões e sequestrantes de cátions foram usados como soluções 

estabilizadoras. Os métodos desenvolvidos e validados se mostraram eficientes na quantificação dos corantes. 

Palavras-chave: Corantes azos. Efluentes industriais alimentícios. Legislação brasileira. Análise espectrofotométrica. 

Abstract

Dyes have been used extensively by the food industry and it is known that dyes present in effluents are very 

difficult to quantify. Therefore, it is necessary to develop methods for the identification of dyes in industrial 

food effluents. This study developed and validated reliable and low cost aqueous molecular absorption spec-

trophotometry methods for the quantification of two azo dyes permitted by Brazilian legislation: Amaranth 

and Ponceau 4R. Thus, spectral scans of the dye solutions in the presence of buffers and interferers were 

conducted, as well as different statistical tests were performed. Buffers and cation sequestrants were used 

as stabilizing solutions. The developed and validated methods were efficient in the quantification of dyes. 

Keywords: Azo dyes. Industrial effluents. Brazilian legislation. Spectrophotometric analysis.
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1 INTRODUÇÃO
O aumento populacional, em paralelo à intensa 

atividade industrial, resulta em múltiplos impac-

tos na qualidade da água superficial e subterrâ-

nea, assim como no seu tratamento. Por esse mo-

tivo, a imposição de leis ambientais mais severas, 

a maior conscientização sobre os riscos iminentes 

à saúde humana e a necessidade de conservação 

dos recursos naturais têm motivado esforços para 

minimizar o problema da contaminação das águas 

por meio de avanços tecnológicos no tratamento 

e na gestão das águas, além de métodos de moni-

toramento mais avançados (BENINCÁ, 2012).

Os corantes têm sido utilizados extensivamente 

em muitas indústrias, incluindo a alimentícia. Em 

um estudo realizado em 1953, relatou-se que os 

corantes do grupo Azo (monoazo, diazo, triazo e 

poliazo) já eram os mais utilizados. Desde então, 

várias pesquisas foram conduzidas e revelaram 

que ainda são os corantes mais utilizados e são po-

tencialmente cancerígenos (MILER e MILER, 1953; 

SHENAI, 1995; MOHAN e RAO, 2002; PRADO e GO-

DOY, 2007; POLÔNIO e PERES, 2009; FREIRE, 2014). 

Os corantes na indústria alimentícia são uma clas-

se de aditivos alimentares sem valor nutricional 

que são adicionados aos alimentos com o objeti-

vo de proporcionar cor, tornando assim o produto 

mais atraente e aumentando a sua aceitabilidade 

pelo consumidor (POLÔNIO e PERES, 2009). Por 

esse motivo, o uso de corantes é um dos avanços 

mais controversos para a indústria de alimentos, 

pois, do ponto de vista da saúde, não são reco-

mendados, especialmente os artificiais (SILVA e 

REED, 2010; CHEESEMAN, 2012).

Pela legislação atual, por meio das Resoluções n° 

382 a 388, de 9 de agosto de 1999, da ANVISA, 

são permitidos no Brasil para alimentos e bebidas 

o uso de apenas 11 corantes artificiais, sendo eles: 

Amaranto, Vermelho de Eritrosina, Vermelho 40, 

Ponceau 4R, Amarelo Crepúsculo, Amarelo Tartra-

zina, Azul de Indigotina, Azul Brilhante, Azorrubi-

na, Verde Rápido e Azul Patente V. 

Os rejeitos dessas indústrias, além do forte cará-

ter ácido ou básico, apresentam grande concen-

tração de sólidos orgânicos em suspensão, alta 

carga orgânica e demanda bioquímica de oxigênio 

(DBO), forte coloração e pouca biodegradabilida-

de (KUNZ et al., 2002). Sabe-se que corantes pre-

sentes em efluentes são muito difíceis de remover, 

uma vez que essas são moléculas recalcitrantes, 

resistentes à digestão aeróbia e estáveis a agentes 

oxidantes (SRINIVASAN; VIRARAGHAVAN, 2010).

Então, faz-se necessário o desenvolvimento de 

métodos validados para a identificação de coran-

tes em efluentes industriais alimentícios. Nesse 

estudo foram validados dois métodos para os co-

rantes alimentícios Amaranto e Ponceau 4R.

2 METODOLOGIA
2.1 Equipamentos

As medições espectrofotométricas dos corantes 

estudados foram realizadas em espectrofotôme-

tro de feixe duplo da marca Shimadzu, modelo 

UV-1601PC, com cubeta de vidro de 1,0 cm de 

caminho óptico. As medidas de pH foram con-

duzidas em um medidor de pH e íon seletivo da 

marca Thermo Scientific, modelo Orion Dual Star 

utilizando um eletrodo combinado de pH modelo 

Orion 8102BNUWP.

2.2 Reagentes e Soluções

Todas as soluções utilizadas neste estudo foram 

preparadas com reagentes de grau analítico e 

água destilada e deionizada.

O corante Amaranto (AR27) (CAS n° 915-67-3) uti-

lizado era da marca Sigma-Aldrich, e o Ponceau 4R 

(P4R) (CAS nº 2611-82-7) foi Acros Organics. As 

estruturas moleculares são mostradas na Figura 1.
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Figura 1- Estruturas moleculares dos corantes: (a) AR27 e (b) P4R.

2.3 Determinação dos comprimentos de 
ondas dos corantes para o método analítico 
espectrofotométrico

Varreduras espectrais, na faixa de absorção visí-

vel (400 a 800 nm), foram realizadas em soluções 

aquosas tamponadas dos corantes para identi-

ficação dos comprimentos de ondas de máxima 

absorção e seleções dos pHs (tampão) das quanti-

ficações dos analitos estudados.

Diferentes pHs foram testados no desenvolvimento 

dos métodos de quantificação dos corantes. Os pHs 

selecionados foram pH 5,5 (tampão acético), pH 7,0 

(tampão de Mcllvaine) e pH 12 (tampão de Ringer). 

O tampão ácido foi preparado segundo Ferreira et 

al. (1994), os tampões neutro e de Ringer foram pre-

parados de acordo com Morita e Assumpção (2007). 

O tampão acético (pH 5,5) foi realizado pesando-se 

74,6 g de Acetato de sódio anídrico e adicionando-

-se 5,3 mL de ácido acético glacial e então aferin-

do-se para 1L com água destilada. O tampão de 

Mcllvaine foi preparado adicionando-se 16,47 mL 

de Na2
HPO

4
 (0,2 M) e 3,53 mL de Ácido Cítrico (0,1 

M).  Já ao tampão Ringer (pH 12) adicionou-se 50 mL 

de Na2HPO4 (0,1 M) e 75 mL de NaOH (0,1 M).

Essas soluções tampões ainda foram preparadas 

com a adição de ácido etilenodiamino tetra-a-

cético (EDTA) com o intuito de eliminar a possível 

interferência de metais, como exemplo, o cálcio.

2.4 Validação do método para quantificação 
dos corantes

A validação do método desenvolvido foi conduzida 

conforme preconiza a Resolução RE nº 899/2003 

da Agência Nacional de Vigilância Sanitária (BRA-

SIL, 2003). Contudo, a robustez foi somente em 

relação à influência do pH da amostra, haja vista 

que as demais condições dos métodos são con-

troladas. Dessa forma, a linearidade, o intervalo, 

a precisão, exatidão, e os limites de detecção e de 

quantificação foram determinados conforme pro-

cedimentos descritos por Brasil (2003), Campos 

(2014) e Siqueira-Moura et al. (2008).

A linearidade foi estabelecida pela média de seis 

curvas padrões, as quais foram obtidas em seis ní-

veis de diferentes concentrações dos corantes (5, 

15, 30, 40, 50 e 60 mg mL-1). Cada concentração 

foi determinada em triplicata para cada curva pa-

drão. A linearidade foi avaliada por meio de análi-

se de regressão linear, utilizando ajuste dos dados 

pelo método dos mínimos quadrados. Para avaliar 

numericamente a qualidade do ajuste do mode-

lo, utilizou-se a análise de variância (ANOVA) com 

teste unilateral (p < 0,05).

Para o estudo de precisão foi utilizada a concen-

tração de 30 mg.mL-1 dos corantes. As soluções 

foram determinadas em dias e por analistas di-

ferentes. As médias dos resultados obtidos fo-
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ram, também, avaliadas pela análise de variância 

(ANOVA) com teste unilateral (p < 0,05).

A exatidão foi avaliada pelo método de recupe-

ração do analito em três concentrações diferen-

tes (5, 40 e 60 mg.mL-1). Cada concentração das 

soluções foi preparada cinco vezes, e então ana-

lisada no espectrofotômetro em triplicata. Os 

parâmetros estáticos aplicados nos resultados 

foram: Média, Desvio Padrão (DP) e Coeficiente 

de Variação (CV).

Os limites de detecção (LD) e quantificação 

(LQ) foram verificados executando a leitura das 

amostras em branco, nos comprimentos de onda 

determinados anteriormente, por dez vezes. De-

pois de cada leitura, a amostra era descartada, e 

a cubeta, limpa.

A seletividade foi avaliada em relação à possível 

fotodegradação dos corantes, bem como em re-

lação à capacidade dos métodos em determinar 

a concentração do analito na presença de uma 

água dura. Para o estudo da fotodegradação 

foi preparada uma solução de concentração de  

30 mg.L-1 (para os corantes), a qual foi colocada 

em recipientes de vidro tampado (triplicata) so-

bre uma bancada exposta à luz artificial (fluo-

rescente) por um tempo total de 48 horas. Após 

decorridos os tempos previstos de 12, 24, 36 e 48 

horas, foram efetuadas as leituras das soluções 

nos comprimentos de onda de cada corante no 

espectrofotômetro. Para os cálculos das concen-

trações utilizou-se uma curva de calibração pre-

viamente determinada. A influência da dureza 

da água sobre a quantificação dos corantes foi 

previamente avaliada nos desenvolvimentos dos 

métodos como já mencionado.

A robustez do método em relação ao pH da 

amostra foi avaliada ajustando com soluções de 

HCℓ e NaOH, o pH de soluções aquosas dos co-

rantes em cinco distintas concentrações, para os 

valores de 3 e 11, e posteriormente, determinan-

do-se as absorbâncias dessas soluções.

3 RESULTADOS E DISCUSSÃO
3.1 Determinação dos comprimentos de 
ondas dos corantes para o método analítico 
espectrofotométrico

No desenvolvimento dos métodos, as varredu-

ras espectrais obtidas para a seleção do tampão 

e do correspondente comprimento de onda para 

quantificação dos analitos estão apresentadas na 

Figura 2.

Para os corantes, observa-se na Figura abaixo 

que as maiores absorbâncias foram obtidas nos 

pHs ácidos e neutros entre os comprimentos de 

ondas de 500 a 520 nm. Como muitos efluentes 

de indústrias alimentícias têm pH próximo a 5, foi 

escolhido o tampão ácido para quantificação das 

amostras (STEIN, 2012; NECKEL,2016).
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Figura 2 - Varreduras espectrofotométricas de 400 a 800 nm de soluções aquosas de 40 mg.L-1 dos corantes AR27 e 

P4R na presença dos tampões acético, de Mcllvaine e de Ringer.

A eficácia da solução estabilizante preparada para eli-

minar a possível interferência do cálcio da água, via-

bilizando a seletividade do método desenvolvido, foi 

verificada a partir da análise das varreduras espectrais 

dispostas no diagrama da Figura 3, as quais se sobre-

põem para diferentes teores de cálcio para os corantes.
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Figura 3 - Varreduras espectrofotométricas de 400 a 800 nm (visível) dos corantes AR27 e P4R (40 mg.L-1) contendo 

concentrações de 10 e 20 mg.L-1 de cálcio e sem conter cálcio após adição da solução estabilizadora.

A análise das varreduras obtidas para as dife-

rentes razões de volume amostral e volume de 

solução estabilizante consideradas, apresen-

tadas na Figura 4, indica que as variações não 

se devem somente às correspondentes varia-

ções nas concentrações da mistura final. Des-

sa forma, para o Amaranto escolheu-se a pro-

porção 8:2, e para Ponceau 4R, 10:2, por terem 

melhores respostas e por apresentarem maior 

facilidade operacional, pois podem ser usadas 

pipetas volumétricas usuais em laboratórios na 

amostragem das soluções. 
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Figura 4 - Varreduras espectrofotométricas de 400 a 800 nm (visível) de soluções aquosas de 40 mg.L-1 dos corantes 

AR27 e P4R em diferentes relações de volume de amostra e de solução estabilizadora.
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3.2 Validação do método para quantificação 
dos corantes

A determinação da linearidade, por intermédio de 

seis curvas padrão, forneceu os dados apresenta-

dos na Tabela 1.

Tabela 1 - Valores médios de absorbâncias e 
concentrações dos analitos nos testes de linearidade.

Concentrações 
teóricas 

dos corantes

Valor médio de 
absorbância (± DP)

Valor médio de 
concentração (± DP)

A
R2

7

5 0,149 ± 0,006 5,02 ± 0,01

15 0,436 ± 0,005 15,11 ± 0,01

30 0,863 ± 0,023 30,09 ± 0,59

40 1,150 ± 0,013 40,16 ± 0,25

50 1,433 ± 0,027 50,09 ± 0,76

60 1,712 ± 0,019 59,87 ± 0,48

P4
R

5 0,146 ± 0,001 5,02 ± 0,01

15 0,444 ± 0,003 15,12 ± 0,01

30 0,881 ± 0,014 30,28 ± 0,10

40 1,140 ± 0,034 39,18 ± 0,01

50 1,451 ± 0,005 49,86 ± 0,00

60 1,757 ± 0,034 60,38 ± 0,01

Nota: Os valores das concentrações dos corantes são medidos em mg.L-1

Os valores médios foram ajustados por análise de 

regressão linear, cuja equação da reta é expressa 

na Equação (1) para o AR27 e Equação (2) para o 

P4R.

Absorbância = 0,0285× Concentração + 0,0018 (1)

Absorbância = 0,0291 × Concentração + 0,0009 (2)

Os coeficientes de correlações estão na tabela 2. 

O teste unilateral de análise de variância (ANOVA) 

avaliou a qualidade do ajuste do modelo linear. As 

análises dos dados da linearidade demonstraram 

ser uma regressão altamente significativa para os 

corantes, bem como não foi evidenciada a falta de 

ajuste do modelo, uma vez que os valores de F cal-

culados para os corantes (Tabela 2) foram menores 

do que valor de F crítico (3,23) no nível de 95% de 

confiança. Portanto, os métodos analíticos de-

senvolvidos possuem faixa de linearidade entre as 

concentrações de corante de 5 e 60 mg.mL-1.

Tabela 2 - Coeficientes de correlação e valores de F 
calculado nos testes de linearidade.

Corantes Coeficientes de correlação F calculado

AR27 0,9998 3,16

P4R 0,9997 1,06

A precisão foi avaliada pelos estudos de repetibi-

lidade. Os resultados desses testes estão mostra-

dos na Tabela 3. Os testes da repetibilidade reve-

laram coeficientes de variância menores do que o 

valor máximo exigido, que é de 5%.

Mais uma vez, por meio da análise unilateral de va-

riância foi avaliada a possível existência de diferença 

estatisticamente significativa entre os resultados 

obtidos para as leituras realizadas (Tabela 3). Os re-

sultados mostraram ser satisfatórios, visto que os 

valores de F calculados são menores do que F crítico 

(3,23) no nível de 95% de confiança (Tabela 3).

Tabela 3 - Valores de absorbância e concentrações dos analitos nos testes de precisão.

Corante Dados 
Estatísticos Ab. Conc. Corante Dados 

Estatísticos Abs Conc.

A
R2

7

0,878
0,887
0,849
0,884
0,852
0,831

30,81
31,12
29,79
31,02
29,89
29,16

P4
R

0,896
0,878
0,883
0,881
0,896
0,862

30,76
30,14
30,31
30,24
30,76
29,59

Média 0,860 30,30 Média 0,882 30,30

DP 0,02 0,80 DP 0,01 0,44

CV (%) 2,63 2,63 CV (%) 1,44 1,44

Fcal 2,19 Fcal 2,23

Nota: Os valores das concentrações dos corantes são medidos em mg.L-1
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Os dados experimentais obtidos nos testes de exa-

tidão são mostrados na Tabela 4 e revelaram que 

o maior coeficiente de variação foi de 4,18% para 

a concentração de 5 ppm do corante Amaranto, 

porém esse valor ainda é menor do que o valor má-

ximo permitido (5%). Os resultados do estudo de 

exatidão demonstram que pequenas variações da 

concentração da solução podem ser prontamen-

te quantificadas pelo método, portanto o método 

analítico desenvolvido é suficientemente exato.

Tabela 4 - Valores de concentração e respectivas estatísticas obtidas nos testes de exatidão.

Concentrações das soluções Dados Estatísticos
Exatidão

Teórica Experimental Média DP CV(%)

AR27
5,00

40,00
60,00

5,18
40,58
60,23

5,22
40,69
60,58

5,07
40,05
59,94

5,05
40,26
60,37

4,63
39,51
59,06

4,99
39,86
59,00

5,02
40,16
59,87

0,21
0,45
0,68

4,18
1,11
1,13

100,48
100,39
99,78

P4R
5,00

40,00
60,00

5,05
41,06
61,17

4,93
40,62
60,03

4,95
40,55
60,31

5,02
41,06
60,03

5,02
39,76
62,06

4,98
40,58
58,66

4,99
40,61
60,38

0,05
0,48
1,15

0,93
1,17
1,91

99,83
101,51
100,63

Nota: Os valores das concentrações dos corantes são medidos em mg.L-1

Nos testes de limite de detecção (LD) e quantifi-

cação (LQ), ficou demonstrado que os métodos 

detectam concentrações tão baixas quanto, por 

exemplo, 1,17 mg.L-1 (limite de detecção) para o 

corante Amaranto, mas quantificam com preci-

são concentrações a partir de 5,60 mg.L-1 (limite 

de quantificação) para o Ponceau 4R (Tabela 5). 

Assim, ficou definido como intervalo de medição 

a faixa de 5 a 60 mg/L.

Tabela 5 - Valores dos limites de quantificação  
e detecção.

Corantes LD LQ

AR27 1,17 4,38

P4R 1,54 5,60

Nota: Os valores de LD e LQ são medidos em mg.L-1

As absorbâncias médias determinadas ao lon-

go do tempo nos testes de fotodegradação são 

apresentadas na Tabela 6. No período estudado, 

observou-se que para os corantes não houve 

variação até 48 horas, mostrando que são bas-

tante estáveis.

Tabela 6 - Valores de tempos e absorbâncias médias 
nos testes de fotodegradação dos corantes.

Tempo (horas)
Absorbância (u.a.)

AR27 P4R

0 0,885 0,877

12 0,883 0,877

24 0,884 0,875

36 0,883 0,876

48 0,883 0,870

CV 0,10 0,33

Para verificar a robustez, ajustaram-se os pHs dos 

corantes com soluções de HCℓ e NaOH para os va-

lores de 3, 7 e 11,  posteriormente determinando-

-se as varreduras destas soluções. As varreduras 

mostraram a necessidade de soluções tampões 

para manter a coerência dos resultados como 

mostrado na Figura 5.
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Figura 5 - Varreduras espectrofotométricas de 400 a 
800 nm (visível) no ensaio de robustez dos corantes 

AR27 e P4R.

4 CONCLUSÕES
Foram desenvolvidos e validados métodos espec-

trofotométricos de absorção molecular na para 

analisar corantes azos (Amaranto e Ponceu 4R) 

em meios aquosos oriundos numa faixa de con-

centrações de 5 a 60 mg L-1. Nos métodos é utili-

zada cubeta de vidro com caminho ótico de 1 cm 

e soluções estabilizadores (tampão e inibidor de 

interferentes metálicos). As soluções estabiliza-

doras eram constituídas de tampão (no pH 5,5 ou 

no pH 12) e 2,5 mg.L-1 de EDTA. A quantificação 

deve ser conduzida em até 24 horas.

No desenvolvimento dos métodos, foram verifica-

das a influência do pH e da presença de metais no 

meio, especificamente da dureza da água. Dessa 

forma, tampões apropriados e uma solução ini-

bidora de interferentes foram selecionados para 
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minimizar essa influência. Ademais, a seletividade 

na presença de íons cálcio também foi avaliada.

Testes estatísticos foram realizados para com-

provar que os métodos seguem a Lei de Lam-

bert-Beer. Foram também realizados ensaios de 

fotodegradação e quantificaram-se os limites de 

detecção e de quantificação.

Os métodos desenvolvidos apresentaram carac-

terísticas interessantes para a determinação de 

corantes em meio aquoso, além de serem sim-

ples e baratos, com baixa produção de resíduos. 

Este artigo ainda contribui para a quantificação 

em meio aquoso de outros corantes azos que te-

nham fórmula estrutural e grupos cromóforos se-

melhantes aos dos avaliados nesse estudo, sejam 

eles provenientes de efluentes industriais ou não.
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Revisão sobre fármacos no ambiente 
Review of pharmaceuticals in the environment

Resumo
A presença de micropoluentes em águas residuárias e naturais, como fármacos, tem despertado preocupa-

ção na comunidade científica devido a sua ocorrência, persistência e potencial deletério à saúde humana 

e aos ecossistemas. Tal preocupação tem sido impulsionada pela capacidade de detecção de substâncias 

químicas por equipamentos avançados e métodos mais sensíveis. Dessa forma, estudos de investigação 

e técnicas de tratamento para degradação de compostos farmacêuticos em matrizes aquosas estão sen-

do intensificados. Diante da relevância do assunto, este artigo consiste em uma revisão da literatura so-

bre fármacos largamente encontrados no ambiente, principalmente em águas residuárias e superficiais. 

Palavras-chave: Micropoluentes. Determinação analítica. Tratamento. 

Abstract

The presence of micropollutants in wastewater and natural waters, such as pharmaceuticals, have aroused concern 

in the scientific community due to their occurrence, persistence and deleterious potential to human health and 

ecosystems. Such concern has been boosted by the ability to detect chemicals by advanced equipment and more 

sensitive methods. Thus, research studies and treatment techniques for the degradation of pharmaceutical com-

pounds in aqueous matrices are being intensified. Given the relevance of the subject, this article consists of a review 

of the literature on pharmaceuticals widely found in the environment, mainly in wastewater and surface water. 

Keywords: Micropollutants. Analytical determination. Treatment. 
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1 INTRODUÇÃO
Os fármacos são imprescindíveis para o trata-

mento de determinadas enfermidades e de suma 

importância para o reestabelecimento da saúde 

e melhoria da qualidade de vida. Dentre as prin-

cipais classes de maior consumo mundial desta-

cam-se analgésicos, anti-inflamatórios, antibió-

ticos, drogas psiquiátricas, reguladores lipídicos, 

anti-hipertensivos, contraceptivos hormonais, 

meios de contraste de raios-x, entre outros (BAR-

CELÓ, 2003; SILVA; COLLINS, 2011; JIANG; ZHOU; 

SARMA, 2013).

Apesar de sua função vital, os fármacos, quando 

ministrados em dose e prescrição incorretas, po-

dem ser prejudiciais aos seres humanos e animais 

que, geralmente, apresentam baixa capacidade de 

absorção dos compostos, cerca de 25% para o caso 

do corpo humano (KÜMMERER, 2010; VERLICCHI; 

AUKIDY; ZAMBELLO, 2012). Esses residuais, ao se-

rem excretados pelos organismos no meio ambien-

te, podem ser rapidamente transformados, perma-

necer na forma inalterada ou ainda ser conjugados 

a outras moléculas polares que poderão ativar ou 

inativar o fármaco (FISCHER; MAJEWSKY, 2014). De 

acordo com Barceló (2003), os fármacos não preci-

sam persistir no meio ambiente para causar efeitos 

negativos. Portanto, em função da possibilidade 

de contaminação do ambiente, os fármacos se en-

quadram em um grupo de substâncias conhecidas 

como micropoluentes emergentes, que são en-

contrados em matrizes ambientais e biológicas em 

concentrações muito baixas, na ordem de ng L-1 

(SILVA; COLLINS, 2011; AQUINO; BRANDT; CHER-

NICHARO, 2013), mas potencialmente capazes de 

causar efeitos adversos ecológicos e/ou sobre a 

saúde humana (SIM; LEE; OH, 2010). 

Tendo em vista que os produtos farmacêuticos 

são originalmente fabricados para causar efeitos 

biológicos específicos (SIM; LEE; OH, 2010) e que 

ainda não há regulamentação abrangente para 

concentrações no meio ambiente (GARZA-CAM-

POS et al., 2016), esses compostos têm desper-

tado crescente preocupação entre pesquisadores 

devido à sua ocorrência, persistência e potencial 

ecotoxicológico ao meio ambiente e à saúde dos 

seres humanos (STUMPF et al., 1999; MONTAG-

NER; JARDIM, 2007; ZHANG et al., 2007; AL-ODA-

INI et al., 2010; AMÉRICO et al., 2012; LÓPEZ-SER-

NA; PETROVI; BARCELÓ, 2012; RODIL et al., 2012; 

MARTÍN et al., 2012; GIBS et al., 2013; CAMPA-

NHA et al., 2015; JANK et al., 2014; THOMAS et 

al., 2014; GAVRILESCU et al., 2015; KRAMER et 

al., 2015; EBELE; ABDALLAH; HARRAD, 2016; LO-

NAPPAN et al., 2016; BALAKRISHNA et al., 2017; 

DINH et al., 2017; DODGEN et al., 2017; EKPEGHE-

RE et al., 2017; GROS et al., 2017; MARSIK et al., 

2017; MIRZAEI et al., 2017; SUBEDI et al., 2017; 

YAO et al., 2017). 

A contaminação do meio ambiente com produtos 

farmacêuticos ocorre a partir de fontes antropo-

gênicas pontuais, que contemplam uma única 

fonte identificável que se origina em locais isola-

dos, como lixiviado de aterros sanitários e emis-

sários de efluentes, bem como por fontes difusas 

que podem ocorrer de forma discreta por extensas 

áreas e que apresentam maior potencial de ate-

nuação natural pelo ambiente receptor devido às 

menores concentrações, como exemplo vazamen-

tos de esgotos (SANTOS et al., 2010; LAPWORTH 

et al., 2012; LI, 2014; GAVRILESCU et al., 2015). 

Em geral, os efluentes são as principais fontes de 

contaminação dos recursos hídricos com fárma-

cos (BALAKRISHNA et al., 2017; MIRZAEI et al., 

2017), uma vez que as estações convencionais 

de tratamento não são equipadas para eliminar 

completamente os micropoluentes (AQUINO; 

BRANDT; CHERNICHARO, 2013; COSTA JUNIOR et 

al., 2014; KNOPP et al., 2016; LINNEMANN et al., 

2017). Para tanto são necessários sistemas com-

plementares e avançados que normalmente one-

ram o tratamento (ROSAL et al., 2008; VERLICCHI; 

AUKIDY; ZAMBELLO, 2012; JIANG; ZHOU; SHAR-

MA, 2013; KNOPP et al., 2016; GARZA-CAMPOS 

et al., 2016).   
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Dentre as possíveis complementações dos siste-

mas de tratamento de efluentes para remoção de 

micropoluentes, os processos oxidativos avança-

dos à base de ozônio (O3) e peróxido de hidrogê-

nio (H2O2), combinados com radiação ultravioleta 

(UV) ou visível (Vis) e/ou com semicondutores (SC) 

têm recebido grande atenção devido à capacida-

de de oxidação eficiente dos fármacos (ROSAL et 

al., 2008; BRITO; SILVA, 2012; FIOREZE; SANTOS; 

SCHMACHTENBERG, 2014; AFONSO-OLIVARES 

et al., 2016;  KNOPP et al., 2016; HANSEN et al., 

2016; ARAÚJO et al., 2016; MIRZAEI et al., 2017; 

GIANNAKIS et al., 2017). Ademais, é crescente o 

número de plantas de tratamento que já aplicam 

O3, UV ou H2O2 em substituição ao cloro para de-

sinfecção (COSTA; CANGERANA, 2016; HANSEN 

et al., 2016), o que pode indicar sua viabilidade em 

larga escala quando bem dimensionados.

Ante o exposto, o presente texto traz uma revisão 

do conteúdo publicado em artigos científicos que 

englobam os principais micropoluentes farma-

cêuticos, sua ocorrência em matrizes ambientais, 

evidências de efeitos ecotoxicológicos, meios mo-

dernos de detecção analítica e, por fim, tecnologias 

de tratamento para sua remoção e/ou degradação.

2 PRINCIPAIS FÁRMACOS CONSUMIDOS NO 
MUNDO E NO BRASIL
A diversidade de produtos farmacêuticos aumentou 

significativamente com os avanços tecnológicos e 

da medicina. Consequentemente, existe um exten-

so número de compostos distribuídos em diferentes 

classes. A Tabela 1 apresenta as principais classes te-

rapêuticas de fármacos de maior consumo mundial, 

conforme abordado por Barceló (2003), Silva e Col-

lins (2011), Gavrilescu et al. (2015),  Birkholz, Stilson 

e Elliott (2014),  Jiang, Zhou e Sharma (2013) e Pal 

et al. (2010). Esses autores ainda relatam uma série 

de outros compostos considerados micropoluentes, 

mas que não foram computados nesse trabalho por 

divergirem do escopo. 

Tabela 1 - Principais classes terapêuticas e compostos 
consumidos mundialmente

Classe terapêutica 
dos fármacos Exemplo de composto

Antibiótico

Amoxicilina; ampicilina; ciprofloxacina; 
cefalexina; cefazolina; cefotaxima; 
claritromicina; cloranfenicol; clorotetraciclina; 
eritromicina; lincomicina; metronidazol; 
norfloxacino; ofloxacina; penicilina; 
roxitromicina; sulfametazina; sulfametoxazol; 
sulfapiridina; trimetoprima; tetraciclina.

Analgésico Paracetamol; codeína; fenoprofeno; metamizol

Anti-inflamatório

Ácido acetilsalicílico; ácido mefenâmico; 
ácido tiaprofénico; carprofeno; cetoprofeno; 
diclofenaco; ibuprofeno; indometacina; 
loxoprofeno; naproxeno.

Drogas 
psiquiátricas

Antipirina; 4-aminoantipirina; carbamazepina; 
citalopram; clonazepam; diazepan; duloxetina; 
fluoxetina; mirtazapiana paroxetina; sertralina; 
venlafaxina.

Reguladores 
lipídicos

Acebutolol; ácido clofíbrico; ácido fenofíbrico; 
bezafibrato; genfibrozila.

Betabloqueadores/
Anti-hipertensivos

Atenolol; ácido amido; bendroflumetiazida; 
betaxolol; clorotiasida; diltiazem; furosemida; 
hidroclorotiazida; metoprolol; perindopril; 
propranolol; soltalol; timolol; valsartana.

Contraste raio-X Ácido amidotrizóico; diatrizoato; iohexol; 
iomeprol; iopamidol; iopromide. 

Contraceptivos 
hormonais Etinilestradiol; desogestrel, mestranol; 

Antidiabéticos Glibenclamida; gliclazida; metformina. 

Anticancerígenos Ciclofosfamida; ifosfamida 

Fonte: Adaptação de Barceló (2003); Silva e Collins (2011); Jiang, Zhou e 
Sharma (2013); Birkholz, Stilson e Elliott (2014); Gavrilescu et al. (2015). 

Alguns dos compostos mencionados na Tabe-

la 1 possuem múltipla ação, logo podem ser en-

quadrados em diferentes classes, dependendo 

da abordagem dos autores (BIRKHOLZ; STILSON; 

ELLIOTT, 2014; GAVRILESCU et al., 2015; JIANG; 

ZHOU; SHARMA, 2013).

De acordo com Casas-Vásquez, Ortiz-Saavedra e 

Penny-Montenegro (2016), os idosos são respon-

sáveis pelo consumo de mais de 50% de todos os 

medicamentos, sendo que mais de 80% deles to-

mam pelo menos uma medicação diária e 75% se-

quer comunicam a seus médicos seus tratamen-

tos não convencionais. 

Entre as classes de medicamentos, a mais consu-

mida corresponde aos analgésicos e anti-infla-

matórios não esteroides (AINE) (ZHANG; GEISSEN; 

GAL, 2008; LONAPPAN et al., 2016). Isso se deve 
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ao fato de que na maioria dos países os anti-in-

flamatórios não esteroides não precisam de pres-

crições médicas para ser adquiridos em drogarias, 

além de que constituem a classe de medicamen-

tos mais prescrita por médicos e dentistas. 

Apesar do indicativo de crescimento do uso de 

medicamentos relatado na literatura, as infor-

mações disponíveis referem-se a uma estimativa 

de consumo médio anual, per capita, de 15 g, po-

dendo ser de três a dez vezes maior em países in-

dustrializados (50-150 g) (ZHANG; GEISSEN; GAL, 

2008; PAL et al., 2010).

Embora a estimativa de consumo para países em 

desenvolvimento seja menor, o Brasil foge à regra, 

pois é um dos países com maior consumo de pro-

dutos farmacêuticos no mundo, junto com países 

desenvolvidos como Estados Unidos, França e 

Alemanha (STUMPF et al., 1999; AMÉRICO et al., 

2012; CAMPANHA et al., 2015). 

Um estudo realizado por Corrêa, Rodrigues e Ma-

cedo (2016), ao avaliar o perfil farmacoterapêuti-

co e a prevalência da polifarmácia (uso simultâneo 

de vários medicamentos), a partir do prontuário 

médico de 61 idosos em um lar de Campo Mou-

rão/Paraná, identifica polifarmácia em 67,18% 

dos casos, sendo 28,14% leves, 34,14% mode-

rados e 4,9% graves. O consumo médio foi de 2,7 

medicamentos por idoso, sendo o ácido acetilsa-

licílico o mais utilizado entre os pacientes, repre-

sentando 22% do total pesquisado, seguido pelo 

cloridrato de biperideno com 18%. 

3 CONTAMINAÇÃO DO MEIO AMBIENTE  
COM FÁRMACOS
O elevado consumo e produção de diversos fár-

macos em todo o mundo, associado a sua incom-

pleta assimilação pelo corpo humano e tendên-

cia de persistir no ambiente (KÜMMERER, 2010; 

VERLICCHI; AUKIDY; ZAMBELLO, 2012) tornaram 

esses compostos uma classe de micropoluentes 

extremamente preocupante para a qualidade am-

biental, principalmente dos recursos hídricos.

De acordo com Pereira (2007), a ação dos fárma-

cos administrados a humanos e animais ocorre 

em três fases. A primeira, denominada de fase 

farmacêutica, refere-se à desintegração da for-

ma de dosagem, seguida da dissolução da subs-

tância ativa. A segunda fase, conhecida como 

farmacocinética, abrange os processos de ab-

sorção, distribuição, metabolismo e excreção, ou 

seja, refere-se à assimilação propriamente dita e 

está relacionada ao tempo em que as moléculas 

do fármaco ficam no seu local de ação. Por último, 

tem-se a fase farmacodinâmica, na qual ocorre a 

interação do fármaco com o seu receptor e, con-

sequentemente, a produção do efeito terapêutico.

Como resultado da biotransformação dos fárma-

cos, muitos de seus metabólitos são excretados 

pela urina e pelas fezes e, consequentemente, são 

liberados no meio ambiente ou, ainda, são des-

cartados nas suas formas originais, o que é co-

mum com meios de contraste de raios-X (SANTOS 

et al., 2010).

Contudo, a contaminação do meio ambiente com 

produtos farmacêuticos e seus metabólitos pode 

ocorrer por várias outras fontes antropogênicas 

pontuais e/ou difusas (LAPWORTH et al., 2012), 

como já mencionado. As fontes pontuais envol-

vem, por exemplo, lixiviado de aterros sanitários, 

emissários de efluentes domésticos, hospitalares 

e industriais, cujos principais receptores são o solo 

e as águas superficiais e subterrâneas (LI, 2014). 

Já as fontes difusas, por vezes de difícil identifica-

ção, contemplam dejetos de animais pela explo-

ração pecuária e a aplicação desses dejetos em 

áreas agrícolas, descarte clandestino de efluentes 

domésticos, vazamentos nas redes de esgoto e, 

ainda, a eliminação inadequada de medicamen-

tos não utilizados ou vencidos em diferentes lo-

cais (ZHANG; GEISSEN; GAL, 2008; SANTOS et al., 

2010; LI, 2014; GAVRILESCU et al., 2015).
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Independentemente da fonte, muitos fármacos e 

seus metabólitos têm como destino final, direta 

ou indiretamente, os corpos hídricos e os sedi-

mentos, onde podem persistir e retornar aos se-

res humanos e animais pelo consumo das águas 

(SANTOS et al., 2010; GAVRILESCU et al., 2015).

Os fármacos, por serem fabricados com o pro-

pósito de causar efeito biológico e terapêutico, 

possuem características prejudiciais ao ambien-

te, como estabilidade e persistência por longos 

períodos (VERLICCHI; AUKIDY; ZAMBELLO, 2012). 

Cerca de 30% dos fármacos desenvolvidos são li-

pofílicos, com hidrossolubilidade inferior a 10%, 

o que favorece sua sorção às partículas sólidas e 

sedimentos dos ambientes aquáticos ou então a 

sua transferência para biota local, por assimilação 

(GIL; MATHIAS, 2005; COSTA JUNIOR et al., 2014).

Após a deposição no ambiente, o comportamen-

to dos fármacos é regulado por vários processos 

de transporte, transferência e transformação, que 

incluem sorção, fotólise, biodegradação, reações 

redox, fotodegradação, dissolução e hidrólise com 

menor ocorrência (KÜMMERER, 2009; HYLAND et 

al., 2012). O desencadeamento e a intensidade 

desses processos dependem das propriedades fí-

sico-químicas do fármaco, da sua concentração e 

das características do ambiente (KEMPER, 2008).

As principais propriedades dos fármacos poten-

cialmente capazes de afetar seu comportamento 

no ambiente dizem respeito a sua estrutura mo-

lecular, polaridade, constante de dissociação (K
a
), 

solubilidade em água, coeficiente de partição oc-

tanol-água (K
ow

), coeficiente de sorção sólido-á-

gua (K
d
) e persistência (BITTENCOURT et al., 2016). 

3.1 Ocorrência mundial de fármacos em águas 
residuárias e corpos hídricos

Não há estudos que comprovem o conhecimento 

exato sobre o caminho percorrido por um fárma-

co no meio ambiente, desde a sua produção até 

sua total degradação, haja vista a influência das 

características tanto da substância quanto do 

ambiente (KEMPER, 2008). Contudo, para Petrie, 

Barden e Kasprzyk-Horden (2015) os sedimentos, 

a biota e a água representam os compartimentos 

ambientais com maior contaminação. 

A Tabela 2 apresenta um levantamento da lite-

ratura mundial, a partir de 17 artigos publicados 

entre 1999 a 2017, sobre a ocorrência e concen-

tração de fármacos detectados na Ásia, Europa e 

América, bem como reporta os valores mais baixos 

das concentrações previstas sem efeito (CPSE), 

ou seja, concentrações em que não se observam 

efeitos adversos em espécies mais sensíveis como 

peixes, microcrustáceos ou algas. 

De acordo com as investigações compiladas na 

Tabela 2, percebe-se uma grande variedade nas 

classes terapêuticas dos compostos detectados. 

Também é nítida a amplitude entre concentra-

ções mínimas e máximas dos medicamentos nas 

regiões avaliadas, sobretudo em amostras de 

efluentes que, além de apresentarem maior va-

riedade de compostos, também apresentaram as 

maiores concentrações. Tal fato está relacionado 

à quantidade de medicamentos consumidos e à 

baixa eficiência dos sistemas de tratamento (PAL 

et al., 2010; GAVRILESCU et al., 2015). Em com-

paração aos efluentes, as águas superficiais apre-

sentam uma atenuação das concentrações que 

pode ocorrer pelos processos já descritos, confor-

me Kümmerer (2009) e Hyland et al. (2012).
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Tabela 2 - Níveis de ocorrência de alguns fármacos em efluentes de ETEs e em águas de rios da Ásia, Europa e América

Compostos

Faixa de concentração (ng L-1)

Menor valor 
CPSE (ng 

L-1)a

Ásiaa, b, c, d Europa e, f, g, h, i América j, k, l, m, n, o, p, q

Efluente
Taiwan, 
Índia, 

Malásia

Rios de 
água doce

Vietnãs, 
Malásia

Efluente
Espanha, 

França

Rios de 
água doce
Espanha, 

Rep. Tcheca

Afluente/
ETE

Espanha

Efluente/
ETE

Espanha

Efluente
EUA, Brasil

Rios de 
água doce
EUA, Brasil

Antibióticos

Trimetoprima 1 - 4.010 1.808 100 - 3.800 59,9 ND ND 2.550 145 1.000

Ciprofloxacina 8 - 12.900 NA 100 - 1.900 NA NA NA NA 80 20

Sulfametoxazol 3 - 5.823 4.330 100 - 6.300 33 ND ND 310 250 20.000

Cefalexina 31.433 NA NA NA NA NA NA NA -

Lincomicina 111.667 NA NA NA NA NA NA NA -

Eritromicina 1 - 5.177 NA 100-900 NA NA NA NA 24 40

Analgésicos/anti-inflamatórios

Naproxeno 11 - 8.463 NA <10 - 2.500 0-1.423,8 2.540 - 
4.090 990 - 2.580 70 – 1.550 <1 - 390 37.000

Ibuprofeno 145 - 14.500 30 <10 - 12.000 0-3.210 12.900-
50.600

1.050 - 
8.000 230 – 54.200 <1 – 22.300 5.000

Cetoprofeno 5,04 - 1.080 620 <10 - 650 0-929,8 1.690 - 
2.110 880 - 940 NA 10 15,6.106

Diclofenaco 17 - 29.767 62 -217 <10 - 700 0-1.080 720 90 - 740 270 – 4.200 60 – 6.000 10.000

Ácido salicílico 34 36 500 - 9.500 NA 12.600-
31.700 100 - 3.170 NA NA -

Acetaminofeno 70 -100.433 10 NA NA NA NA 18.100 - 
59.000 25 – 8.300 9.200

Antiepiléticos

Carbamazepina 22 - 10.933 120 <10 - 250 366 70 - 970 50 - 150 1.550 43 - 620 25.000

Betabloqueadores

Propanolol 7,98 - 51 NA <10 - 90 NA 200 - 390 210 - 370 NA 20 - 40 500

Reguladores lipídicos

Ácido clofíbrico NA NA <10 - 500 NA ND ND NA 3 - 300 12.000

Genfibrozila NA NA NA NA 1.230 - 
2.690

1.520 - 
3.070 NA 10 100.000

Psícoestimulante

Cafeína 16 – 61.000 NA NA 568 NA NA NA <1 - 41.700 >10.106

Legenda: ETE: Estação de tratamento de efluente; ND: Não detectado; NA: Não avaliado; CPSE: Concentração prevista sem efeito. 

Fontes: aLin; Yu; Lin (2008); bHoa et al. (2011); cBalakrishna et al. (2017);  dAl-Odaini et al. (2010); eMartín et al. (2012); fDinh et al. (2017); gMarsik et al. 

(2017); hRodil et al. (2012);  iLópez-Serna; Petrovi; Barceló (2012); jGibs et al. (2013); kZhang et al. (2007); .lSodré, Montagner e Jardim (2007); mCampanha et 

al. (2015); nAmérico et al. (2012);  oStumpf et al. (1999); pThomas et al. (2014) e qBrown et al. (2006).

Ainda com base na Tabela 2, os antibióticos tri-

metoprima, ciprofloxacina e eritromicina, e os an-

ti-inflamatórios ibuprofeno e diclofenaco, assim 

como o analgésico acetaminofeno, apresentaram, 

em algum momento, concentrações superiores a 

CPSE. Também excederam a CPSE o antibiótico 

trimetoprima e o anti-inflamatório ibuprofeno em 

efluentes na América, especificamente no Novo 

México (BROWN et al., 2006).

Os anti-inflamatórios não esteroides (AINES) 

constituem a classe de medicamentos mais pres-

crita mundialmente; por conseguinte, a ocorrên-

cia desses compostos no meio aquático é bas-

tante comum. Marsik et al. (2017) avaliaram a 

concentração de cinco desses compostos _ ibu-

profeno, diclofenaco, naproxeno, cetoprofeno e 

indometacina _ em 29 locais, incluindo áreas ur-

banas e rurais, de cursos d’água da bacia do Rio 

Elba na República Tcheca, em 2011. Os autores 

observaram, apesar da variação nos pontos de 

amostragem, estabilidade na quantidade total de 

compostos durante o período de monitoramento, 
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com apenas um leve aumento nos meses de pri-

mavera e de outono.  O ibuprofeno foi o fármaco 

mais abundante, com concentração máxima de 

3.210 ng L-1, seguido por naproxeno, diclofenaco  

e cetoprofeno (1.423,8 ng L-1, 1.080 ng L-1 e  

929 ng L-1, respectivamente). 

Um levantamento similar da literatura foi realiza-

do por Pal et al. (2010), com 22 artigos publicados 

entre os anos de 2006 e 2009, sobre a ocorrência e 

concentração de produtos farmacêuticos em ETEs 

e águas superficiais na América do Norte, Europa, 

Ásia e Austrália. Segundo os autores, a maioria das 

amostras em que foram detectadas a trimetoprima 

e a ciprofloxacina nos efluentes apresentaram con-

centrações mais elevadas do que a CPSE para os 

dois antibióticos, assim como neste levantamento 

(Tabela 2) com países da Ásia e Europa. 

Outro estudo da literatura realizado por Li (2014) 

analisou a ocorrência e concentração de fárma-

cos em efluentes, rios e canais de água doce e em 

águas subterrâneas da América, Europa e Ásia a 

partir de estudos realizados entre 2006 e 2013, e 

também observou elevada concentração de tri-

metoprima (2.000 ng L-1) em efluentes nas esta-

ções de tratamento da Ásia.

Dodgen et al. (2017), ao avaliarem a contamina-

ção de aquíferos de 13 locais no planalto de Salem, 

sudoeste de Illinois - EUA, detectaram a presença 

de hormônios em 23% das 58 amostras de água, 

com concentrações de 2,2 a 9,1 ng L-1. A presença 

de produtos farmacêuticos foi detectada em 89% 

das amostras de água subterrânea, com destaque 

para o antimicrobiano triclocarban, verificado em 

81% das amostras, com concentração máxima de 

3,70 ng L-1, seguido pelo medicamento cardiovas-

cular genfibrozila, detectado em 57% das amos-

tras, com concentração máxima de 119 ng L-1.

Yao et al. (2017) investigaram a ocorrência de 14 

antibióticos em águas subterrâneas e superficiais 

na planície de Jianghan na China. A eritromicina foi 

o antibiótico predominante em amostras de água 

superficiais, detectado em concentrações que va-

riaram de 546 ng L-1 no inverno a 1.600 ng L-1 na 

primavera. Nas águas subterrâneas avaliadas em 

10, 25 e 50 m de profundidade, os antibióticos 

fluoroquinolonas e tetraciclinas foram predomi-

nantes. A maioria dos pontos investigados apre-

sentou redução na concentração à medida que se 

aumentava a profundidade. 

Países da Ásia, Europa e América possuem maior 

número de publicações e dados de investigação da 

presença de fármacos no ambiente. No entanto, 

apesar de terem sido publicados estudos no Brasil 

com significativas concentrações de paracetamol, 

ácido acetilsalicílico, ibuprofeno, diclofenaco, ca-

feína e carbamazepina (STUMPF et al., 1999; SO-

DRÉ; MONTAGNER; JARDIM, 2007; CAMPANHA et 

al., 2015; THOMAS et al., 2014), principalmente 

em águas superficiais, o país ainda carece de in-

vestigações quanto à presença de medicamentos 

em diferentes matrizes ambientais, especialmen-

te em efluentes (AMÉRICO et al., 2012), haja vista 

o potencial de contaminação dos corpos hídricos. 

Contudo, outros estudos relevantes para o país 

estão apresentados a seguir.

Kramer et al. (2015) avaliaram a contaminação 

das águas superficiais e sedimentos na Bacia Hi-

drográfica do Alto Iguaçu, em Curitiba-PR, du-

rante um ano em quatro campanhas de análise 

de água e três de sedimentos, pelos anti-inflama-

tórios ibuprofeno e diclofenaco e pelo analgésico 

paracetamol. O estudo detectou ibuprofeno no rio 

Belém em concentrações elevadas, como 729 ng 

L-1. O diclofenaco foi amplamente detectado na 

água, apresentando concentrações de 285 ng L-1 

na terceira coleta no rio Iguaçu. O paracetamol foi 

frequentemente quantificado na água, principal-

mente nos rios Iguaçu e Belém, além de ter sido 

determinado nos sedimentos, especialmente no 

rio Barigui, onde alcançou 6.896 ng.g-1.

Jank et al. (2014), ao avaliarem oito antibióticos 

de diferentes classes, de janeiro a agosto de 2011, 
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em 16 amostras de águas residuárias, afluentes e 

efluentes de uma estação de tratamento que uti-

liza tratamento biológico convencional no muni-

cípio de Porto Alegre-RS, verificaram a presença 

de sulfametoxazol e trimetoprima em concentra-

ções superiores a 10 ng L-1 e inferiores a 6.500 ng 

L-1, entre outros compostos em menor quantida-

de, a exemplo da eritromicina. Também foi investi-

gada a presença de antibióticos em oito amostras 

de água superficial do Arroio Dilúvio, em feverei-

ro de 2012, tendo sido detectados sulfametoxa-

zol, trimetoprima, azitromicina, ciprofloxacina e 

norfloxacina nas seguintes faixas de concentra-

ção: 376-572 ng L-1, 27-94 ng L-1, 24-40 ng L-1,  

16-66 ng L-1 e 30-54 ng L-1, respectivamente. 

Por fim, Machado et al. (2016) avaliaram a presen-

ça de diferentes classes de poluentes emergentes 

em 100 amostras de água potável coletadas dire-

tamente da torneira, e de sete amostras de água 

superficial de 22 capitais brasileiras nos meses de 

junho a setembro de 2011, e no mesmo período 

de 2012. Os autores encontraram cafeína, triclo-

san, atrazina, fenolftaleína e bisfenol A, em pelo 

menos uma das amostras. A cafeína e a atrazina 

foram as substâncias mais detectadas na água 

potável, em 93% e 75% das amostras, respecti-

vamente, assim como foram detectadas em 100% 

das amostras de água superficial. As concentra-

ções de cafeína em água potável variaram de 1,8 a 

2.769 ng L-1, respectivamente nas cidades de Por-

to Velho/Rondônia e Porto Alegre/Rio Grande do 

Sul. Os elevados teores de cafeína em Porto Alegre 

foram atribuídos, pelos autores, aos hábitos cul-

turais do gaúcho de tomar chimarrão com erva 

mate, rica em cafeína. 

3.2 Efeitos ecotoxicológicos dos fármacos no 
ambiente e riscos à saúde humana

Os produtos farmacêuticos são desenvolvidos es-

pecialmente para intervir e provocar perturbações 

nos sistemas bioquímicos de organismos vivos, 

logo já era de se esperar que os medicamentos 

pudessem apresentar potencial ecotoxicológico 

e efeitos adversos à vida e à qualidade ambiental 

dos ecossistemas (VERLICCHI; AUKIDY; ZAMBEL-

LO, 2012; GALUS et al., 2013). No entanto, há uma 

grande dificuldade de identificar tais efeitos, seja 

pela complexidade dos métodos de detecção dos 

compostos, pelos custos elevados e também pela 

rara observação da toxicidade aguda nos orga-

nismos, mesmo em concentrações significativas, 

tornando os efeitos ecotoxicológicos pouco co-

nhecidos em longo prazo (COSTA JUNIOR et al., 

2014; MACHADO et al., 2016). 

Apesar das limitações, a avaliação dos possí-

veis efeitos adversos de produtos farmacêuticos 

é realizada por meio de testes de toxicidade, em 

condições controladas de laboratório, utilizando 

organismos de diferentes níveis tróficos, como 

algas, invertebrados, bactérias e peixes (FARRÉ et 

al., 2008; GAVRILESCU et al., 2015; PETRIE; BAR-

DEN; KASPRZYK-HORDEN, 2015). Os organismos-

-teste mais utilizados nesses casos, porém, são os 

peixes Danio rerio e Pimephales promelas e o mi-

crocrustáceo Daphnia magna, a partir de métodos 

padronizados que mensuram as concentrações 

que podem causar estresse oxidativo e/ou morta-

lidade dos organismos-teste, como a EC
50

 (Effect 

Concentration 50%), ou seja, a concentração em 

que a substância provoca efeito adverso em 50% 

dos indivíduos observados, (GALUS et al., 2013; 

PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDEN, 2015).  

Estudos de toxicidade aguda de produtos farma-

cêuticos em organismos de diferentes níveis tró-

ficos revelam que as classes de compostos mais 

impactantes são antidepressivos, antibióticos, an-

tipsicóticos, medicamentos cardiovasculares, anti-

neoplásicos, além de hormônios naturais e sintéti-

cos, em função de suas propriedades recalcitrantes 

(FARRÉ et al., 2008). Entre os efeitos adversos rela-

tados na literatura têm-se: toxicidade aquática, ge-

notoxicidade, perturbação endócrina em animais 

selvagens, seleção de bactérias multirresistentes, 
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feminização de peixes masculinos, além daqueles 

especialmente relacionados a humanos, como au-

mento da incidência de câncer de mama, testicular 

e próstata, redução da contagem de espermato-

zoides, infertilidade, abortos espontâneos, distúr-

bios metabólicos, incidência de tumores malignos, 

endometriose e os riscos associados a resistência 

de bactérias a antibióticos (GIL; MATHIAS, 2005; 

SILVA; COLLINS, 2011; VERLICCHI; AUKIDY; ZAM-

BELLO, 2012; AQUINO; BRANDT; CHERNICHARO, 

2013; GALUS et al., 2013; GAVRILESCU et al., 2014; 

MACHADO et al., 2016). 

A Tabela 3 apresenta uma síntese de estudos de 

avaliação dos efeitos toxicológicos de produtos 

farmacêuticos, usando invertebrados de água 

doce, peixes, algas e até mesmo células embrio-

nárias de humanos. 

Como observado na Tabela 3, a toxicidade de 

misturas complexas de fármacos também tem 

sido investigada por alguns autores, sendo cons-

tatado maior potencial de ecotoxicidade. Ebele, 

Abdallah e Harrad (2016) avaliaram a mistura 

de carbamazepina com ácido clofíbrico e veri-

ficaram efeitos mais fortes para Daphnia mag-

na do que os compostos isolados na mesma 

concentração. Outra investigação com a ex-

posição crônica de Danio rerio a concentrações 

ambientalmente relevantes (0,5 a 10 μg L-1) de 

acetaminofeno, carbamazepina, genfibrozila e 

venlafaxina provocou alterações na estrutura 

e composição ovariana de fêmeas expostas a 

carbamazepina e genfibrozila, com efeito direto 

no desenvolvimento de células germinativas e, 

consequentemente, redução da fecundidade. Os 

compostos também promoveram alterações em 

túbulos próximos ao rim e na estrutura de teci-

dos do fígado, e quando foram todos misturados, 

mesmo em concentrações de 0,5 μg L-1, elevaram 

a mortalidade de embriões (GALUS et al., 2013). 

Outro problema acarretado pela presença de 

produtos farmacêuticos no ambiente, com grave 

repercussão na saúde pública, é a multirresistên-

cia de bactérias expostas a antibióticos por lon-

gos períodos a baixas concentrações (BIRKHOLZ; 

STILSON; ELLIOTT, 2014). 

Tabela 3 - Estudos de efeitos ecotoxicológicos pela presença de fármacos no ambiente

Composto e dose de risco observada Efeito ecotoxicológico Referência

Diclofenaco: concentrações da ordem de 
mg L-1

Altas taxas de mortalidade de Daphnia magna 
para diferentes testes em 48 horas de exposição, 
sendo que os valores de EC50 foram observados 
em concentrações de 22,4 mg L-1 e 39,9 mg L-1

Haap; 
Triebskorn; 
Kohler (2008)

Diclofenaco: 0; 0,5; 1; 5 e 25 μg L-1 

Necrose tubular no rim, hiperplasia, fusão das 
vilosidades no intestino de trutas arco-íris 
(Oncorhynchus mykiss) a 1 μg L-1 e alterações nos 
genes de controle do metabolismo 

Mehinto; Hill; 
Tyler (2010)

Diclofenaco: concentrações inferiores a 
100 ng L-1

Efeitos adversos na estrutura e função de 
comunidades de biofilmes de rios

Lonappan et 
al. (2016)

Ibuprofeno: 92 e 920 ng L-1;
Carbamazepina: 150 mg L-1

Alteração nos cloroplastos de algas, interferindo 
na fotossíntese

Vannini et al. 
(2011)

Diltiazem, acetaminofeno e 
sulfametoxazol: 8.200 – 271.300 ng L-1

Toxicidade para Daphnia magna, principalmente 
Diltiazem que apresentou concentração letal em 
8,2 mg L-1

Kim et al. 
(2007)

Mistura de atenolol, bezafibrato, 
carbamazepina, ciclofosfamida, 
ciprofloxacina, furosemida, 
hidroclorotiazida, ibuprofeno, lincomicina, 
ofloxacina, ranitidina, salbutamol e 
sulfametoxazol: 10-1.000 ng L-1

Inibição do crescimento de células dos rins de 
embriões humanos (30% de diminuição na 
proliferação comparado aos controles)

Pomati et al. 
(2006)
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Portanto, a presença de produtos farmacêuticos 

no ambiente sugere riscos e impactos negativos na 

saúde e na reprodução das populações expostas.

4 DETERMINAÇÃO ANALÍTICA DE FÁRMACOS 
EM AMOSTRAS AMBIENTAIS 
As primeiras detecções de contaminação am-

biental com micropoluentes foram relatadas na 

década de 1970 nos EUA e 1980 na Inglaterra. No 

entanto, foi com o avanço das técnicas analíticas 

e o desenvolvimento de equipamentos mais sen-

síveis que, a partir de meados dos anos 90, os mi-

cropoluentes passaram a receber maior atenção, 

sendo os fármacos, atualmente, um dos principais 

analitos investigados (SANTOS et al., 2010; SILVA; 

COLLINS, 2011).  

Para alcançar resultados satisfatórios na determi-

nação de fármacos em matrizes aquosas, a etapa 

de extração, limpeza e concentração dos analitos 

é crucial, em virtude das baixas concentrações em 

que os compostos se apresentam no meio am-

biente (PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDEN, 

2015). Petrovic et al. (2005) informam que a extra-

ção em fase sólida (EFS) é a técnica mais utilizada 

para amostras líquidas, entre tantas outras exis-

tentes. A EFS baseia-se em cartuchos contendo 

adsorventes, pelos quais a amostra percola. Nesse 

instante os analitos são pré-concentrados para 

que na próxima etapa, conhecida como eluição, 

sejam eluídos para só então serem analisados.

A análise dos produtos farmacêuticos em mati-

zes ambientais é realizada por cromatografia, e a 

seleção da técnica de separação do poluente de 

interesse é feita com base nas propriedades físi-

co-químicas do composto, como volatilidade e 

polaridade (GIGER, 2009; SILVA; COLLINS, 2011). 

Poluentes voláteis, semivoláteis e lipofílicos são 

frequentemente separados por cromatografia 

gasosa (CG), enquanto compostos com polarida-

de mais alta e volatilidade mais baixa são mais fa-

cilmente separados por cromatografia líquida de 

alta eficiência (CLAE). Como a maioria dos fárma-

cos apresenta polaridade intermediária e se en-

quadra dentro de uma zona de interface, pode ser 

separada pelos dois métodos (GIGER, 2009; SILVA; 

COLLINS, 2011).

No entanto, métodos de separação por CLAE passa-

ram a ser as técnicas mais empregadas para inves-

tigação de fármacos (NEBOT, GIBB e BOYD, 2007; 

THOMAS et al., 2014; CAMPANHA et al., 2015; 

JANK et al., 2014; MACHADO et al., 2016), haja vista 

a possibilidade de identificação de substâncias em 

matrizes como águas superficiais, efluentes, solos, 

sedimentos, lodos, amostras biológicas, bem como 

em alimentos, com limites de detecção da ordem 

de ng L-1 (COSTA JUNIOR et al., 2014).

Em virtude do desenvolvimento de vários méto-

dos e técnicas de detecção de fármacos em matri-

zes ambientais, especialmente aquosas, a Tabela 

4 apresenta uma síntese de estudos com a relação 

de fármacos, matriz de avaliação e procedimento 

analítico empregado.
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Tabela 4 - Relação de fármacos e procedimentos analíticos para sua determinação

Fármaco detectado Matriz de avaliação Procedimento analítico Referência

Ácido acetilsalicílico, ácido clofíbrico, ácido fenofíbrico, 
bezafibrato, cetoprofeno, diclofenaco, genfibrozila e 
ibuprofeno

Águas doces superficiais 
e de abastecimento EFS; CG-EM Stumpf et al. (1999)

Ácido clofíbrico, ácido mefenâmico, dextropropoxifeno, 
diclofenaco, eritromicina, ibuprofeno, lofepramina, 
paracetamol, propanonol, sulfametoxazol, tamoxifeno e 
trimetoprima

Águas doces superficiais, 
de abastecimento 
humano e de mar

EFS, cartucho Strata ™ X;
CLAE – EM/EM Nebot; Gibb; Boyd (2007)

Ácido acetilsalicílico, cafeína e paracetamol Águas doces superficiais EFS; CLAE/UV/DAD e FL Sodré, Montagner e Jardim (2007)

Diclofenaco, ibuprofeno, naproxeno, paracetamol e piroxicam Águas residuárias EFS; CLAE/UV/DAD Américo et al. (2012)

Amitriptilina, diclofenaco, carbamazepina, citalopram, 
metaprolol, propanolol e sertralina. Águas doces superficiais EFS; CLAE - EM Thomas et al. (2014)

Atenolol, cafeína, carbamazepina, diclofenaco, ibuprofeno, 
naproxeno, paracetamol, propanolol e triclosan Águas doces superficiais EFS; CLAE - EM Campanha et al. (2015)

Azitromicina, ciprofloxacina, eritromicina, norfloxacina, 
sulfametoxazol, trimetoprima entre outros.

Água doce superficial e 
águas residuárias EFS; CLAE - EM/EM Jank et al. (2014)

Acetaminofeno, ácido salicílico, diclofenaco, além de 
bisfenol-A Águas doces superficiais EFS; CLAE - EM - TOF Lopes et al. (2016)

Cafeína entre outros compostos não fármacos Águas doces superficiais 
e de abastecimento EFS; CLAE - EM/EM Machado et al. (2016)

Cetoprofeno, diclofenaco, ibuprofeno, indometacina e 
naproxeno Águas doces superficiais EFS; CGxCG - EM - TOF Marsik et al. (2017)

Legenda: EFS: extração em fase sólida. CLAE: Cromatografia líquida de alta eficiência. EM: Espectrometria de massa. EM/EM: Espectrometria de massa em 
série. UV: Detector na faixa do ultravioleta. DAD: Detector de arranjo de diodos. FL: Detector de fluorescência. EM-TOF: Espectrometria de massa de tempo 
de voo, do inglês time-of-flight. CGxCG: Cromatografia gasosa bidimensional altamente sensível.

Os procedimentos analíticos empregados para 

determinação dos fármacos nas amostras líqui-

das de todos os trabalhos compilados na Tabela 4 

envolveram EFS. Esses estudos utilizaram diferen-

tes tipos de cartuchos com sorventes para uma 

ampla faixa de polaridade de analitos, mas todos 

utilizaram separação por cromatografia, com o 

predomínio da cromatografia líquida de alta efi-

ciência acoplada a detector por espectrometria de 

massas em tandem (CLAE-EM/EM). 

Lonappan et al. (2016) desenvolveram um méto-

do rápido e sensível para quantificação de diclo-

fenaco em águas residuárias e no lodo baseado 

na dessorção térmica do diodo laser/e ionização 

química à pressão atmosférica acoplado em es-

pectrômetro de massa em tandem (EM/EM). Ao 

comparar o método desenvolvido com o método 

convencional CLAE-EM/EM, os autores observa-

ram uma drástica redução do tempo de análise, 

sendo de 12 segundos para o método desenvol-

vido e 12 minutos para o convencional. Os limites 

de detecção e quantificação para o método de-

senvolvido foram de 270 ng L-1 e 1.000 ng L-1, res-

pectivamente. Os autores ainda compararam dois 

métodos para extração do diclofenaco do lodo de 

esgoto, extração assistida por ultra-som e extra-

ção acelerada de solvente. A extração acelerada 

de solvente foi mais efetiva, com 95,6 ± 7% de 

recuperação, enquanto a extração assistida por 

ultra-som apresentou 86 ± 4% de recuperação. 

Os trabalhos mencionados são exemplos de que 

as pesquisas têm permitido a otimização dos pro-

cessos de detecção de fármacos no ambiente. 

5 REMOÇÃO DE FÁRMACOS DE  
ÁGUAS RESIDUÁRIAS
Os principais sistemas convencionais de trata-

mento de esgoto sanitário utilizam reatores bio-

lógicos como lodos ativados, UASB (do inglês 

upflow anaerobic sludge blanket), filtros biológi-

cos percoladores (FBP) e sistemas naturais como 

lagoas de estabilização e wetlands (alagados 
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construídos). No entanto, estudos com lodos ati-

vados predominam na literatura (STUMPF et al., 

1999; SUÁREZ et al., 2008; HYLAND et al., 2012; 

FISCHER; MAJEWSKY, 2014; GRANDCLÉMENT et 

al., 2017; GROS et al., 2017; BALAKRISHNA et al., 

2017), principalmente porque os demais sistemas 

não são muito utilizados nos países que mais de-

senvolvem pesquisas com fármacos, como EUA, 

Canadá, Coreia, China, Japão e países europeus 

(AQUINO; BRANDT; CHERNICHARO, 2013). 

Contudo, as principais vias de degradação dos 

fármacos durante o tratamento por lodos ativa-

dos se resumem aos processos de biodegradação 

metabólica e co-metabólica, e sorção em flocos 

do lodo, podendo ocorrer ainda degradação quí-

mica por processo abiótico (HYLAND et al., 2012; 

BITTENCOURT et al., 2016; GRANDCLÉMENT et al., 

2017). Para produtos farmacêuticos, a volatilização 

é desprezível, pois além da elevada massa molar a 

constante da Lei de Henry (KH), que determina o 

equilíbrio entre moléculas em solução na fase líqui-

da com aquelas presentes na fase gasosa, costuma 

apresentar valores abaixo do mínimo (KH 10-5) 

para haver volatilização (SUÁREZ et al., 2008). 

No processo de biodegradação, os microrganis-

mos nitrificantes possuem papel extremamente 

importante na remoção de fármacos, pois ao oxi-

dar a amônia em nitrato podem também oxidar 

metabolicamente os micropoluentes orgânicos 

devido à presença da enzima amônia mono-o-

xigenase (MARGOT et al., 2016). As biodegrada-

ções co-metabólicas também apresentam caráter 

significativo na remoção de fármacos, já que por 

causa da complexidade dos compostos e das suas 

concentrações muito baixas podem não servir 

como substrato facilmente acessível aos micror-

ganismos em um primeiro momento (FISCHER; 

MAJEWSKY, 2014; GRANDCLÉMENT et al., 2017). 

Portanto, a biodegradação associada à sorção em 

lodo pode promover a redução das concentrações 

de alguns produtos farmacêuticos em sistemas 

biológicos, como apresentado na Tabela 5.

Tabela 5 - Estudos de remoção de fármacos por sistemas biológicos de tratamento

Características do estudo Principais resultados Referência

Avaliaram 44 substâncias, entre elas 
acetaminofeno, ibuprofeno, diclofenaco, 
cafeína, losartan e furosemida, em três 
ETEs de médio porte contendo lodos 
ativados convencional na Suécia

Duas ETEs apresentaram eficiência praticamente nula e 
elevação na concentração após tratamento, enquanto a 
terceira apresentou eficiência inferior a 75% na remoção 
dos principais compostos analisados

Gros et al. (2017)

Avaliaram 29 fármacos e seis metabólitos 
em duas ETEs na Índia. A primeira 
composta por lodos ativados e a segunda 
UASB + lodos ativados

Compostos como carbamazepina, diazepam e 
clopidogrel tiveram eficiência nula ou aumentaram para 
o primeiro sistema, enquanto o tratamento adicional 
com reator UASB possibilitou remoção significativa (até 
95%) dos mesmos compostos

Subedi et al. (2017)

Estudaram a remoção de 16 
micropoluentes em um reator UASB 
acoplado a um biorreator híbrido aeróbio 
de membrana na Espanha, com baixo 
tempo de detenção hidráulica

Sulfametoxazol, trimetoprima e naproxeno 
demonstraram ser biodegradáveis em condições 
anaeróbias (84 a 90%). Carbamazepina, diazepam, 
diclofenaco, fluoxetina e etinilestradiol apresentaram 
remoção inferior a 40% pelo sistema anaeróbio-aeróbio. 
Ibuprofeno, estrona e estradiol se mostraram altamente 
biotransformados em condições aeróbias (>70%)

Alvarino et al. (2016)

Avaliaram o efeito da aeração forçada em 
um wetland construído em escala piloto 
na remoção de produtos fármacos

Remoção da metformina e valsartan foi aumentada 
pela aeração contínua: 99 ± 1% com aeração; 68 ± 32% 
sem aeração para metformina e 99 ± 1% e 17 ± 19%, 
respectivamente, para valsartan

Auvinen et al. (2017)

Balakrishna et al. (2017) realizaram um estudo de 

revisão da literatura, no qual 12 publicações des-

crevem a ocorrência de produtos farmacêuticos e 

de higiene pessoal em águas residuárias tratadas 

por sistemas de lodos ativados convencional, na 

Índia. Entre os compostos detectados, aqueles que 

revisão de literatura

A Revista DAE está l icenciada sob a Licença Atribuição- 
NãoComercial 4.0 Internacional Creative Commons.

89Revista DAE  | núm. 210  | vol. 66  |  abril  a junho de 2018



apresentaram concentrações mais elevadas no 

esgoto doméstico foram carbamazepina, ateno-

lol, triclocarban, triclosan, trimetoprima, sulfame-

toxazol, ibuprofeno, acetaminofeno e cafeína. Foi 

verificado um acréscimo na concentração de car-

bamazepina, após os tratamentos, em quatro dos 

sete estudos compilados, e eficiência máxima de 

56,2% em um dos estudos, demonstrando seu po-

tencial de persistência. Apesar de também terem 

sido reportados elevações nas concentrações de 

sulfametoxazol, trimetoprima, cafeína e atenolol 

nos estudos compilados, as eficiências predomina-

ram, com máximas de 86,90%, 58,15%, 99,36% e 

91,51%, respectivamente. Quanto ao triclocarban, 

triclosan, ibuprofeno e acetaminofeno, não foram 

relatadas elevações nas concentrações nos 12 es-

tudos, e as eficiências máximas foram de 95,79%, 

77,35%, 82,61% e 92,44%, respectivamente. 

Outro estudo de revisão da literatura realizado por 

Aquino, Brandt e Chernicharo (2013) com 18 es-

tudos publicados entre 1999 e 2012 sumarizou a 

remoção dos fármacos diclofenaco, sulfametoxa-

zol, trimetoprima e bezafibrato, entre outros des-

reguladores endócrinos, em FBP, lagoas de estabi-

lização, wetlands construídos e reatores UASB. Os 

autores descreveram eficiências intermediárias ou 

elevadas para os sistemas naturais de tratamento, 

a exemplo das lagoas de estabilização, cuja remo-

ção máxima dos compostos supracitados foi de 

70, 78, 94 e 42%, respectivamente. As eficiências 

máximas obtidas em wetlands construídos foram 

de 96% para diclofenaco, 66% para sulfametoxa-

zol e 56% para trimetoprima. De acordo com Auvi-

nen et al. (2017), os sistemas naturais, em especial 

wetlands construídos, podem remover fármacos 

por diferentes mecanismos, tais como fotólise, ab-

sorção pelas plantas, biodegradação, maior tempo 

de detenção hidráulica, e sorção no lodo e/ou meio 

suporte. Além disso, podem ser estabelecidas con-

dições aeróbias, anaeróbias e anóxicas que favore-

cem a redução de diferentes compostos.

Como uma possível consequência da adsorção 

dos fármacos no lodo em estações de tratamen-

to, Ekpeghere et al. (2017) relataram elevadas 

concentrações de 24 compostos pertencentes 

às classes de analgésicos, estimulantes, anticon-

vulsionantes, anti-inflamatórios não esteroides e 

antibióticos em 12 ETEs municipais e quatro ETEs 

agrícolas na Coreia. Mais de 70% dos compos-

tos alvos foram detectados em pelo menos uma 

amostra de lodo coletada nas ETEs municipais e 

agrícolas. O ácido acetilsalicílico foi o compos-

to predominante no lodo dos sistemas munici-

pais, em concentrações que variaram de 0,374 a  

367 mg.kg-1, enquanto a oxitetraciclina foi o com-

posto dominante nos sistemas agrícolas, em con-

centrações de 34,54 a 86,39 mg.kg-1.

Apesar dos relatos de redução da concentração 

de fármacos durante o tratamento biológico de 

efluentes, no geral, a ocorrência mundial de pro-

dutos farmacêuticos em matrizes aquosas indica 

claramente que a maioria das plantas conven-

cionais de tratamento não é capaz de eliminar 

completamente tais compostos. Nesses casos 

são necessários, normalmente, sistemas ter-

ciários ou avançados de tratamento, tais como 

membranas de filtração, reatores com membra-

nas, processos oxidativos e adsorção em carvão 

ativado (ROSAL et al., 2008; JIANG; ZHOU; SHAR-

MA, 2013; KNOPP et al., 2016; HANSEN et al., 

2016; AFONSO-OLIVARES et al., 2016; GIANNA-

KIS et al. 2017). Embora vários desses processos 

sejam considerados onerosos e de difícil implan-

tação em ETEs, alguns estão ganhando espa-

ço nas plantas de tratamento, sobretudo como 

sistemas de desinfecção, como é o caso do ozô-

nio (O3), do peróxido de hidrogênio (H2O2) e da 

radiação ultravioleta (UV), em substituição aos 

compostos clorados que podem formar trihalo-

metanos (COSTA; CANGERANA, 2016). 

A Tabela 6 apresenta alguns estudos com aplica-

ção de processos oxidativos avançados (POAs) na 

degradação de fármacos.
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Tabela 6 - Estudos sobre remoção de fármacos com processos oxidativos avançados

Processo Compostos e matriz investigada Características Principais resultados Referência

O
3

Grupo de 30 compostos: 
fármacos, produtos industriais e 
intermediários de transformação 
em efluente de ETE piloto

Dosagem de ozônio de 0,87 ± 
0,29 gO

3
 gCOD-1, com tempo de 

contato não superior a 20 min.

Redução significativa de 19 micropoluentes. Entre os 
fármacos, destaca-se a redução das concentrações 
de cafeína (70%), eritromicina (87%), carbamazepina 
(89%) e sulfametoxazol (98%). Nessa dosagem  
não foi constatada formação de produtos 
intermediários tóxicos

Knopp et al. 
(2016)

O3

Grupo de 33 compostos 
farmacêuticos em efluente 
hospitalar de ETE piloto

Foram investigadas as doses 
de ozônio necessárias para 
redução de 90% da concentração 
dos fármacos conforme as 
concentrações de carbono 
orgânico dissolvido (COD)

A dosagem variou de 0,5 ± 0,04 mgO3
 mgCOD-1 para 

o composto mais facilmente degradável (sulfadiazina) 
a 4,7 ± 0,6 mgO

3
 mgCOD-1 para o composto 

mais recalcitrante (ácido diatrizóico). Compostos 
como triclosan, ácido mefenâmico, diclofenaco, 
sulfadiazina, sulfametoxazol, sulfametizol, 
diclofenaco, trimetoprima e carbamazepina 
atingiram 90% de remoção com dosagens  
médias entre 0,52 a 0,58 mgO3

 mgCOD-1, com  
TDH inferior a 20 min. 

Hansen et 
al. (2016)

UV; O3
; UV/

TiO
2
; O

3
/UV e 

O
3
/UV/TiO

2

Grupo de 9 compostos 
farmacêuticos
 a10 mg L-1  em solução aquosa

Remoção dos compostos e de 
carbono orgânico total (COT)  
com a vazão de O

3
 de 30 L h-1  

e concentração de 15 mgO
3
 L-1. 

Radiação UV-B (313nm),  
e concentrações deTiO

2
 de  

0,10 a 1 g L-1

Os processos simples fotolíticos e de ozonização 
apresentaram baixa redução de COT (25 a 30%)  
após 120 min de exposição.
A adição do TiO

2
/UV aumentou significativamente o 

grau de mineralização para uma conversão de COT de 
60%. O sistema mais complexo, O

3
 + UV + TiO

2
 atingiu 

a maior redução de COT (95%). A concentração ótima 
de TiO

2
 foi de 0,25 g L-1. A maior parte dos compostos 

foi eliminada em menos de 15 min.

Rivas; 
Beltrán; 
Encinas 
(2012)

O
3
 e O

3
/H

2
O

2

Grupo de 33 compostos
farmacêuticos e metabólitos em 
efluentes de ETEs municipais 

Remoção de compostos a 
concentração de O

3
 de 46,1 g Nm-3 

e fluxo de 0,36 Nm3 h-1, com tempo 
de reação de 1hora e faixa de pH 
entre 8,04 e 8,25

Tanto a ozonização em pH alcalino, como o processo 
O3/H

2
O

2
 reduziram quase todos os compostos 

praticamente por completo (>99%) em 5 min, porém 
com baixa remoção de COT. Com a adição de 0,15mL 
de H

2
O

2
 ao O

3
, a mineralização chegou em média a 

90%, sendo inferior somente para fluoxetina

Rosal et al. 
(2008)

UV e UV/
H2

O
2

Grupo de 23 compostos 
farmacêuticos em efluente  
de ETE municipal

Em um reator cilíndrico de 25 litros, 
com sistema de aeração, e uma 
irradiância de 15,47 W m-2 foram 
avaliadas as dosagens UV e H

2
O

2
 

(5, 15, 20 e 25 mg L-1) necessárias 
para a remoção dos compostos 
estudados, em concentração 
mínima de 1 μg L-1. 
O tempo de reação para irradiação 
UV (254 nm) foi de 45 min, 
enquanto que para UV/H

2
O

2
 foi de 

5 a 75 min

Com a fotólise obteve-se uma redução superior a 
90% para os compostos omeprazol, sulfametoxazol, 
propranolol, ofloxacina, nicotina e superior a 99% 
para ciprofloxacina, cetoprofeno, diclofenaco, 
ácido clofíbrico, metamizol, propanolol, ranitidina e 
sulfametoxazol. Contudo, este mesmo processo foi 
insuficiente para degradar outros compostos (<20%), 
tais como cafeína, carbamazepina, genfibrozila, 
naproxeno, paraxantina e trimetoprima. No processo 
UV/H2

O
2 

(25 mg L-1), a ofloxacina, seguida pela 
cafeína, cetoprofeno e sulfametoxazol foram os 
compostos que apresentaram maior resistência  
à oxidação, ainda assim com taxas de degradação  
de 79 a 96%. Para os demais compostos as taxas 
foram superior a 99%

Afonso-
Olivares et 
al. (2016)

Legenda: COD: Carbono orgânico dissolvido; COT: Carbono orgânico total; ETE: Estação de tratamento de efluentes; H
2
O

2
: Peróxido de hidrogênio; TDH: 

Tempo de detenção hidráulica; O
3
: Ozônio; TiO

2
: Dióxido de titânio; UV: Ultravioleta.

A eficácia dos POAs na degradação de compostos 

orgânicos ocorre pela geração de radicais livres, 

em especial do radical hidroxila (HO•), que pode 

ser produzido por métodos químicos, fotoquími-

cos, eletroquímicos e fotoeletroquímicos. Esse ra-

dical possui o segundo maior potencial padrão de 

redução (Eº= +2,80 V), sendo inferior somente ao 

do flúor (Eº= +3,03 V) (COSTA; CANGERANA, 2016; 

GARZA-CAMPOS et al., 2016). Tal propriedade lhe 

confere potencial para promover a rápida mine-

ralização ou transformação de vários compostos 

em espécies mais simples, passíveis de serem de-

gradadas por processos biológicos (BRITO; SILVA, 

2012; FIOREZE; SANTOS; SCHMACHTENBERG, 

2014; ARAÚJO et al., 2016). 

Os principais processos empregados para destruir 

poluentes orgânicos persistentes incluem: O3
/

H
2
O

2
, Fenton, O

3
/UV, H

2
O

2
/UV, O

3
/H2O2/UV, foto-

-Fenton, fotólise e fotocatálise (UV/TiO
2
) (JIANG; 

ZHOU; SHARMA, 2013; ARAÚJO et al., 2016). Nes-

se sentido, os POAs podem ser conciliados com 

sistemas convencionais para favorecer os proces-

sos biológicos ou mesmo para o tratamento final 
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de produtos recalcitrantes das etapas anteriores 

(COSTA; CANGERANA, 2016).

Ainda assim, durante o processo de oxidação po-

dem ser gerados produtos intermediários com os 

mesmos efeitos ou ainda mais tóxicos do que os 

compostos originais, logo a identificação de sub-

produtos é uma etapa extremamente importan-

te em ensaios de degradação. Entretanto, nem 

sempre é possível identificar tais compostos pela 

diversidade de substâncias que podem ser for-

madas. Nesses casos, os ensaios ecotoxicológicos 

assumem papel extremamente relevante como 

indicativos de toxicidade e de possíveis efeitos 

adversos no ambiente. 

6 CONSIDERAÇÕES FINAIS
A crescente utilização de medicamentos pela po-

pulação e a baixa eficiência de remoção desses 

compostos pelos sistemas convencionais de tra-

tamento de águas residuárias tem ocasionado um 

aumento na ocorrência e concentração de fárma-

cos nos recursos hídricos. Apesar do conhecimen-

to sobre os efeitos ecotoxicológicos dos medica-

mentos no ambiente ser reduzido, principalmente 

no que se refere aos produtos de degradação e 

metabólitos, vários estudos já correlacionam os 

fármacos presentes nas águas com disfunções 

no sistema endócrino e reprodutivo de animais e 

seres humanos, abortos espontâneos, distúrbios 

metabólicos, incidência de tumores malignos e 

indução de bactérias mais resistentes. 

Considerando que as águas residuárias represen-

tam uma importante rota de contaminação dos 

ambientes aquáticos, fica evidente a necessidade 

de buscar sistemas capazes de remover satisfa-

toriamente os fármacos de matrizes ambientais. 

Pode-se constatar que, entre os sistemas bioló-

gicos de tratamento, os naturais se destacam por 

apresentarem eficiência intermediária (20 a 80%) 

na remoção dos fármacos, o que é potencializado 

quando operados com maior tempo de detenção 

hidráulica. Também foi evidenciado que os pro-

cessos oxidativos à base de O
3
 e H

2
O

2
, combinados 

com radiação UV, podem apresentar eficiências 

satisfatórias (cerca de 90%) na remoção de deter-

minados fármacos. 

Ante o exposto, fica evidente que os estudos de 

ocorrência de fármacos no ambiente devem ser 

ampliados, bem como seus efeitos nocivos devem 

ser amplamente investigados e os sistemas de 

tratamento devem ser exaustivamente pesquisa-

dos e aperfeiçoados.
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Mês Dias Evento Local
A

br
il

06 de abril a  
09 de junho

Curso Licenciamento Ambiental 
no Estado de São Paulo

CETESB
Endereço: Av. Prof. Frederico Hermann Jr., 345,  Prédio 6,  
Alto de Pinheiros, São Paulo - SP
Mais informações: http://cetesb.sp.gov.br/cursos-
treinamentos/#

8 a 11 Collection Systems 
Conference 2018

Virginia Beach Convention Center, Virginia Beach,  
Virginia, Estados Unidos
Mais informações: https://wef.org/collectionsystems/

8 a 11 
II Simpósio Latino Americano de 
Monitoramento de  
Águas Subterrâneas

Auditório do CREA-MG
Av. Álvares Cabral, 1600 - Santo Agostinho
Belo Horizonte - MG
Mais informações: http://www.abasmg.org.br/slamas/

10 a 12 FIEMA 2018 Parque de Eventos de Bento Gonçalves - RS 
Mais informações: http://www.fiema.com.br/

23 a 26 WASTE EXPO 2018

Las Vegas Convention Center, Central Halls Las Vegas,  
Estados Unidos
Mais informações: http://www.wasteexpo.com/we18/Public/
Enter.aspx

M
ai

o

7 a 11 Avaliação de impacto ambiental

CETESB
Endereço: Av. Prof. Frederico Hermann Jr., 345,  Prédio 6,  
Alto de Pinheiros, São Paulo - SP
Mais informações: http://cetesb.sp.gov.br/cursos-
treinamentos/#

13 a 16 3rd Green & Sustainable  
Chemistry Conference

Hotel Intercontinental Berlim, Alemanha
 Mais informações: https://www.elsevier.com/events/
conferences/green-and-sustainable-chemistry-conference

14 a 18 IFAT 2018 Munich: Feria de 
tecnología ambiental, Alemania

New Munich Trade Fair Centre,  Munique, Alemanha
Mais informações: www.ifat.de/

15 a 18 Residuals and Biosolids 
Conference 2018

Phoenix Convention Center, Phoenix, Arizona, Estados Unidos 
Mais informações: https://www.wef.org/ResidualsBiosolids

23 a 25 SMICE 2018-Sludge Management 
in Circular Economy

Hotel Massimo d’Azeglio
Via Cavour 18, Roma, Itália
Mais informações: http://www.iwa-network.org/events/sludge-
management-in-circular-economy/
http://smice2018.com/

eventos
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Mês Dias Evento Local
Ju

nh
o

5 a 6 Window on Ottawa Hotel Lord Elgin - Ottawa - Canadá
Mais informações: http://www.cwwa.ca/windowonottawa_e.asp

11 a 14 ACE 18
Mandalay Bay Convention Center - Las Vegas - Estados Unidos
Mais informações: https://www.awwa.org/conferences-
education/conferences/annual-conference.aspx

13 a 15 Foro Medio Ambiente Y 
Sostenibilidad 2018

Ifema Feria de Madrid, Espanha
Mais informações: https://foromedioambienteysostenibilidad.
com/fsms-2018/

25 a 27
Curso de Noções Teóricas de 
Identificação e Contagem de 
Cianobactérias – Módulo I

CETESB
Endereço: Av. Prof. Frederico Hermann Jr., 345, Prédio 6,  
Alto de Pinheiros, São Paulo - SP
Mais informações: http://cetesb.sp.gov.br/cursos-
treinamentos/#

18 a 20 XIV SIBESA

Hotel Bourbon 
Endereço: Av. das Cataratas km 2,5, Nº 2345  
Tel.: (45) 3521-3900  Foz do Iguaçu, PR
Mais informações: http://www.abes.locaweb.com.br/XP/XP-
EasyPortal/Site/XP-PortalPaginaShow.php?id=962
reservas.cataratas@bourbon.com.br 

27 a 29
Regional HELIX 2018: 
International Conference on 
Innovation, Engineering and 
Entrepreneurship

Universidade do Minho - Escola de Engenharia, 
Guimarães, Portugal
Mais informações: https://easychair.org/cfp/RegionalHELIX2018

Ju
lh

o

1 a 6 13th International conference on 
Hydroinformatics

Local: Palermo/Italia 
Mais informações: www.hic2018.org

8 a 12 Singapore Water Convention Local: Singapura 
Mais informações : www.slww.com.sg

23 a 27 
IWA REUSE 2017
11th IWA International 
Conference on Water Reclamation 
and Reuse

Long Beach, California, Estados Unidos 
Mais informações: http://iwareuse2017.org/

eventos
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