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RESUMO 

Este estudo avaliou a ocorrência de nove micro contaminantes classificados como fármacos 

ou desreguladores endócrinos (DE) em esgoto sanitário característico brasileiro e a remoção 

deles em sistemas de tratamento constituídos de reatores UASB (Upflow Anaerobic Sludge 

Blanket) seguidos das seguintes unidades simplificadas de pós-tratamento: (i) dois filtros 

biológicos percoladores (FBP) operados em paralelo preenchidos com diferentes materiais de 

enchimento baseados em placas de polietileno e em esponjas de poliuretano; (ii) três lagoas de 

polimento operadas em série; (iii) wetland construída não plantada de fluxo sub-superficial 

preenchida com escória de alto-forno. Os compostos-alvo desta pesquisa foram: 17β-estradiol 

(E2); 17α-etinilestradiol (EE2); nonilfenol (NP); bisfenol A (BPA); sulfametoxazol (SMX); 

trimetoprima (TRI); bezafibrato (BZF); diclofenaco (DCF); miconazol (MCZ). As amostras 

de esgoto bruto e de esgoto tratado foram submetidas à extração em fase sólida (SPE) e 

analisadas em um sistema de cromatografia líquida de alta eficiência Shimadzu acoplado a 

espectrômetro de massas de alta resolução híbrido ion-trap - time of flight (LC-IT-TOF-MS).  

A ocorrência do E2, EE2, BPA e MCZ no esgoto bruto foi similar à encontrada em outros 

estudos, sendo que o E2, o EE2 e o MCZ foram raramente quantificados. Os antibióticos 

estudados (SMX e TRI) e os demais fármacos (DCF e BZF) apresentaram menor ocorrência 

em relação a estudos realizados em outros países, indicando um menor consumo desses 

medicamentos no Brasil. Os reatores UASB foram ineficientes na remoção dos DE (NP e 

BPA) e de alguns fármacos estudados (BZF e DCF). Para os antibióticos estudados, foi 

possível observar uma tendência de relação entre o tempo de detenção hidráulica (TDH) e as 

eficiências de remoção. A configuração UASB/lagoas de polimento foi a que apresentou as 

melhores eficiências de remoção para o maior número de micro contaminantes (quatro 

compostos foram efetivamente removidos, sendo ineficiente na remoção dos DE). O sistema 

UASB/wetland construída não-plantada apresentou elevadas eficiências de remoção para dois 

(SMX e TRI) dos seis micro contaminantes estudados e removeu parcialmente outros três 

(BPA, BZF e DCF), sendo ineficiente na remoção do NP.  Os sistemas UASB/FBP 

apresentaram eficiência de remoção dos micro contaminantes variável, a depender do material 

de enchimento empregado. O material plástico mostrou-se pouco eficiente (nenhum dos 

compostos foi efetivamente removido), enquanto que o material baseado em esponjas 

proporcionou elevadas eficiências de remoção para dois compostos (SMX e BZF), sendo os 

demais parcialmente removidos. No caso do DCF, nenhum efeito foi observado nesse sistema. 
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ABSTRACT 

This study evaluated the occurrence of nine micropollutants classified as pharmaceuticals or 

endocrine disrupting chemicals (EDC) in Brazilian sewage and assessed their removal in 

systems consisting of UASB reactors (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) followed by the 

following simplified post-treatments: (i) two trickling filters (TF) filled with different bed 

medias, plastic and sponge based; (ii) three polishing ponds operated in series; (iii) non-

planted constructed wetland operated at subsurface flow filled with blast furnace slag. The 

target compounds were: 17β-estradiol (E2); 17α-ethinylestradiol (EE2); nonylphenol (NP); 

bisphenol A (BPA); sulfamethoxazole (SMX); trimethoprim (TRI); bezafibrate (BZF); 

diclofenac (DCF); miconazole (MCZ). These micropollutants were extracted from raw and 

treated sewage samples using solid phase extraction (SPE) and then analyzed by high 

performance liquid chromatography (HPLC) coupled to mass spectrometry hybrid ion trap - 

time of flight (LC-IT-TOF-MS).  

The occurrence of  E2, EE2, BPA and MCZ in raw sewage was similar to that found in other 

studies, and E2, EE2 and MCZ were rarely quantified. The antibiotics studied (SMX and TRI) 

and the other drugs (DCF and BZF) had a lower incidence in relation to studies in other 

countries, indicating a lower consumption of these drugs in Brazil. The UASB reactors 

showed inefficient removal of the EDC (NP and BPA) and some drugs studied (BZF and 

DCF). For the antibiotics studied, it was observed a relationship between hydraulic retention 

times and the removal efficiencies. The configuration UASB/polishing ponds showed the best 

removal efficiencies for the greatest number of micropollutants (four compounds were 

effectively removed, being inefficient in the removal of the EDC). The system UASB/non-

planted constructed wetland displayed high removal efficiencies for two (SMX and TRI) of 

the six micropollutants studied and three others were partially removed (BPA,DCF and BZF), 

being inefficient in the removal of NP. UASB/TF systems showed varying removal 

efficiencies of micropollutants, depending on the bed media used. The plastic based material 

proved to be ineffective (none of the compounds were effectively removed), while the sponge 

based material displayed high removal efficiencies for two compounds (SMX and BZF), 

being the other compounds partially removed. In the case of DCF, no effect was observed in 

this system.  
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1 INTRODUÇÃO 

Recentemente, o monitoramento no meio ambiente dos chamados contaminantes emergentes 

vem ganhando grande interesse da comunidade científica, principalmente pelo 

reconhecimento dos seu efeitos (TAMBOSI et al., 2010): toxicidade aquática, 

genotoxicidade, perturbação endócrina, seleção de bactérias patogênicas resistentes (KIM e 

AGA, 2007; KÜMMERER, 2010), dentre outros. Nesse grupo de contaminantes estão 

incluídos os fármacos de diversas classes (p. ex: analgésicos; antibióticos; reguladores 

lipídicos; anti-inflamatórios; hormônios sintéticos), substâncias utilizadas em produtos de 

limpeza e higiene pessoal, compostos aplicados na produção de resinas e plásticos, além de 

hormônios naturais e outros. O termo micro contaminantes também se aplica a tais 

contaminantes emergentes e deriva da ocorrência desses compostos no meio ambiente em 

concentrações da ordem de microgramas por litro (μg∙L
-1

) ou inferiores.  

Atenção especial vem sendo dada aos chamados desreguladores endócrinos (DE), devido às 

evidências de distúrbios prejudiciais ao sistema reprodutivo de animais selvagens e de seres 

humanos (JOBLING et al., 1998; WHO, 2002; BILA e DEZOTTI, 2007). Segundo a Agência 

Americana de Proteção Ambiental (USEPA, 1997), os DE são definidos como ‘agentes 

exógenos que interferem na síntese, secreção, transporte, ligação, ação ou eliminação de 

hormônios naturais no corpo responsáveis pela manutenção, reprodução, desenvolvimento 

e/ou comportamento dos organismos’. Não obstante, a tradução do termo endocrine 

disrupting chemicals para o português tem gerado diferentes denominações: perturbadores 

endócrinos, disruptores endócrinos, interferentes endócrinos, dentre outras.  

Os DE podem ser classificados em (BILA e DEZOTTI, 2007): (i) substâncias sintéticas 

denominadas xenoestrogênios, a exemplo dos alquilfenóis, pesticidas, ftalatos, bifenilas 

policloradas (PCB), bisfenol A e agentes farmacêuticos (p. ex.: 17α-etinilestradiol); e (ii) 

substâncias naturais, como estrogênios (p. ex.: estrona e 17β-estradiol), androgênios (p. ex.: 

di-hidrotestosterona) e fitoestrogênios.  

Muitos fármacos e DE atingem as redes de esgotamento sanitário através das águas cinzas, 

excretas de indivíduos (no caso medicamentos de uso oral e hormônios naturais) e descarte,  

nas instalações sanitárias, de produtos não usados ou com prazos de validade expirados. 

Atualmente, existem inúmeras pesquisas que apontam a ocorrência desses compostos em 

esgoto sanitário, efluentes de estações de tratamento de esgoto (ETE), águas superficiais e, 
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menos frequentemente, em águas utilizadas para o consumo humano (KIM et al., 2007; 

SODRÉ et al., 2010; JELIC et al., 2011).  

Observa-se uma ampla variação na ocorrência dos fármacos e DE no esgoto bruto, 

possivelmente devido ao padrão de consumo diferenciado de medicamentos e substâncias 

sintéticas passíveis de provocar distúrbios hormonais observado entre os países envolvidos 

nos estudos. Apesar do expressivo aumento das pesquisas no assunto, a ocorrência de vários 

fármacos e DE no esgoto sanitário ainda não foi estabelecida para muitos países, 

principalmente devido às dificuldades e custos das análises químicas (VIRKUTYTE et al., 

2010). O Brasil insere-se nesse contexto com apenas algumas pesquisas nas quais a 

ocorrência de poucos compostos foi reportada (STUMPF et al., 1999; TERNES et al., 1999; 

GHISELLI, 2006; RAIMUNDO, 2007; MOREIRA et al., 2009; SODRÉ et al., 2010; 

MOREIRA et al., 2011; PESSOA et al., 2011). 

Já no caso da ocorrência dos fármacos e DE em efluentes de ETE, existem diversos estudos 

em sistemas de lodos ativados e biorreatores de membrana, que são as configurações mais 

usadas nos países europeus, nos EUA e no Japão, onde são realizados a maioria dos estudos 

no assunto (CLARA et al., 2005a; MIÈGE et al., 2008; SIPMA et al., 2009). Entretanto, 

pouco se sabe do destino dessas substâncias em sistemas de tratamento constituídos de 

reatores anaeróbios seguidos de unidades de pós-tratamento compactas ou simplificadas. 

Nesses tipos de configuração, os micro contaminantes podem apresentar degradação e rotas 

de transporte diferenciadas daquelas observadas nos sistemas de lodos ativados e nos 

biorreatores de membrana, podendo até resultar em uma remoção efetiva (VIRKUTYTE et 

al., 2010). Ademais, em vista à grande aplicabilidade dos sistemas anaeróbios com pós-

tratamento em países de clima quente como o Brasil (CHERNICHARO, 2006), torna-se 

importante a avaliação do comportamento dos fármacos e DE nessas unidades, de forma a 

atuar como uma medida de minimização dos efeitos no ambiente aquático e dos riscos à saúde 

pública. 

Segundo Suárez et al. (2008), o conhecimento das características dos contaminantes é muito 

importante para a elucidação dos mecanismos de degradação e transporte que ocorrem 

durante o tratamento de esgoto. Além disso, as condições operacionais e configurações das 

diversas unidades do tratamento podem influenciar nos mecanismos de sorção, 

fotodegradação, volatilização e transformações químicas e/ou biológicas dos compostos. Não 
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obstante, são raras as pesquisas que relacionaram parâmetros operacionais e físico-químicos 

com a remoção dos micro contaminantes em ETE. 

Considerando a importância do tema e as lacunas do atual estado da arte, os objetivos desta 

pesquisa foram elaborados e apresentados no capítulo seguinte. Complementarmente, este 

documento se estruturou em dez capítulos, sendo que, após esta introdução e os objetivos 

mencionados, foi desenvolvida uma revisão bibliográfica (capítulo três) que visou subsidiar a 

posterior discussão dos resultados. No quarto capítulo, foi feita uma descrição geral do 

material e dos métodos que serviram de suporte para os objetivos específicos. Do quinto ao 

sétimo capítulo, cada objetivo específico da pesquisa foi abordado em separado, gerando 

resultados, discussões e conclusões competentes, de forma a facilitar a compreensão do leitor, 

à exceção dos dois primeiros objetivos específicos que foram abordados em conjunto no 

capítulo cinco. Por fim, os capítulos oito e nove apresentam, respectivamente, as conclusões 

gerais e recomendações para trabalhos futuros. O décimo capítulo contém as referências 

utilizadas para a elaboração desta dissertação.    
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2 OBJETIVOS 

2.1 Objetivo geral 

Avaliar a remoção de nove micro contaminantes classificados como fármacos ou 

desreguladores endócrinos (DE) em sistemas de tratamento de esgoto sanitário constituídos 

por reatores UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) seguidos de unidades simplificadas de 

pós-tratamento.  

2.2 Objetivos específicos 

1. Verificar os níveis de ocorrência dos fármacos e DE em esgoto sanitário característico 

brasileiro; 

2. Avaliar o efeito da aplicação de diferentes tempos de detenção hidráulica (TDH) sobre a 

concentração efluente de fármacos e DE em reatores UASB; 

3. Avaliar o efeito do uso de diferentes tipos de meio suporte sobre a concentração efluente 

de fármacos e DE em filtros biológicos percoladores (FBP) utilizados como pós-

tratamento de efluente de reator UASB; 

4. Verificar a contribuição de sistemas naturais de pós-tratamento (lagoas de polimento e 

wetland construída não-plantada) na remoção dos fármacos e DE presentes em efluentes 

de reatores UASB. 
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3 REVISÃO DA LITERATURA 

3.1 Breve histórico e ocorrência dos micro contaminantes no meio 
ambiente 

Os estudos acerca dos micro contaminantes surgiram em consequência de eventos importantes 

que, a princípio, estiveram vinculados aos efeitos da exposição de seres humanos e animais 

aos DE. Importante acontecimento nesse aspecto foi a incidência de câncer no sistema 

reprodutivo de filhas de mulheres que usaram entre os anos de 1940 e 1970 o 

dietilestilbestrol, um agente terapêutico aplicado na gravidez para reduzir o risco de aborto e, 

atualmente, considerado um DE (BIRKETT e LESTER, 2003 apud BILA e DEZOTTI, 2007). 

Outro reconhecido estudo foi desenvolvido por Carlsen et al. (1992) na Dinamarca, em que 

observou-se o declínio da qualidade do sêmen de homens entre os anos de 1938 e 1990. A 

despeito das supostas causas estarem relacionadas à exposição progressiva dos homens aos 

DE, não foi objetivo do estudo confirmar essa hipótese. 

Com relação à exposição de animais selvagens aos DE, um importante episódio foi observado 

no Lago Apopka na Flórida – EUA, em 1995, onde ocorreram anomalias no sistema 

reprodutivo de jacarés devido à contaminação com o pesticida DDT (2,2 bis-p-clorofenil-

1,1,1-tricloroetano) e o seu metabólito DDE (2,2 bis-p-clorofenil-1,1-dicloroetileno) 

(GUILLETTE et al., 1996).  

Diversas pesquisas a respeito da feminização de peixes foram realizadas no Reino Unido no 

início do anos 90. Esse fenômeno foi causado por compostos estrogênicos (hormônios 

naturais femininos ou substâncias que mimetizam estes), a exemplo do 17β-estradiol  e dos 

alquilfenóis, presentes nos efluentes das ETE (SUMPTER, 1998). Esse foi o caso do estudo 

de Purdom et al. (1994),  no qual constatou-se um aumento na síntese de vitelogenina em 

trutas mantidas em gaiolas localizadas em canais de efluentes de ETE. A vitelogenina é uma 

proteína que desempenha um importante papel no sistema reprodutivo de vertebrados 

ovíparos fêmeas e, por esse motivo, é utilizada como biomarcador para avaliar a exposição de 

alguns tipos de organismos a substâncias com atividades estrogênicas (SUMPTER e 

JOBLING, 1995).  

Da mesma forma, Jobling et al. (1998) mostraram que peixes mantidos em gaiolas em trechos 

dos rios no Reino Unido a jusante dos emissários das ETE apresentaram atividade 
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estrogênica. Complementarmente, foi constatado que os testículos desses peixes eram muito 

menores do que os testículos dos animais utilizados como controle dos experimentos.  

Diversos outros problemas relacionados com os DE foram citados na literatura (BILA e 

DEZOTTI, 2007): diminuição na eclosão de ovos de pássaros, peixes e tartarugas; problemas 

no sistema reprodutivo de répteis, pássaros e mamíferos; alterações no sistema imunológico 

de mamíferos marinhos. Em seres humanos, outros efeitos também foram  reportados (BILA e 

DEZOTTI, 2007): aumento da incidência de câncer de mama, de testículo e de próstata e a 

endometriose (doença caracterizada pela presença do tecido uterino fora do útero).  

Além dos DE, outros tipos de micro contaminantes (p. ex.: fármacos) estão sendo tema de 

vários debates internacionais e pesquisas científicas. O efeito da exposição de organismos 

aquáticos e terrestres a esses compostos pode se dar em qualquer nível da hierarquia 

biológica: célula, órgãos, organismo, população e ecossistema (BILA e DEZOTTI, 2003). O 

ponto principal é se há evidências significativas de que eles podem causar efeitos danosos em 

humanos e outros animais e se há níveis suficientes dessas substâncias no meio ambiente para 

gerar tais consequências. Outra questão em debate são os efeitos interativos causados pela 

mistura de diversos fármacos e DE no meio ambiente. Isso significa que eles podem causar 

consequências inesperadas quando combinados, mesmo nas concentrações baixas com que 

são encontrados no meio ambiente (POMATI et al., 2008; QUINN et al., 2009).  

Atenção especial vem sendo despendida aos antibióticos devido à possibilidade do 

desenvolvimento de bactérias patogênicas resistentes no meio ambiente. Ash e Iverson (2004) 

apud Lindberg et al. (2005) identificaram bactérias resistentes às sulfonamidas (um grupo de 

antibióticos) e à trimetoprima em rios dos EUA. Os autores concluíram que a ocorrência 

contínua desses compostos nos rios poderia estar causando a resistência das bactérias aos 

antibióticos estudados. Além disso, há indícios de que o desenvolvimento de resistência aos 

antibióticos é favorecido por baixas concentrações (JORGENSEN e HALLING-SØRENSEN, 

2000), como é o caso da ocorrência desses compostos nos ambientes aquáticos.  

Outro estudo realizado por Miranda et al. (1998) apontou o desenvolvimento de resistência 

microbiana em uma espécie de Aeromonas isolada de ambientes aquáticos após exposição à 

vários antibióticos (cloranfenicol, trimetoprima, sulfametoxazol, tetraciclina, etc). 
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Embora a literatura relate há mais de três décadas os efeitos causados pela exposição aos 

fármacos e DE, apenas a partir dos anos 90 as pesquisas que avaliaram a ocorrência desses 

compostos no meio ambiente começaram a ser intensificadas, notadamente nos países 

europeus e nos EUA. Isso ocorreu devido ao desenvolvimento de novas técnicas analíticas (p. 

ex.: cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas) que permitiram o 

monitoramento dessas substâncias nas baixas concentrações (μg∙L
-1

 e ng∙L
-1

) com que 

ocorrem no meio ambiente (VIRKUTYTE et al., 2010). 

Hignite e Azarnoff (1977) realizaram um dos primeiros estudos a respeito da ocorrência de 

micro contaminantes no meio ambiente. Os autores constataram a presença dos ácidos 

clorofenoxiisobutírico e salicílico (metabólitos dos fármacos clofibrato e aspirina, 

respectivamente) no efluente de uma ETE no Estado do Kansas – EUA. Watts et al. (1983) 

apud Halling-Sørensen et al. (1998) realizaram mais tarde outra pesquisa, na qual foram 

encontrados antibióticos e hormônios de contraceptivos orais em amostras de água de rio.  

As principais fontes de contaminação dos corpos d’água com os fármacos e DE podem ser 

apreendidas da Figura 3.1, bem como as rotas de contaminação e exposição dos seres 

humanos a esses micro contaminantes. Chama-se atenção para a via de contaminação por 

meio do esgoto sanitário e dos efluentes de ETE (foco desta pesquisa).  

ETE e ETDI = Estações de Tratamento de Esgoto e de Despejos Industriais;  ETA = Estação de Tratamento de Água 

Figura 3.1 – Rotas de contaminação e exposição humana aos micro contaminantes 
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Muitos fármacos e DE atingem as redes de esgotamento sanitário através das águas cinzas, 

excretas de indivíduos (no caso medicamentos de uso oral e hormônios naturais) e descarte,  

nas instalações sanitárias, de produtos não usados ou com prazos de validade expirados. As 

ETE normalmente empregam o tratamento biológico e, em poucos casos, uma forma de 

tratamento avançado. As unidades de tratamento são projetadas para reduzir a carga de 

poluentes orgânicos e, eventualmente, nutrientes e patógenos. Entretanto, as ETE não são 

projetadas especificadamente para remover micro contaminantes. Dessa forma, qualquer 

remoção desses compostos que possa ocorrer é fortuita e inerente ao processo de tratamento 

(USEPA, 2009). 

Tem-se observado que diversos fármacos e DE permanecem praticamente incólumes ao 

tratamento de esgoto convencional, conforme pesquisas que apontaram fármacos em efluentes 

de ETE, corpos d’água, e menos frequentemente em água de consumo humano (TAMBOSI et 

al., 2010).  Ademais, podem existir riscos relacionados ao transporte dos compostos da fase 

líquida para a sólida (biomassa) no processo de tratamento, constituindo em parte o lodo das 

ETE e potencializando os riscos relacionados à disposição final ou reuso do lodo na 

agricultura.  

Apesar de toda a preocupação da comunidade científica sobre o aporte descontrolado de 

micro contaminantes no meio ambiente, existem poucos casos de legislações específicas, 

sendo que a maioria se refere à redução do uso de substâncias capazes de causarem distúrbios 

endócrinos. A União Européia (UE) e os EUA, através da Diretiva 88/146/EEC e pela US 

Food and Drug Administration, baniram o uso de hormônios como promotores de 

crescimento de animais para a produção de alimentos (VIRKUTYTE et al., 2010). Além 

disso, o nonilfenol e seus derivados etoxilados (classificados como DE) foram incluídos na 

lista de substâncias perigosas prioritárias na Water Framework Directive (EU, 2001) e o seu 

uso foi restrito na UE (EU, 2003).   

Na literatura internacional, existem diversos estudos acerca da ocorrência de fármacos e DE 

nas diferentes matrizes líquidas apontadas na Figura 3.1: esgoto sanitário, efluentes de ETE, 

águas superficiais e de consumo humano. No Brasil, as pesquisas que abordaram a ocorrência 

desses compostos são esparsas. As Tabelas 3.1 e 3.2 a seguir apresentam alguns estudos 

verificados acerca do tema no País até o momento, destacando os principias compostos 

(fármacos e DE, respectivamente) e as matrizes avaliadas. 
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Tabela 3.1 – Estudos brasileiros acerca da ocorrência de fármacos em diferentes matrizes 
ambientais 

Classe Composto 

Ocorrência (ng∙L
-1

) 

Referência Esgoto 

sanitário 

Efluente de 

ETE 

Água 

superficial  

Água de 

abastecimento 

Analgésicos 

Ác. acetilsalicílico - < 50 - - (1) 

Dipirona 36.400 23.700 - - (2) 

Paracetamol 18.100 59.000 < 8.300 < 8.300 (2) 

Anti-

inflamatórios 

Cetoprofeno 570 150 – 290 < 10 - (1) 

Diclofenaco 
790 200 – 700 < 10 – 60 - (1) 

2.870 1.780 2.000 - 6.000 < 3.200 (2) 

Ibuprofeno 
350 70 – 600 < 10 - (1) 

54.200 48.400 < 22.300 < 7.400 (2) 

Naproxeno 600 120 – 600 < 10 – 50 - (1) 

Reguladores 

lipídicos 

Bezafibrato 1.180 580 - 1.050 < 25 - (1) 

Genfibrozil 300 180 – 400 - - (1) 

(1) Stumpf et al. (1999): Rio de Janeiro, Niterói, Resende, Três Rios e Campos (RJ) 

(2) Ghiselli (2006): Campinas (SP)    

Stumpf et al. (1999) e Terrnes et al. (1999) foram os primeiros autores a reportarem a 

ocorrência de micro contaminantes no Brasil. Foram encontrados reguladores lipídicos, anti-

inflamatórios, DE e metabólitos de alguns outros fármacos em esgoto sanitário, efluentes de 

diversas ETE,  águas de rio e de consumo humano no Estado do Rio de Janeiro (Tabela 3.1).  

Mais tarde, outros estudos realizados na cidade de Campinas – SP reportaram resultados 

alarmantes (GHISELLI, 2006; RAIMUNDO, 2007; SODRÉ et al., 2010). Foram detectadas 

altas concentrações de fármacos e DE em diversas matrizes ambientais,  inclusive na água 

potável, que apresentou concentrações de alguns DE acima dos valores típicos em todo o 

mundo (Tabela 3.2), sendo semelhantes às concentrações médias reportadas em outros 

estudos para efluentes de ETE (GHISELLI, 2006; SODRÉ et al., 2010). Os autores atribuíram 

o fato ao lançamento de esgoto in natura, que, juntamente com os efluentes de ETE, 

contribuem para a ocorrência dos micro contaminantes em corpos d’água e, possivelmente, na 

água potável distribuída à população. 
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Tabela 3.2  – Estudos brasileiros acerca da ocorrência de desreguladores endócrinos em 
diferentes matrizes ambientais 

Classe Composto 

Ocorrência (ng∙L
-1

) 

Referência Esgoto 

sanitário 

Efluente de 

ETE 

Água 

superficial  

Água de 

abastecimento 

Hormônios 

naturais e 

sintéticos 

Estrona 

40 - - - (1) 

- - - < 250 (2) 

4.830 4.130 3.500 - 5.000 - (4) 

< 48 - 560 < 48 - 280 - - (5) 

870 - 1.380 < LD - - (6) 

17β-estradiol 

21 - - - (1) 

- - - < 320 (2) 

- - 106 - 6.800 - (3) 

6.690 5.560 1.900 - 6.000 2.100 - 2.600 (4) 

< 64 - 300 < 64 - - (5) 

1.330 - 2.270 490 - 760 - - (6) 

- - < 4 - 63 - (7) 

- - < 1 - 37 - (8) 

17α-etinilestradiol 

- - - < 90 (2) 

5.810 5.040 1.200 - 3.500 1.600 - 1.900 (4) 

< 100 - 1.380 < 100 - 1.000 - - (5) 

600 - 1.260 < LD - 470 - - (6) 

- - < 5 - 64 - (7) 

- - < 1 - 54 - (8) 

Progesterona 
- - - < 50 (2) 

3.570 2.930 1.400 - 4.200 1.100 - 1.500 (4) 

Xenoestrogênios 

Bisfenol A 

8.700 7.900 2.200 - 64.200  160 (2) 

- - 140 - 11.720 - (3) 

1.290 - 84.110 < LD - 20 - - (6) 

- - 9 -168 - (7) 

Nonilfenol 

- - - < 110 (2) 

1.870 1.390 < 610 < 610 (3) 

- - 26 - 1.435 - (7) 

- - 44 - 1.918 - (8) 

(1) Ternes et al. (1999); Rio de Janeiro (RJ); (2) Sodré et al. (2010); Campinas (SP); (3) Raimundo (2007); Campinas 

(SP); (4) Ghiselli (2006); Campinas (SP); (5) Pessoa et al. (2011); Fortaleza (CE); (6) Froehner et al. (2011); Curitiba 

(PR); (7) Moreira et al. (2011); Ouro preto, Itabirito, Rio Acima, Nova Lima (MG); (8) Moreira et al. (2009); Belo 

Horizonte (MG)  

LD: limite de detecção 
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No Estado de Minas Gerais, os únicos trabalhos identificados a respeito da ocorrência de 

micro contaminantes orgânicos em ambientes aquáticos foram realizados por Moreira et al. 

(2011) e Moreira et al. (2009), em que foram avaliadas as concentrações de alguns DE em 

amostras de água do Rio da Velhas (coletadas entre as cidades de Ouro Preto e Nova Lima) e 

de outros mananciais de abastecimento de água da Região Metropolitana de Belo Horizonte, 

respectivamente (Tabela 3.2). 

Mais recentemente, Froehner et al. (2011) determinaram as concentrações de alguns DE 

afluentes e efluentes a três ETE na cidade de Curitiba – PR. Além de reportarem as 

concentração dos compostos nas matrizes líquidas (Tabela 3.2), os autores determinaram as 

concentrações dos DE no lodo excedente gerado em duas ETE, o que de certa forma torna o 

estudo inédito no Brasil, uma vez que não foram encontrados outras pesquisas que avaliaram 

a concentração de micro contaminantes em matrizes sólidas.    

Levando em consideração a pequena quantidade de estudos acerca do tema no Brasil, esta 

pesquisa buscou contribuir com a ocorrência de alguns fármacos e DE relevantes em esgoto 

sanitário bruto e tratado característico brasileiro, comparando os resultados com as 

concentrações observadas em outros países. Na realidade, esta pesquisa foi desenvolvida 

juntamente com o trabalho de Queiroz (2011), que teve como objetivo desenvolver e validar 

metodologia para análise de micro contaminantes orgânicos em esgoto bruto e tratado 

biologicamente. 

Com relação aos estudos sobre o tema realizados em outros países, pode-se apreender  das 

Tabelas 3.3, 3.4 e 3.5 as concentrações típicas de alguns fármacos e DE encontrados em 

diversas matrizes ambientais. Dentre as classes de micro contaminantes com maior ocorrência 

no meio ambiente, pode-se destacar os analgésicos e os anti-inflamatórios, que foram 

inclusive detectados em amostras de água destinada ao abastecimento público em 

concentrações entre 3 e 6 ng∙L
-1

. Para os demais compostos, a despeito de serem encontrados 

em concentrações menores no meio ambiente, pode-se concernir em termos de riscos 

potenciais ao meio ambiente e à saúde humana, notadamente em relação aos efeitos 

interativos, conforme discutido anteriormente.  
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Tabela 3.3 – Ocorrência típica de alguns fármacos e desreguladores endócrinos no esgoto sanitário e em efluentes de ETE 

Classe Composto 

Ocorrência (ng.L
-1

) 

Esgoto sanitário   Efluente de ETE 

N Média Mediana Mín. / Máx.   N Média Mediana Mín. / Máx.  

Analgésicos * 
Ác. acetilsalicílico  16 212.000 170.00 16.000 / 606.000  5 2.500 2.800 300 / 4.800 

Paracetamol 5 80.000 26.000 5.530 / 292.000   - - - - 

Antibióticos * 

Eritromicina 3 108 113 71 / 141   3 212 202 145 / 290 

Sulfametoxazol 10 342 157 20 / 1.250 
 

11 115 70 18 / 320 

Tetraciclina 6 457 465 240 / 790   4 282 115 50 / 850 

Trimetoprima 10 449 281 80 / 1.300 
 

27 118 60 20 / 550 

Anti-inflamatórios * 

Cetoprofeno 55 1.030 340 80 / 5.700   53 325 210 40 / 1.620 

Diclofenaco 91 1.340 997 105 / 4.110 

 

101 680 420 35 / 1.950 

Ibuprofeno 101 14.600 3.200 170 / 83.500   109 1.960 800 2 / 24.600 

Naproxeno 45 26.400 6.000 1.790 / 611.000   53 1.890 880 170 / 33.900 

Reguladores lipídicos * 
Bezafibrato 25 2.440 2.000 100 / 7.600   21 816 250 20 / 4.800 

Genfibrozil 4 1.630 1.400 700 / 3.000   21 564 600 60 / 1.340 

Hormônios naturais e 

sintéticos * 

Estrona  109 67 60 2 / 670   79 21 10 1 / 95 

17β-estradiol 108 22 19 3 / 125 
 

63 3 2 0,3 / 30 

17α-etinilestradiol 70 4 2 0,4 / 70   33 1 0,5 0,2 / 5 

Xenoestrogênios ** 
Bisfenol A 17 743 424 3 / 2.847 

 
10 281 95 12 / 1.530 

Nonilfenol  12 6.300 4.030 381 / 22.857  8 411 244 57 / 1.904 

Fonte: * Revisões de Miège et al. (2008, 2009); ** Clara et al. (2005 b), Nakada et al. (2006), Tan et al. (2007), Pothitou e Voutsa (2008), Ying et al. (2008), Janex-

Habib et al. (2009), Kasprzyk-Hordern et al. (2009), McAdam et al. (2011), Zhang et al. (2011).



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 
13 

Tabela 3.4 – Ocorrência típica de alguns fármacos em ambientes aquáticos e em água de 
abastecimento 

Classe Composto 
Ocorrência (ng.L

-1
) 

Referência 
Água superficial  Água de abastecimento 

Analgésico  Ácido acetilsalicílico  28,3 - 35,6 - (1) 

Antibióticos  

Eritromicina < 4 – 70 - (2) 

Sulfametoxazol 

300 - (3) 

1,7 – 36 - (4) 

30 - (5) 

320 – 520 - (6) 

Tetraciclina 160 – 980 - (6) 

Trimetoprima 

20 - (7) 

3,2 - 5,3 - (4) 

4 – 19 - (2) 

Anti-inflamatórios  

Diclofenaco 

- 6 (8) 

1,1 - 6,8 - (4) 

9 – 282 - (9) 

150 - (10) 

Ibuprofeno 

270 - (7) 

- 3 (8) 

11 – 38 - (4) 

61,3 - 115,2 - (1) 

144 – 2370 - (2) 

70 - (10) 

Naproxeno 

1,8 – 18 - (4) 

17 – 313 - (9) 

70 - (10) 

Regulador lipídico  Genfibrozil 52 - (10) 

(1) Moldovan (2006); (2) Roberts e Thomas (2006); (3) Brown et al. (2006); (4) Kim et al. (2007); (5) Stackelberg et 

al. (2007); (6) Yang e Carlson (2003); (7) Focazio et al. (2008); (8) Jones et al. (2005); (9) Kosjek et al. (2005); (10) 

Ternes (1998). 

Fonte: Revisão de Tambosi et al. (2010)  
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Tabela 3.5 – Ocorrência típica de alguns desreguladores endócrinos em ambientes 
aquáticos e em água de abastecimento 

Classe Composto 
Ocorrência (ng.L

-1
) 

Referência 
Água superficial  Água de abastecimento 

Hormônios naturais 

e sintéticos  

Estrona 

- 0,7 (1) 

1,5 - 12,0 - (2) 

1,4 - 1,8 - (3) 

17β-estradiol 

0,6 0,7 (1) 

2 - 5  - (2) 

1,7 - 2,1 - (3) 

17α-etinilestradiol 

0,8 0,35 (1) 

< LD – 1 - (2) 

1,3 - 1,4 - (3) 

3,6 - 14,0 - (4) 

Xenoestrogênio   Nonilfenol 

< 29 – 195 - (5) 

36 - 33.231 - (6) 

0,1 - 7.300,0  - (7) 

(1) Kuch e Ballschmiter (2001); (2) Lagana et al. (2004); (3) Cargouet et al. (2004); (4) Vanderford et al. (2003); (5) 

Jonkers et al. (2009); (6) Peng et al. (2008); (7) Shao et al. (2005). 

Fonte: Virkutyte et al. (2010)  LD: limite de detecção  

Observa-se, ainda, uma grande variabilidade da ocorrência dos fármacos e DE no esgoto 

sanitário bruto e tratado, o que  possivelmente pode ser explicado pelo padrão de consumo 

diferenciado dessas substâncias. Países e regiões diferem em todo o mundo na prevalência de 

doenças, nos processos de tratamento de esgoto, nos hábitos culturais ou até nas restrições 

econômicas relacionadas com o mercado farmacêutico (ZUCCATO et al., 2006). 

Ademais, as concentrações dos micro contaminantes no esgoto bruto dependem do índice 

pluviométrico no período amostrado. Kasprzyk-Hordern et al. (2009) observaram que a 

maioria dos micro contaminantes estudados em amostras de esgoto bruto (55 ao todo) 

dobraram as concentrações quando as vazões afluentes às ETE estiveram duas vezes menores 

no período de estiagem. Da mesma forma, a chuva afetou a ocorrência dos micro 

contaminantes estudados nos corpos receptores, em que, em geral, foi consideravelmente 

elevada durante as condições de tempo seco e baixa durante o período chuvoso devido à 

diluição das águas dos rios com as chuvas. 
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Outra importante consideração a respeito da variabilidade da ocorrência dos fármacos e DE 

em esgoto bruto e tratado, refere-se ao tipo de amostragem adotado. Recomenda-se 

fortemente que as amostras sejam compostas em alíquotas coletadas em intervalos máximos 

de 60 min, perfazendo um período de 24 h (JOSS et al., 2005). Plósz et al. (2010) avaliaram a 

variação diária da concentração de alguns fármacos e DE presentes no esgoto bruto em uma 

ETE localizada em Oslo – Noruega. Os autores observaram que, no caso dos medicamentos 

administrados a cada doze horas, houve uma tendência de diminuição da carga afluente ao 

longo do dia, sendo os maiores valores observados no período da manhã e os menores no 

período da madrugada. Para os fármacos administrados a cada oito horas, o pico de carga 

diário foi observado em amostras coletadas quando a ETE esteve sob máxima vazão afluente 

(próximo às 12:00 h). Devido a essa variação diária, amostras pontuais são pouco 

representativas e dificultam a interpretação dos resultados de eficiência das ETE. 

Ainda com relação às faixas de ocorrência observadas nas Tabelas 3.3, 3.4 e 3.5, deve-se 

considerar o efeito sazonal sobre a variação das concentrações dos compostos nas diferentes 

matrizes ambientais. Vieno et al. (2005) verificaram no inverno um aumento na concentração 

de micro contaminantes presentes na água de um rio próximo à cidade de Turko – Finlândia. 

O efeito foi atribuído ao aumento das concentrações dos compostos presentes nos efluentes 

das ETE, que por sua vez apresentaram menores eficiências de remoção dos compostos 

devido à menor taxa de degradação em temperaturas menores (~7 °C para o inverno). 

Ademais, nos rios e lagos os micro contaminantes são sujeitos a processos de degradação, dos 

quais a fotólise é importante (BUSER et al., 1998; ANDREOZZI et al., 2003). No entanto, a 

fotólise ocorrerá em menor intensidade nas estações do ano em que a incidência solar é menor 

ou, em países de clima frio, será totalmente desprezível no inverno, quando os  rios estão 

cobertos por gelo e neve. 

Além da sazonalidade, outros fatores também são importantes na remoção dos micro 

contaminantes em ETE e contribuem com as diferentes concentrações efluentes observadas na 

literatura. As configurações das diversas unidades do tratamento e as condições ambientais (p. 

ex.: pH) e operacionais (p. ex.: idade do lodo e TDH) podem influenciar nos mecanismos de 

volatilização, sorção, fotodegradação e transformações químicas e/ou biológicas dos 

compostos, conforme será abordado nos itens 3.3 e 3.4 deste capítulo.   
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3.2 Principais compostos e riscos associados ao meio ambiente e à 
saúde pública 

3.2.1 Desreguladores endócrinos (DE) 

Os hormônios são substâncias químicas produzidas e secretadas pelas glândulas endócrinas e 

que, lançadas na corrente sanguínea,  coordenam o funcionamento de um organismo como um 

todo (atividades de órgãos completos, níveis de sais, açúcares e líquidos no sangue, o uso e 

armazenamento de energia, o crescimento e o desenvolvimento de um  determinado 

organismo, sua reprodução, suas características sexuais, etc.) (GHISELLI, 2006).  

Quimicamente, os hormônios são glicoproteínas, polipeptídeos, peptídeos, esteróides, 

aminoácidos modificados, catecolaminas, prostaglandinas e ácidos retinóicos (USEPA, 1997). 

A ação de um hormônio em um determinado organismo inicia-se através da ligação a um 

receptor hormonal, que possui elevada sensibilidade e afinidade pelos grupos químicos da sua 

molécula.  

Os DE são substâncias exógenas que podem se ligar aos receptores hormonais e imitar a ação 

de um hormônio desencadeando reações bioquímicas semelhantes, ou ainda bloquear os 

receptores impedindo as ações dos hormônios naturais (USEPA, 1997). Portanto, os DE são 

substâncias capazes de mimetizar ou inibir a função de hormônios naturais nos seres vivos. 

Os DE podem ser de origem: (i) natural, a exemplo dos hormônios femininos (estrogênios), 

masculinos (androgênios) ou produzidos por plantas (fitoestrogênios); (ii) sintética, como 

algumas substâncias químicas utilizadas em produtos de limpeza, pesticidas, plásticos,  

fármacos, cosméticos, tintas ou diversos outros produtos. 

Conforme foi abordado no item anterior, o interesse no estudo dos DE foi motivado a partir de 

observações sobre a ocorrência de anormalidades no sistema endócrino de seres humanos e 

animais selvagens expostos a alguns desses compostos. Para se mensurar a resposta do 

sistema endócrino exposto a um DE, inúmeras técnicas foram desenvolvidas. Essas técnicas 

estimam a potência relativa de um DE em relação ao 17β-estradiol ou E2 (estrogênio). 

Testes in vitro demandam menos custos, consomem menos tempo e, geralmente, necessitam 

de uma especialização menor por parte dos pesquisadores. Vários métodos foram 

desenvolvidos, tais como (SOARES et al., 2008): ensaios recombinantes com leveduras; 



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 
17 

testes com linhagens de células cancerígenas da mama; uso de hepatócitos de peixes; dentre 

outros.  

Por outro lado, os testes in vivo são mais confiáveis para se avaliar os reais efeitos de um DE 

sobre um organismo, tais como (SOARES et al., 2008): sobrevivência, crescimento, 

desenvolvimento sexual, peso de órgãos, nível de vitelogenina no plasma sanguíneo, 

fecundidade, viabilidade de gametas e histologia. Os efeitos adversos nas populações também  

podem ser previstos avaliando-se a relação entre o números de organismos femininos e 

masculinos. No entanto, testes in vivo são demorados, caros, exigem equipamentos 

sofisticados e recursos humanos altamente especializados.  

Nos próximos subitens serão abordados alguns DE relacionados com esta pesquisa, com 

destaque nos estudos que avaliaram os riscos ao meio ambiente e à saúde humana através da 

exposição de organismos a esses compostos.  

3.2.1.1 Estrogênios  

Os estrogênios são hormônios responsáveis pelo desenvolvimento das características 

femininas. Dentre suas principais funções no organismo feminino, pode-se destacar: 

regulação do ciclo menstrual; estímulo ao desenvolvimento do endométrio (membrana 

mucosa que reveste a parede uterina) e dos seios; influência sobre o desenvolvimento e 

comportamento do organismo como um todo (NASSIF et al., 2005).  

Estrogênios naturais, a exemplo da estrona (E1), do 17β-estradiol ou estradiol (E2) e do 

estriol (E3), são diariamente produzidos e excretados pelas mulheres e animais vertebrados 

fêmeas via urina e fezes (RIBEIRO et al., 2010). O 17α-etinilestradiol ou etinilestradiol (EE2) 

é um estrogênio sintético usado em pílulas anticoncepcionais, que apresenta maior atividade 

do que os hormônios naturais, sendo também excretado diariamente por mulheres que fazem 

o seu uso. Johnson et al. (2000) estimaram as quantidades diárias dos estrogênios excretados 

por humanos (Tabela 3.6). Como pode-se apreender da Tabela 3.6, homens também 

produzem estrogênios em quantidades menores (idem para os animais vertebrados machos).  

A exposição de organismos masculinos aos estrogênios exógenos (naturais ou sintéticos) pode 

causar diversos efeitos (p.ex.: a feminização) devido à interação das moléculas desses 

hormônios com os receptores de estrogênio, conforme já demonstrado para peixes e anfíbios. 
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Compostos que causam esse efeito são chamados de estrogênicos. Com base em ensaios in 

vitro realizados por Svenson et al. (2003), a atividade estrogênica da E1, do E3 e do EE2 foi 

estimada em relação à atividade do E2 (Tabela 3.6).  

Tabela 3.6 – Excreção humana per capita de estrogênios (µg∙d-1) e estrogenicidade relativa 
ao estradiol 

Categoria 
Naturais 

 
Sintético 

Estrona Estradiol Estriol 
 

Etinilestradiol 

Mulheres no ciclo menstrual * 8,0 3,5 4,8 
 

- 

Mulheres grávidas * 600,0 259,0 6000,0 
 

- 

Mulheres na menopausa * 4,0 2,3 1,0 
 

- 

Mulheres que fazem uso de pílulas anticoncepcionais * - - - 
 

35,0 

Homens * 3,9 1,6 1,5 
 

- 

Estrogenicidade relativa ** 0,1900 1,0000 0,0036  2,3000 

Fonte: * Johnson et al. (2000)  ** Svenson et al. (2003)  

As estruturas químicas do E1, E2, E3 e EE2 estão apresentadas na Figura 3.2 a seguir. Na 

realidade, os estrogênios são excretados de um organismo na forma de conjugados de sulfato 

e glicuronídeos, sendo que a desconjugação pode ocorrer naturalmente nas redes coletoras de 

esgoto e nas ETE (GOMES et al., 2009). A conversão de compostos químicos em conjugados 

é um método utilizado pelos organismos para auxiliar na solubilização e excreção de 

substâncias pouco solúveis em água, como é o caso dos estrogênios naturais e sintéticos. Um 

glicuronídeo é produzido pela ligação do ácido glicurônico a qualquer outra substância via 

interação glicosídica. A Figura 3.3 exemplifica a desconjugação de um glicuronídeo da 

estrona, formando o estrogênio original livre (GOMES et al., 2009). 

Com relação aos efeitos dos estrogênios exógenos em seres humanos, já existem a um certo 

tempo evidências de que esses compostos podem desempenhar um papel importante na 

etiologia do câncer de mama e do câncer endometrial (THOMAS, 1984). A hipótese é que o 

excesso de estrogênios pode aumentar o risco de proliferação das células epiteliais com 

transformações parciais malignas, além de favorecer a endometriose.  
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Figura 3.2 – Estruturas químicas dos estrogênios: (a) estrona – E1; (b) estradiol – E2; (c) 
estriol – E3; (d) etinilestradiol – EE2 
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Fonte: adaptado de GOMES et al. (2009) 

Figura 3.3 – Desconjugação de um glicuronídeo levando à formação de estrona livre  

Mais recentemente, algumas pesquisas apontam para a incidência de câncer de próstata em 

animais de laboratório causada pela exposição excessiva aos estrogênios no período pré-natal 

(HESS-WILSON e KNUDSEN, 2006). Como exemplo, a exposição de um feto pode ocorrer 

em mulheres que eventualmente engravidaram fazendo o uso de contraceptivos orais 

contendo o EE2. 

Timms et al. (2005) submeteram fêmeas de camundongos grávidas a quantidades de EE2 

equivalente às doses reais de exposição de mulheres grávidas (10 µg de EE2∙kg
-1
∙dia

-1
) e 

(a) 

(b) 

(c) 

(d) 
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observaram aumento do volume prostático nos fetos machos. Esse efeito interrompeu 

permanentemente o sistema de controle celular e predispôs os animais ao câncer de próstata 

na fase adulta. 

Outro estudo realizado por Thayer et al. (2001) reportou redução na contagem diária de 

espermas de camundongos machos adultos submetidos a doses muito baixas de EE2 (0,002 a 

2,000 µg∙kg
-1
∙dia

-1
) durante o período fetal.  

A despeito das pesquisas realizadas até o momento evidenciarem alguns problemas 

relacionados à exposição de humanos e animais de laboratório aos estrogênios, não se pode 

concluir algo em termos dos riscos à saúde pública. Isso se deve à escassez de estudos 

epidemiológicos que relacionaram os níveis de exposição humana aos estrogênios com as 

doenças mencionadas. Por outro lado, as pesquisas sobre os efeitos causados pelos 

estrogênios em ambientes aquáticos apontam resultados alarmantes.  

Kashiwada et al. (2002) realizaram um estudo no Japão no qual avaliou-se o efeito da 

exposição de peixes medaka (espécie bastante corriqueira naquele país) ao E2, além de outros 

DE como será visto adiante. Os pesquisadores determinaram os níveis da concentração letal 

(CL50) e da concentração de efeito (CE50) para os DE. A CL50 é a concentração do agente 

tóxico que causa 50% de mortalidade na população de organismos submetidos ao teste, 

enquanto que a CE50 é a concentração do agente tóxico responsável por algum efeito 

inibitório em 50% da população dos organismos testados. No estudo de Kashiwada et al. 

(2002), o valor da CL50 para o E2 em peixes adultos e embriões foi 3,50 mg∙L
-1

 e 0,46 mg∙L
-1

, 

respectivamente. A CE50 para a inibição da eclosão de ovos foi 0,47 mg∙L
-1

. Esses valores são 

milhares ou milhões de vezes superiores às concentrações típicas detectadas em águas de rio 

no Japão e em outros países no mundo (ver Tabelas 3.2 e 3.5). 

Entretanto, na mesma pesquisa observou-se um aumento de proteínas específicas do sexo 

feminino no sangue dos peixes machos adultos quando esses foram continuamente expostos a 

concentrações de E2 entre 0,005 e 1,0 µg∙L
-1 

(valores relevantes em termos da ocorrência nos 

ambientes aquáticos). Esses resultados demonstraram a real possibilidade de feminização de 

peixes em ambientes contaminados com o E2.  

Os estrogênios podem causar efeitos adversos não somente em peixes, mas também em outros 

animais como: anfíbios, répteis e invertebrados (VIRKUTYTE et al., 2010). Como exemplo, 
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Palmer e Palmer (1995) constataram que uma dose de E2 equivalente a 1,0 µg∙g
-1

 foi 

suficiente para induzir em uma semana um aumento na síntese de vitelogenina em sapos 

africanos Xenopus laevis.  

Em geral, as pesquisas acerca da exposição de animais aos estrogênios apontam evidências 

suficientes para se afirmar que as concentrações típicas desses DE nos ambientes aquáticos 

podem causar efeitos crônicos a alguns organismos, sendo que efeitos agudos somente 

poderiam ser observados em ambientes extremamente contaminados com os estrogênios. 

Ainda são necessários mais estudos sobre os efeitos interativos causados pela mistura desses 

compostos com outros micro contaminantes presentes nos ambientes aquáticos. 

3.2.1.2  Xenoestrogênios  

Além dos estrogênios, outras substâncias usadas na indústria têm chamado a atenção da 

comunidade científica pela capacidade estrogênica aliada à constante presença em amostras 

de águas naturais e esgoto (bruto e tratado). São elas: pesticidas; ftalatos (aditivos usados na 

produção de plásticos); alquilfenóis; bifenilas policloradas; hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos; dentre outras. Essas substâncias sintéticas competem com o E2 pelos receptores 

de estrogênio e podem exercer efeito sobre um organismo, mesmo não sendo hormônios. Pelo 

fato de serem substâncias exógenas e estranhas a um organismo, são frequentemente 

chamadas de xenoestrogênios (o prefixo ‘xeno’ tem origem grega e significa estranho, 

estrangeiro). Dois xenoestrogênios amplamente encontrados em matrizes ambientais e de 

particular interesse neste trabalho são: bisfenol A (BPA) e nonilfenol (NP).  

Bisfenol A: 

O BPA é uma substância amplamente utilizada como monômero na produção de polímeros do 

tipo policarbonatos, resinas epóxi e resinas de poliéster-estireno insaturadas (STAPLES et al., 

1998). O BPA é também usado como antioxidante em alguns plastificantes e como inibidor da 

polimerização no PVC. Sua estrutura química está representada na Figura 3.4. 

Segundo informações disponibilizadas no banco de dados de substâncias perigosas 

(Hazardous Substances Data Bank) da United States National Library of Medice – Toxnet 

Toxicology Data Network (TOXNET, acessado em 2011), a produção global do Bisfenol A 

em 2004 foi cerca de 3,7 milhões de toneladas, sendo o maior produtor os EUA, com uma 
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contribuição de 768 mil toneladas. O Brasil apresentou uma produção de 27 mil toneladas no 

referido ano.   

OHOH

CH3 CH3

 

Figura 3.4 – Estrutura química do bisfenol A 

Com base em estudos in vitro, o BPA foi classificado como um DE e, comparado com o E2, a 

sua atividade estrogênica equivalente é 2×10
-3

 (HARRIS et al., 1997).  A exposição humana 

ao BPA ocorre principalmente via ingestão direta de alimentos e  bebidas contaminados, 

sendo estimada em uma faixa de doses que variam de < 1 a 5 µg∙kg
-1
∙dia

-1
 (VANDENBERG 

et al., 2007).  

Em 1993, Krishnan et al. (1993) descobriram que a autoclavagem de meios de cultura em 

frascos de policarbonato causou a libertação de uma substância estrogênica desconhecida. 

Usando técnicas de ressonância magnética nuclear (RMN) e espectrometria de massa, 

verificou-se que o  BPA foi a substância lixiviada dos frascos. Naquela época, Krishnan et al. 

(1993) especularam que esse fenômeno poderia ter impactando outros experimentos 

científicos que usaram meios autoclavados em frascos de policarbonato.  

Estudos subsequentes verificaram a lixiviação do BPA em mamadeiras para bebês produzidas 

à base de policarbonato (SUN et al., 2000; WONG et al., 2005). Diferentes recipientes de 

policarbonato (p. ex.: tupperware) potencialmente podem liberar o BPA, sendo que muitos 

desses produtos são comercializados para uso no forno de micro ondas e o aquecimento pode 

aumentar a lixiviação da substância (VANDENBERG et al., 2007).  

Outras fontes de contaminação de alimentos e bebidas com o BPA podem ser citadas: filmes 

plásticos a base de cloreto de polivinila usados para embalar alimentos, que empregam o BPA 

como inibidor no processo de polimerização (LOPEZ-CERVANTES e PASEIRO-LOSADA, 

2003); resinas epóxi utilizadas como revestimento interno de latas metálicas para proteção 

conta ferrugem e corrosão (GOODSON et al., 2002); embalagens de papel e papelão que 

utilizam o BPA em sua produção (OZAKI et al., 2004).   
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Com relação aos efeitos causados pela exposição humana ao BPA, uma pesquisa realizada por 

Newbold et al. (2009) apresentou semelhança com o caso do dietilestilbestrol mencionado no 

item 3.1 deste capítulo. Assim como o agente terapêutico que foi aplicado na gravidez durante 

os anos de 1940 e 1970, o BPA provocou a longo prazo efeitos adversos e cancerígenos ao 

sistema reprodutivo de ratos quando a exposição ao contaminante ocorreu durante o período 

gestacional. As fêmeas de camundongos grávidas foram submetidos a quantidades de BPA 

que variaram de 0,1 a 1.000,0 µg∙kg
-1
∙dia

-1
, sendo que os efeitos mencionados foram 

observados a partir da aplicação de uma dose de 1,0 µg∙kg
-1
∙dia

-1
 (quantidade compatível com 

a exposição humana apresentada anteriormente).  

Outro estudo realizado por Braun et al. (2009) mostrou uma associação entre a exposição de 

mulheres grávidas ao BPA e o comportamento de suas filhas no segundo ano de vida, que 

apresentaram maior hiperatividade e agressão.  

Apesar de existirem algumas pesquisas a respeito dos possíveis efeitos da exposição de 

humanos e animais de laboratório ao BPA, o aprofundamento científico ainda é extremamente 

limitado (p. ex.: escassez de estudos epidemiológicos), o que impossibilita conclusões 

concretas em termos de riscos à saúde pública.      

Pelo fato do BPA ser amplamente empregado em produtos de uso doméstico e em indústrias 

de plásticos e resinas, espera-se a sua ocorrência no esgoto sanitário e em ambientes 

aquáticos, conforme já abordado no item 3.1 deste capítulo. Entretanto, os riscos à saúde 

pública estão mais relacionados à sua grande produção mundial e à exposição direta e 

contínua de seres humanos via alimentos e bebidas contaminados, do que à sua capacidade 

estrogênica e persistência nos ambientes aquáticos. Nesse aspecto, o aporte do BPA nos 

corpos d´água deve ser avaliado em termos de riscos aos organismos aquáticos. 

No estudo de Kashiwada et al. (2002) realizado no Japão, os valores de CL50 para o BPA em 

peixes medaka adultos (masculinos e femininos) e embriões foram 6,8; 8,3 e 5,1 mg∙L
-1

, 

respectivamente. A CE50 para a inibição da eclosão de ovos foi 9,0 mg∙L
-1

. Essas 

concentrações de BPA são centenas ou milhares de vezes superiores àquelas típicas 

detectadas em águas de rio no Japão e em outros países no mundo, o que levou à conclusão de 

que a ocorrência do BPA nos ambientes aquáticos não deve ter efeito letal sobre a espécie de 

peixes. Entretanto, a exposição dos peixes masculinos durante cinco semanas à uma 

concentração superior a 10 µg∙L
-1

 causou a indução de proteínas femininas específicas no 
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sangue dos animais (efeito de feminização). Considerando a ocorrência individual do BPA em 

ambientes aquáticos, a feminização de peixes não deve ser esperada nos rios em geral 

(KASHIWADA et al., 2002), a exceção de casos extremos em que foram reportadas elevadas 

concentrações do BPA (vide estudos realizados em Campinas – SP no item 3.1 deste 

capítulo).  

Oehlmann et al. (2006) realizaram outro estudo de toxicidade crônica com o uso de Marisa 

cornuarietis, de nome popular Caramujo Amarelo ou Chifre de Carneiro, no qual foram 

observados efeitos de superfeminização em concentrações de BPA relevantes para ambientes 

aquáticos: CENO = 7,9 ng∙L
-1

 (concentração de efeito não observado – concentração do 

agente tóxico que não causa efeito deletério na sobrevivência e reprodução de um organismo). 

Em contra partida, a exposição de larvas de um sapo africano (Xenopus laevisna) à 

concentrações de BPA entre 0,83 e 497,0 µg∙L
-1

 não exerceu efeito observável sobre o 

crescimento, desenvolvimento ou diferenciação sexual (PICKFORD et al., 2003).  

Em geral, as pesquisas acerca dos efeitos causados pelo BPA em ambientes aquáticos 

direcionam à seguinte conclusão: não existem evidências significativas de que as 

concentrações típicas do BPA existentes nos ambientes aquáticos possam causar efeitos 

agudos nos organismos, mas existem estudos suficientes que apontam efeitos crônicos em 

organismos mais sensíveis (p. ex.: crustáceos e moluscos) submetidos a concentrações 

relevantes em termos de ocorrência em ambientes aquáticos.  

Alquilfenóis: 

O alquilfenóis (AP) são substâncias utilizadas na fabricação de antioxidantes, aditivos de 

óleos lubrificantes e, principalmente, na produção de alquilfenóis etoxilados (APEO). Os 

APEO são surfactantes não iônicos altamente eficazes que apresentam um elevado custo-

benefício. Consequentemente, são amplamente utilizados como detergentes, emulsionantes, 

agentes umectantes e dispersantes (SOARES et al., 2008).  

Os AP são produzidos industrialmente pela alquilação do fenol com alquenos em condições 

de catálise ácida, formando uma mistura de isômeros cuja estrutura básica está representada 

na Figura 3.5. O grupamento ‘R’ depende da estrutura do alqueno empregado no processo, 

sendo mais comum o uso de cadeias de nove carbonos, o que leva à formação do nonilfenol 
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O H O H 

O H C H 3 

(NP). O NP é matéria-prima para a produção dos nonilfenóis etoxilados (NPEO), que 

representam 80% da produção mundial total dos APEO (VIRKUTYTE et al., 2010).   

OH

R

Nonilfenol quando:

R = C9H19

 

Figura 3.5 – Estrutura química de um alquilfenol 

Considerando que o NP é uma substância que apresenta cerca de 550 isômeros (GUENTHER 

et al, 2006), pesquisas mais recentes estão relacionando a atividade estrogênica com as 

estruturas dos isômeros em uma linha de pesquisa que foi iniciada por Routledge e Sumpter 

(1997). Acredita-se que o grupo ‘OH’ fenólico seja o causador da estrogenicidade do NP, 

sendo que cadeias alquílicas ramificadas na posição ‘para’ em relação ao grupo fenólico 

parecem determinar um maior grau de estrogenicidade ao composto devido à maior 

similaridade da molécula do NP com a estrutura do E2 (Figura 3.6) (ODUM et al., 1997; 

TABIRA et al., 1999; KIM et al., 2004).  

  

Figura 3.6 – Comparação entre as estruturas do nonilfenol ramificado (a) e do estradiol (b)  

Além de insumo, o NP é também um subproduto da biodegradação dos NPEO, sendo essa a 

principal via de contaminação ambiental do micro contaminante (LANGFORD e LESTER, 

2002 apud SOARES et al., 2008). A biodegradação de um APEO pode ocorrer tanto em 

condições aeróbias, quanto em condições anaeróbias ou anóxicas. O processo resulta na 

produção de metabólitos mais persistentes e estrogênicos, consistindo de alquilfenóis mono a 

trietoxilados (AP1EO, AP2EO e AP3EO), alquilfenóis mono a tricarboxilados (AP1EC, AP2EC 

e AP3EC) e AP, dentre os quais pode-se destacar os NP (MAKI et al., 1996; EJLERTSSON et 

al., 1999; MANZANO et al., 1999).  

(a) (b) 
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A Figura 3.7 apresenta o processo de degradação dos APEO, no qual ocorre a diminuição 

progressiva da cadeia etoxilada formando os mencionados metabólitos. O grupo hidrofílico 

etoxilado é mais disponível para a degradação por microrganismos do que o grupo alquílico 

‘R’ hidrofóbico. A biodegradação final dos AP ou NP ocorre mais lentamente, principalmente 

sob condições anaeróbias, devido à presença do anel de benzênico e da cadeia alquílica 

(LANGFORD e LESTER, 2002). 

O

R

O

OH

m

O

R

O

OH
O

R

O

OH

O+

OH

R

APnEO    n = m + 1

Degradação progressiva da cadeia etoxilada

m - x m - x

n = 1 a 3 n = 1 a 3

Abertura do anel benzênico e oxidação da cadeia alquíl ica

APnEO     n = (m - x) + 1 APnEC     n = (m - x) + 1

9H19Nonilfenol quando R = C

AP

 

APEO = alquilfenóis etoxilados; APEC = alquilfenóis carboxilados; AP = alquilfenóis  

Fonte: Adaptado de Ahel et al. (1994) e Langford et al. (2005)  

Figura 3.7 – Mecanismo de degradação dos alquilfenóis etoxilados  

Os estudos sobre a estrogenicidade do NP surgiram em 1983, quando Giger et al. (1984) 

constataram que os AP apresentavam maior toxicidade para a vida aquática do que os seus 
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derivados APEO. Com base em estudos in vitro e in vivo, a atividade estrogênica do NP e dos 

seus derivados etoxilados foi classificada de acordo com a Tabela 3.7 (USEPA, 1997).  

Em uma revisão de diversos estudos realizada recentemente por Soares et al. (2008), 

verificou-se uma maior estrogenicidade do NP quando comparada à estrogenicidade 

apresentada por USEPA (1997), ainda que o valor de estrogenicidade relativa ao E2 seja de 

apenas 0,023. Ou seja, segundo Soares et al. (2008), o NP é cerca de 43 vezes menos 

estrogênico do que o E2. 

Tabela 3.7 – Estrogenicidade relativa do nonilfenol e seus derivados etoxilados 

Composto Estrogenicidade relativa 

17β-estradiol (E2) 1 

Nonilfenol etoxilado  n=9 (NP9EO)  0,0000002 

Nonilfenol etoxilado  n=2 (NP2EO) 0,0000060 

Nonilfenóis carboxilados (NPnEC) 0,0000063 

Nonilfenol (NP) 0,0000090 

Fonte: adaptado da USEPA (1997) 

Contudo, como no caso dos outros DE, não é possível afirmar que existem evidências 

significativas de que a estrogenicidade do NP seja um problema para a saúde pública, apesar 

de existirem alguns estudos que demonstraram in vitro complicações em células da placenta e 

efeitos negativos sobre o desenvolvimento de células de embriões humanos, o que poderia até 

levar ao aborto (BECHI et al., 2006; BECHI et al., 2010). Apesar de serem testes in vitro, 

foram empregadas concentrações do NP relevantes em termos dos níveis de exposição 

humana a esse DE. Assim, os estudos concluiriam que existe uma real preocupação acerca da 

exposição de mulheres grávidas ao NP.  

Em termos dos problemas relacionados à ocorrência do NP no meio ambiente, é possível que 

tal contaminante cause efeitos de longo prazo sobre organismos aquáticos, notadamente em 

ambientes com elevado grau de contaminação (STAPLES et al., 2004; VAZQUEZ-DUHALT 

et al., 2005; SOARES et al., 2008). Entretanto, as pesquisas no tema indicam que os efeitos 

do NP são muito variados e são dependentes do tipo e do estágio de desenvolvimento dos 

organismos avaliados, além das características ambientais (VIRKUTYTE et al., 2010). 
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Recentemente, Hirano et al. (2009) investigaram os efeitos da exposição de crustáceos da 

espécie Americamysis bahia ao NP em concentrações que variaram de 0,3 a 30 µg∙L
-1

, sendo 

esses valores representativos da ocorrência do NP em ambientes aquáticos (ver Tabelas 3.2 e 

3.5). Os autores avaliaram a sobrevivência, o crescimento e o desenvolvimento sexual dos 

organismos durante 14 dias. Foram observados efeitos sobre o crescimento em concentrações 

tão baixas quanto 1,0 µg∙L
-1

, além da mortalidade de parte dos crustáceos em concentrações 

entre 10,0 e 30,0 µg∙L
-1

. Esses resultados indicam claramente que as concentrações típicas 

encontradas em ambientes aquáticos podem causar efeitos crônicos sobre organismos mais 

sensíveis, como é o caso dos crustáceos. A mortalidade seria observada apenas em casos 

extremos de contaminação. 

Complementarmente, Kashiwada et al. (2002) observaram a indução de proteínas femininas 

específicas em peixes medaka machos submetidos a ambientes com o NP em concentrações 

iguais ou superiores a 0,1 µg∙L
-1

 durante cinco semanas. Essa pesquisa indicou que até mesmo 

os organismos aquáticos mais resistentes podem sofrer efeitos quando em contato de longo 

prazo com o NP nas concentrações geralmente encontradas em águas superficiais. Além dos 

efeitos crônicos de feminização dos organismos aquáticos, outros problemas relacionados 

com o NP foram reportados na literatura, a exemplo da bioacumulação em algas, peixes e 

pássaros (AHEL et al., 1993; VIRKUTYTE et al., 2010).  

3.2.2 Fármacos 

Os fármacos são compostos ativos complexos, com peso molecular entre 200 e 1.000 Da, 

desenvolvidos e usados com o objetivo de promover efeitos biológicos específicos nos 

organismos (KÜMMERER, 2009). Tais compostos podem ser administrados oralmente, 

topicamente (aplicação na pele e mucosas) ou parenteralmente (injeções e infusões). Depois 

da administração, essas substâncias são absorvidas, distribuídas, parcialmente metabolizadas, 

e finalmente excretadas do corpo (via fezes e urina) em suas formas originais, conjugadas ou 

como metabólitos (TAMBOSI, 2008). 

O metabolismo dos fármacos em um organismo inicia-se por diversas reações bioquímicas de 

hidroxilação, epoxidação, redução, hidrólise e adição de grupos funcionais. Em seguida, 

moléculas endógenas altamente polares ligam-se aos metabólitos formados nas reações 

anteriores ou aos próprios fármacos originais não-metabolizados (TAMBOSI et al., 2010). 

Essas moléculas polares tornam os metabólitos e os fármacos mais solúveis em água e 
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auxiliam na excreção na forma de conjugados. Dentre as diversas moléculas endógenas 

responsáveis por esse processo, pode-se destacar os glicuronídeos, sulfatos e amino ácidos.     

Tanto os fármacos e seus metabólitos, quanto os conjugados, são frequentemente encontrados 

no esgoto doméstico e em efluentes de ETE, sendo essa a principal rota de contaminação do 

meio ambiente. Além dessa via, os próprios efluentes das industrias farmacêuticas e outras 

fontes podem ser consideradas (ver Figura 3.1 do item 3.1 deste capítulo).  

Ao contrário dos outros micro contaminantes, cujas concentrações no meio ambiente tenderão 

a diminuir nos próximos anos por meio de restrições legais, é esperada uma ampliação no 

consumo dos fármacos devido aos seus efeitos benéficos à saúde e, consequentemente, 

espera-se também um aumento na sua ocorrência no meio ambiente (VIRKUTYTE et al., 

2010).  

Dentre as classes de fármacos residuais mais frequentemente encontradas em ambientes 

aquáticos, pode-se destacar (SANTOS et al., 2010): os anti-inflamatórios, os antibióticos e os 

reguladores lipídicos. O ibuprofeno e o diclofenaco são típicos representantes dos anti-

inflamatórios mais reportados na literatura. O reguladores lipídicos são utilizados para 

diminuir os níveis de gordura em um organismo, sendo o bezafibrato o medicamento mais 

abordado na literatura. Já os antibióticos, são caracterizados por uma grande variedade de 

substâncias, a exemplo das penicilinas, tetraciclinas, sulfonamidas e fluoroquinolonas. Na 

literatura internacional existem dados para todas essas categorias, sendo mais frequente a 

ocorrência do sulfametoxazol, da trimetoprima e da tetraciclina. Os dois primeiros 

antibióticos são normalmente estudados em conjunto por constituírem o princípio ativo do 

medicamento Bactrim®.  

A Figura 3.8 apresenta a estrutura química de alguns fármacos mais estudados em matrizes 

ambientais e de particular interesse neste trabalho: diclofenaco (DCF), sulfametoxazol 

(SMX), trimetoprima (TRI) e bezafibrato (BZF). O miconazol (MCZ), medicamento 

antimicótico de uso tópico, também foi alvo desta pesquisa e a sua estrutura química está 

igualmente exposta na Figura 3.8.       

A ocorrência contínua dos fármacos no meio ambiente, mesmo em concentrações sub-

terapêuticas, representa uma ameaça potencial à saúde pública, embora ainda não seja 

possível avaliar com clareza os efeitos da exposição humana a esses micro contaminantes 
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(SANTOS et al., 2010). Esses efeitos são estimados com base em estudos ecotoxicologicos, 

nos quais são usados alguns organismos que possuem vias metabólicas e receptores 

semelhantes aos encontrados em seres humanos. Esses organismos são expostos aos fármacos 

nas concentrações relevantes em termos de ocorrência no meio ambiente e os efeitos agudos e 

crônicos são avaliados.  

  

  

 

Figura 3.8 – Estruturas químicas dos fármacos de interesse nesta pesquisa: (a) 

sulfametoxazol; (b) trimetoprima; (c) diclofenaco; (d) miconazol; (e) bezafibrato   

Em geral, as pesquisas apontam que a maioria dos fármacos apresentam toxicidade aguda aos 

animais em concentrações muito superiores (100 a 1000 vezes) àquelas geralmente 

encontradas no meio ambiente, o que de certa forma também poderia ser extrapolado para os 

seres humanos (CHOI et al., 2008; FARRÉ et al., 2008; ZHANG et al., 2008). Entretanto, 

deve-se destacar que os fármacos são encontrados no meio ambiente misturados e os efeitos 

tóxicos interativos ainda são pouco conhecidos. Experimentos de toxicidade em misturas de 
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anti-inflamatórios demonstraram efeitos em concentrações em que o fármaco sozinho não 

havia oferecido risco (CLEUVERS, 2004).  

Por outro lado, a toxicidade crônica é uma questão de grande interesse, uma vez que alguns 

estudos indicam a possibilidade de ocorrência de efeitos em alguns animais expostos em 

concentrações relevantes em termos de ocorrência no meio ambiente (SCHWAIGER et al., 

2004; TRIEBSKORN et al., 2004; COSTANZO et al., 2005; BROWN et al., 2007).   

Com base nessas informações, nos próximos subitens serão abordados alguns grupos de 

fármacos relacionados com esta pesquisa, com destaque para as pesquisas que avaliaram a 

exposição de organismos aquáticos a esses micro contaminantes.  

O grupo dos antimicóticos não será enfocado devido à escassez de estudos no tema. Ademais, 

pelo fato desses medicamentos serem usados topicamente em pequenas doses, a ocorrência no 

meio ambiente é baixa e geralmente menor do que o limite de quantificação (LQ) dos 

métodos analíticos (ROBERTS e BERSUDER, 2006; HUANG et al., 2010; LINDBERG et 

al., 2010), o que diminui a preocupação da comunidade científica acerca dos efeito causados 

por esse grupo de medicamentos. Como exemplo, um paciente que faz o uso do MCZ utiliza 

em média 12 mg por dia do medicamento, o que é muito inferior à dose diária dos outros 

fármacos pesquisados neste trabalho como: BZF (dose diária entre 400 e 600 mg), DCF (dose 

diária entre 100 e 200 mg), SMX (dose diária entre 400 e 3.200 mg) e TRI (dose diária entre 

80 e 640 mg).    

3.2.2.1 Anti-inflamatórios 

Os anti-inflamatórios são ácidos orgânicos fracos que inibem, de forma reversível ou 

irreversível, as enzimas ciclo-oxigenases envolvidas na síntese das prostaglandinas. As 

prostaglandinas são hormônios que fazem a quimiotaxia de células especializadas na 

fagocitose de restos celulares resultantes de um processo inflamatório e, quando presentes em 

altos níveis em um estágio inflamatório, elevam a temperatura corporal e ativam as 

terminações nervosas locais da dor (VANE e BOTTING, 1998 apud SANTOS et al., 2010).   

Segundo Santos et al. (2010), os anti-inflamatórios são os fármacos mais estudados e com 

maior ocorrência nos ambientes aquáticos, sendo que em 16% dos artigos publicados no tema 

entre 1997 e 2009 essa classe terapêutica foi reportada.  Dentre os diversos anti-inflamatórios 
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de uso humano, o DCF foi apontado nas pesquisas como o representante mais tóxico 

(SANTOS et al., 2010). 

Como exemplo, ensaios de toxicidade crônica realizados em trutas Oncorhynchus mykiss 

evidenciaram alterações citológicas no fígado, rins e brânquias após 28 dias de exposição à 

apenas 1 µg∙L
-1 

do DCF. Para uma concentração de 5 µg∙L
-1

,
 
lesões renais foram evidentes, 

assim como a bioacumulação da droga no fígado, nos rins, nas brânquias e nos músculos 

(SCHWAIGER et al., 2004, TRIEBSKORN et al., 2004). Outra espécie de truta (Salmo trutta 

fario) apresentou problemas citológicos semelhantes e uma redução de hemácias após 21 dias 

de exposição a  0,5 µg∙L
-1 

do DCF (HOEGER et al., 2005).  

Por outro lado, Cleuvers (2003) observou toxicidade aguda em crustáceos cladóceros, algas 

do grupo Chlorophyta e macrófitas aquáticas somente para concentrações elevadas do DCF 

em termos da ocorrência típica em ambientes aquáticos e em efluentes de ETE. O autor 

verificou CE50 para imobilização da Daphnia magna igual a 68,0 mg∙L
-1

. As algas verdes 

Desmodesmus subspicatus apresentaram uma CE50 para inibição do crescimento igual a 72,0 

mg∙L
-1

. Com relação às macrófitas Lemna minor, a CE50 para inibição do crescimento foi 7,5 

mg∙L
-1

.   

Nas pesquisas sobre a ocorrência do DCF (Tabelas 3.1 a 3.5 do item 3.1 deste capítulo), o 

anti-inflamatório foi detectado em efluentes de ETE em concentrações que variaram entre 35 

e 1.950 ng∙L
-1
, enquanto que em águas superficiais a ocorrência variou entre 1,1 e 282 ng∙L

-1
. 

Esses dados de certa forma não descartam a possibilidade da observância de efeitos crônicos 

em organismos aquáticos, notadamente naqueles ambientes altamente contaminados, como foi 

o caso das concentrações do DCF encontradas por Ghiselli (2006) na cidade de Campinas - 

SP. Em águas de abastecimento, a ocorrência desse fármaco é milhões de vezes inferior aos 

valores de toxicidade crônica verificados.  

3.2.2.2 Antibióticos 

Os estudos a respeito da ocorrência desta classe de fármaco no meio ambiente foram 

motivados a partir da hipótese da disseminação de bactérias patogênicas resistentes aos 

antibióticos causada pelo aporte contínuo desses compostos nos diversos ambientes. A 

resistência aos antibióticos é um problema importante na saúde pública, pois gera 
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complicações no tratamento de doenças e aumenta o uso de medicamentos com maior 

espectro de ação contra as bactérias, que geralmente são mais caros e potentes. 

Wirtz et al. (2010) coletaram dados de vendas nacionais de antibióticos para o setor de varejo 

entre 1997 e 2007 em oito países latino-americanos (Argentina, Brasil, Chile, Colômbia, 

México, Peru, Uruguai e Venezuela). Dado o contexto desses países, em que as restrições 

para venda de antibióticos somente com receita médica não são aplicadas com rigor, incluiu-

se no estudo as vendas sem prescrição. Esses dados são utilizados pelas indústrias 

farmacêuticas para se estimar o volume anual de vendas de medicamentos e têm sido 

amplamente utilizados em estudos de mercado.  

Segundo Wirtz et al. (2010), dentre os países avaliados o Brasil e o Uruguai apresentaram 

menor consumo de antibióticos, sendo que a Dose Diária Definida para cada 1.000 habitantes 

por dia (DDD∙1.000 hab
-1
∙dia

-1
) no Brasil variou de 6,5 em 1997 a 7,0 em 2007, enquanto que 

para o México (país latino-americano com o maior consumo de antibióticos) o valor variou de 

15,7 a 13,3 nos mesmos anos. A DDD∙1.000 hab
-1
∙dia

-1
 é uma unidade utilizada nos estudos 

de consumo de fármacos definida como a dose média diária de prescrição de um determinado 

medicamento recomendada pela Organização Mundial de Saúde.  

Comparado com os países europeus, o consumo dos antibióticos na America Latina é baixo. 

Em 2004, a Holanda foi o país da UE que apresentou menor consumo de antibióticos 

(DDD∙1.000 hab
-1
∙dia

-1 
= 9,7). Já a Grécia, país com maior consumo de antibióticos da UE, o 

valor foi equivalente a 33,4 (SANDE-BRUINSMA et al., 2008).  

Wirtz et al. (2010) também analisaram a distribuição das classes de antibióticos mais 

consumidas nos oito países em 2007 e constataram que as penicilinas foram os medicamentos 

mais usados, seguido pelos macrolídeos (p. ex.: eritromicina, azitromicina, claritromicina),  

estreptograminas e o grupo das quinolonas (p. ex: ciprofloxacina, cinoxacina). A TRI e as 

sulfonamidas (p. ex.: SMX) estiveram entre os antibióticos menos consumidas na América 

Latina e no Brasil. A pesquisa de Sande-Bruinsma et al. (2008) na Europa apresentou 

distribuição de consumo semelhante. 

Como base nesses dados, poder-se-ia dizer que as pesquisas sobre a ocorrência dos 

antibióticos nos ambientes aquáticos de certa forma contrariam a tendência mundial de 

consumo desses fármacos, já que elas abordam exatamente as classes de antibióticos menos 
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consumidas em todo o mundo (sulfonamidas e a TRI). Entretanto, vale destacar neste 

momento que a definição dos compostos-alvo de uma pesquisa não pode ser baseada somente 

no consumo do medicamento, já que um determinado fármaco pode ser pouco biodegradável 

e apresentar uma grande solubilidade em água e, portanto, uma ampla mobilidade no meio 

ambiente. Sendo assim, a probabilidade de ocorrência (detecção) desse antibiótico no 

ambiente aquático será maior, ainda que seu consumo seja menor. Ademais, deve-se levar em 

consideração os métodos analíticos disponíveis para a determinação dos compostos. 

Ressalta-se que o SMX e a TRI foram escolhidos nesta pesquisa em função do grande uso do 

Bactrim® como antibiótico de largo espectro no combate a diferentes infecções e, 

principalmente, devido à sua baixa biodegradabilidade e sobremaneira detecção no meio 

ambiente. 

Para os estudos ecotoxicologicos, verifica-se uma ampla variedade das classes de antibióticos 

abordados. Isidori et al. (2005) estudaram o efeito de vários antibióticos (eritromicina, 

tetraciclina, SMX, floxacina, lincomicina e claritromicina) sobre organismos aquáticos 

pertencentes a diferentes níveis tróficos (bactérias, algas, rotíferos, crustáceos e peixes). 

Como no caso dos anti-inflamatórios abordados no subitem anterior, os resultados de Isidori 

et al. (2005) mostraram que o nível de toxicidade aguda foi da ordem de mg∙L
-1

, enquanto que 

a toxicidade crônica foi observada em concentrações da ordem de µg∙L
-1

, notadamente para o 

caso das algas. Os antibióticos testados mostraram-se menos ativos no caso dos rotíferos, 

crustáceos e peixes, os quais nenhum efeito foi observado, mesmo para concentrações iguais a 

1.000 mg∙L
-1

. 

Testes de toxicidade crônica realizados em algas mostraram resultados semelhantes, com 

CE50 para inibição do crescimento variando de 3 µg∙L
-1

 de tiamulina (antibiótico de uso 

veterinário) em cianobactérias Microcystis aeruginosa até 130 mg∙L
-1

 de TRI em algas verdes 

Selenastrum capricornutum (HOLTEN LÜTZHØFT et al., 1999; HALLING-SØRENSEN, 

2000).  

Para outros organismos menos sensíveis, a exemplo de peixes ou mesmo crustáceos, 

aparentemente não são observados efeitos crônicos em concentrações relevantes 

ambientalmente (SANTOS et al., 2010).  
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3.2.2.3 Reguladores lipídicos 

Os fármacos inclusos na classe terapêutica dos reguladores lipídicos são frequentemente 

prescritos com o objetivo de reduzir a concentração do colesterol e dos triglicérides no 

sangue. São divididos em dois grupos principais: as estatinas e os fibratos. 

As estatinas agem através da inibição das HMG-CoA redutases (3-hidroxi-3-metil-glutaril-

coenzima A redutases) envolvidas na formação do colesterol no fígado (SANTOS et al., 

2010). Já os fibratos, atuam na diminuição dos níveis de triglicérides no sangue pelo aumento 

da ação da proteína lipase, responsável pela lipólise (STAELS, 1998). Além disso, agem na 

ativação de receptores nucleares denominados PPAR (receptores ativados por proliferadores 

peroxissomais), que desempenham papel importante no catabolismo dos ácidos graxos e no 

transporte reverso do colesterol. Como resultado, ocorre a diminuição da concentração de 

triglicerídeos no sangue e o aumento do nível de HDL, conhecido como ‘colesterol bom’ 

(BOULANGER, 2006).  

Os PPAR também desempenham papel-chave em uma série de outros processos fisiológicos 

importantes como: crescimento, metabolismo, diferenciação celular, etc. A exposição de 

organismos que possuem esses receptores nucleares aos reguladores lipídicos do grupo dos 

fibratos pode levar a alterações de alguns processos fisiológicos, sendo esse o motivo da 

preocupação acerca do aporte dos reguladores lipídicos no meio ambiente (SANTOS et al., 

2010). Dentre o grupo dos fibratos mais usados na medicina e que apresentam maior 

ocorrência no meio ambiente, pode-se destacar: clofibrato, genfibrozil e benzafibrato 

(avaliado nesta pesquisa). 

A pequena quantidade de dados disponíveis na literatura sobre os efeitos causados pelos 

reguladores lipídicos no meio ambiente apontam que, de uma maneira geral, a ocorrência 

típica desses micro contaminantes nos ambientes aquáticos, se avaliados individualmente,  

não deve decorrer em alterações significativas nos organismos. Contudo, há que se considerar 

os efeitos interativos ainda pouco conhecidos.       

Raldúa et al. (2008) realizaram ensaios ecotoxicológicos com peixes da espécie Danio rerio 

(de nome popular Paulistinha) e constataram que as larvas expostas a 0,5 mg∙L
-1

 de clofibrato 

tiveram as suas características morfológicas alteradas e apresentaram comportamento 

letárgico. Já no caso do genfibrozil e do benzafibrato, Quinn et al. (2009) avaliaram os seus 
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efeitos agudos e crônicos em cnidários Hydra attenuata e constataram elevados valores de 

CL50 (22,4 e 70,7 mg∙L
-1

, respectivamente) e de CE50 para alterações morfológicas (1,2 e 35,9 

mg∙L
-1

, respectivamente), quando comparados às concentrações típicas encontradas em 

ambientes aquáticos ou até mesmo em esgotos brutos ou tratados. 

3.3 Mecanismos e fatores envolvidos na remoção dos micro 
contaminantes em ETE  

Devido ao reconhecimento de que os esgotos domésticos bruto e tratado estão entre as 

principais fontes de contaminação dos corpos d’água com os micro contaminantes, muitas 

pesquisas avaliaram a remoção desses compostos em ETE, notadamente naquelas compostas 

por sistemas de lodos ativados e biorreatores de membrana. 

Para se entender o destino dos fármacos e DE em uma ETE, deve-se avaliar os mecanismos 

de remoção envolvidos no processo, que por sua vez são definidos pelas propriedades físico-

químicas das moléculas dos micro contaminantes, pelas configurações dos sistemas de 

tratamento, pelas condições ambientais e pelos parâmetros operacionais aplicados ao sistema 

de tratamento (VIRKUTYTE et al., 2010). Os possíveis mecanismos de remoção serão 

detalhados nos próximos subitens, sendo eles (CALIMAN e GAVRILESCU, 2009): sorção, 

biodegradação, transformações químicas, fotodegradação e volatilização.    

3.3.1 Sorção 

O termo sorção refere-se ao fenômeno de transferência de massa no qual moléculas passam de 

uma fase fluida (líquida ou gasosa) e tornam-se associados a uma fase sólida ou líquida. A 

sorção de compostos orgânicos pode ser dividida nas seguintes categorias (PIGNATELO, 

2000): (i) adsorção, que é relacionada à interface entre as fases; (ii) absorção, que ocorre 

quando moléculas penetram na fase sólida ou líquida além da interface.  

A transferência de massa na sorção de compostos presentes em meio aquoso pode ser 

estimada com o conhecimento do coeficiente de distribuição ou partição sólido-líquido (Kd),  

definido como a relação entre as concentrações de uma substância nas fases líquida e sólida 

em condições de equilíbrio (SUÁREZ et al., 2008). No caso dos mecanismos envolvidos na 

sorção de micro contaminantes em uma ETE, pode-se dizer que, para um composto i em 

condições de equilíbrio entre as fases líquida e sólida, a concentração na fase sólida (Ci,S)  ou 
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, ,i S d i LC K SS C  

a massa de i por kg de sólidos (Ci,S∙SS
-1

) é proporcional à concentração do composto i na fase 

líquida (Ci,L), conforme mostra a Equação 3.1 (TERNES et al., 2004):  

 (3.1) 

 

na qual: 

 

Ci,S   = concentração do composto i na fase sólida (ng∙L
-1

 a µg∙L
-1

) 

Kd     = coeficiente de distribuição sólido-líquido (L∙kg
-1

) 

SS   = concentração de sólidos suspensos no esgoto ou produção de lodo por litro de esgoto 

tratado (kg∙L
-1

)  

Ci,L  = concentração do composto i dissolvido na fase líquida (ng∙L
-1 
a µg∙L

-1
)  

Nos estudos de balanço de massa de micro contaminantes em sistemas de lodos ativados, 

normalmente se desconsidera a liberação de sítios para a sorção devido ao processo de  

biodegradação (sobre a fase sólida ou no seio líquido), assumindo-se que apenas o lodo 

recém-gerado é disponível para o processo de sorção dos compostos que adentram 

continuamente o reator biológico (TERNES et al., 2004). Contudo, tal premissa é uma 

simplificação do modelo e pode ser aplicada ao sistema de Lodos Ativados porquê o tempo de 

retenção do lodo no sistema é muito maior do que o TDH e a geração de sólidos no sistema é 

grande quando comparada à liberação dos sítios para a sorção. Nesse caso, o termo SS não é a 

concentração de sólidos totais (ST) do lodo, mas sim a quantidade de lodo gerado por unidade 

de esgoto tratado.  

O Kd depende das características da molécula do composto, assim como do tipo de lodo 

(primário, aeróbio, anaeróbio, etc.) ou sólidos suspensos em questão. Além disso, está 

relacionando aos processos de absorção e adsorção, conforme será abordado a seguir 

(TERNES et al., 2004; SUÁREZ et al., 2008).  Ternes et al. (2004) propuseram um método 

rápido para a determinação do Kd para se estimar a contribuição da sorção na remoção de 

micro contaminantes em ETE. 

3.3.1.1 Absorção 

A absorção é um processo no qual as moléculas presentes em uma determinada fase fluida são 

transferidas para outra fase, sólida ou líquida. No caso dos micro contaminantes em um 
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sistema de tratamento biológico, refere-se às interações dos grupos alifáticos e aromáticos da 

substância presente na fase líquida com a membrana celular lipofílica dos microrganismos 

presentes na biomassa (lodo) ou com as frações lipídicas presentes nos sólidos suspensos 

(SUÁREZ et al., 2008). Portanto, a lipofilicidade ou hidrofobicidade é a principal propriedade 

de um micro contaminante que determina a sua capacidade absorção nas matrizes sólidas 

presentes em uma ETE.  

Para se quantificar o grau de lipofilicidade de uma substância, é utilizado o coeficiente de 

partição octanol/água (Kow). O valor de Kow corresponde ao equilíbrio de partição de um 

soluto entre uma fase orgânica composta por octanol e uma fase aquosa. Altos valores de Kow 

caracterizam compostos hidrofóbicos com grande tendência para sorção em matrizes 

orgânicas. Normalmente o Kow é expresso na forma de sua grandeza logarítmica (log Kow). 

Micro contaminantes que apresentam log Kow < 2,5 são caracterizados por alta hidrofilicidade 

e baixa tendência de absorção na biomassa e nas frações lipídicas dos sólidos suspensos. Para 

aqueles que apresentam o log Kow entre 2,5 e 4,0, espera-se uma tendência moderada de 

absorção nessas matrizes. Já os micro contaminantes com log Kow > 4,0 são altamente 

hidrofóbicos e têm um grande potencial para serem encontrados sorvidos nos sólidos 

presentes nos sistemas de tratamento de esgoto (ROGERS, 1996; TER LAAK et al., 2005).       

3.3.1.2 Adsorção 

A adsorção é um fenômeno de transporte de massa que consiste na transferência física de um 

soluto em um gás ou líquido para uma superfície sólida. O soluto adsorvido não se dissolve no 

sólido, mas permanece na interface sólido/líquido ou sólido/gás (FOUST et al., 1982).  

No caso dos micro contaminantes em um processo de tratamento de esgoto, a adsorção refere-

se às interações eletrostáticas dos grupos positivamente carregados dos compostos com as 

superfícies carregadas negativamente da biomassa ou às forças de interação de Wan der 

Waals dos grupos alifáticos dos micro contaminantes com as superfícies hidrofóbicas da 

biomassa e da matéria orgânica em suspensão. Para efeito prático nesse caso, as forças de 

Wan der Waals são desconsideradas por serem mais fracas do que as interações eletrostáticas, 

sendo determinantes no processo de absorção por efeito da hidrofobicidade ou lipofilicidade, 

conforme já mencionado.  
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Portanto, a adsorção está relacionada com a capacidade de uma substância estar ionizada ou 

dissociada na fase aquosa. Moléculas ionizadas negativamente no pH do efluente tenderão a 

sofrer repulsão pela biomassa carregada negativamente (SUÁREZ et al., 2008). 

O grau de ionização de uma molécula orgânica em meio aquoso é caracterizado pela 

constante de dissociação ou acidez (Ka), definida conforme a Equação 3.2 genérica para um 

ácido fraco. 

                                       

(3.2) 

 

na qual: 

 

Ka                       = constante de dissociação  

[R-COO
-
]     = concentração molar da base conjugada dissociada formada a partir do ácido 

genérico R-COOH (mol∙L
-1

) 

[H
+
]            = concentração molar de íons H

+
 (mol∙L

-1
) 

[R-COOH] = concentração molar de um ácido orgânico genérico (mol∙L
-1

) 

A Ka é proporcional à concentração dos íons formados a partir de um ácido ou de uma base e, 

quanto maior for o seu valor, maior a tendência de ionização da molécula. Como o termo Ka é 

uma constante definida para cada substância, chama-se atenção para o fato de que a ionização 

de uma molécula orgânica depende da concentração de íons H
+
 no meio e, portanto, do pH.  

A Ka normalmente é expresso na forma do logaritmo inverso (pKa), sendo que o grau de 

ionização de um ácido fraco orgânico ou uma base fraca orgânica depende do seu pKa e do 

pH do meio. Assim ocorre também para os micro contaminantes que adentram um 

determinado sistema de tratamento de esgoto operado em um pH definido. As Equações 3.3 e 

3.4 representam o significado do pKa para moléculas orgânicas ácidas e básicas, 

respectivamente.    

 

(3.3) 

 

 

(3.4) 
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nas quais: 

 

pKa                     = logaritmo inverso da constante de dissociação  

pH               = potencial hidrogeniônico ou logaritmo inverso da concentração de H
+
  

[R-COO
-
]      = concentração molar da base conjugada ionizada formada a partir do ácido 

genérico R-COOH (mol∙L
-1

)         

[R-COOH]  = concentração molar de um ácido orgânico genérico (mol∙L
-1

) 

[R-NH3
+
]    = concentração molar do ácido conjugado ionizado formado a partir da base 

genérica R-NH2 (mol∙L
-1

) 

[R-NH2]       = concentração molar de uma base orgânica genérica (mol∙L
-1

) 

Com base nessas informações, pode-se fazer um estudo de caso aplicando a Equação 3.4 para 

a TRI em um sistema de tratamento de esgoto composto por reator anaeróbio do tipo UASB. 

Conforme será abordado no próximo subitem, a TRI possui um pKa igual a 7,1, sendo a sua 

forma ionizada constituída pela adição de um próton (H
+
) ao grupo amino ‘-NH2’, que se 

torna ‘-NH3
+
’ (vide estrutura química na Figura  3.8). O pH de operação de um reator UASB 

geralmente é próximo de 6,8. Assim, aplicando a Equação 3.4, tem-se: 

  (3.5) 

  

 

 

(3.6) 

 

 

 

(3.7) 

A partir da Equação 3.7, verifica-se para o estudo de caso que, dentre as moléculas de TRI 

que adentram um reator UASB, cerca de 67% são ionizadas positivamente e são passíveis de 

adsorção no lodo.  

Entretanto, há que se considerar que os sólidos também podem adquirir carga positiva ou 

neutra em função do pH do meio. O valor do PCZ – ponto de carga zero (pH em que a soma 

de cargas é zero) ou do potencial zeta (pH em que o potencial na superfície do sólido é zero) 

indicam esse efeito. 
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Para se estimar a porcentagem de uma substância adsorvida em uma matriz sólida, é mais 

conveniente o uso do coeficiente de adsorção normalizado em função do conteúdo orgânico 

(Koc), que pode ser calculado a partir do Kd e da fração orgânica (foc) nos sólidos, conforme 

mostra a Equação 3.8 abaixo (CARBALLA et al., 2008): 

 (3.8) 

 

na qual: 

 

Koc           = coeficiente de adsorção normalizado em função do conteúdo orgânico (L∙kg
-1

)  

Kd             = coeficiente de distribuição sólido-líquido (L∙kg
-1

) 

foc              = fração orgânica da matriz sólida 

%CO    = percentual de carbono orgânico da matriz sólida 

Por ser dependente do Kd e, por consequência, do pKa e do log Kow, o Koc é um coeficiente 

que abrange a adsorção referente às interações eletrostáticas e não eletrostáticas (p.ex.: forças 

de Wan der Waals, ligações de hidrogênio) com as superfícies da matéria orgânica.  

Carballa et al. (2008) usaram digestores de lodo em escala de bancada para determinar o Koc 

de diversos fármacos e DE em lodo digerido. Os autores estimaram ainda o Koc através do 

modelo proposto por Schwarzenbach et al. (1993), sendo os valores do modelo ligeiramente 

inferiores aos determinados experimentalmente.  

3.3.1.3 Propriedades físico-químicas de alguns micro contaminantes relevantes 

Conforme abordado no subitem anterior, o potencial para a sorção dos micro contaminantes 

nas matrizes sólidas presentes em ETE é função do caráter lipofílico (log Kow) e da 

capacidade de ionização das moléculas (pKa). A Tabela 3.8 apresenta os valores de log Kow e 

pKa para alguns micro contaminantes de interesse particular desta pesquisa. Com base nesses 

valores, a tendência para a sorção (absorção e adsorção) foi estimada qualitativamente na 

Tabela 3.8. Pelo fato da adsorção por interações eletrostáticas ser dependente do pH do meio e 

do caráter ácido/básico da molécula, a tendência foi apresentada nessa caso para diferentes 

valores de pH do meio. 
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No caso específico do SMX, pelo fato da molécula desse antibiótico possuir duas aminas 

ionizáveis (Figura 3.8), são verificados dois valores de pKa. Como resultado, se o pH do meio 

estiver entre os valores do pKa, o SMX estará presente como uma espécie predominantemente 

neutra. Se o pH do ambiente estiver abaixo ou acima do primeiro e do segundo pKa, o SMX 

estará presente como uma espécie carregada positivamente ou negativamente, 

respectivamente.   

Tabela 3.8 – Propriedades físico-químicas de alguns micro contaminantes relevantes e 
potencial para sorção em matrizes sólidas carregadas negativamente presentes em ETE  

Composto Abreviação 
Identificador 

CAS* 

log 

Kow** 
pKa** 

Tendência para a sorção 

Sorção 

lipofílica 
 

Adsorção por interações 

eletrostáticas 

 pH 3 5 6 7 8 9 11 

17β-estradiol E2 50-28-2 4,01 10,4 ++  / / / / / / - - 

17α-etinilestradiol EE2 57-63-6 3,67 10,4 +  / / / / / / - - 

Bisfenol A BPA 80-05-7 3,32 10,2 +  / / / / / / - - 

Nonilfenol NP 25154-52-3 5,71 10,3 ++  / / / / / / - - 

Diclofenaco DCF 15307-86-5 4,51 4,2 ++  / - - - - - - - - - - - - 

Sulfametoxazol SMX 723-46-6 0,89 (1) 1,6 

(2) 5,7 
- -  / - - - - - - -  - -  - -  

Trimetoprima TRI 738-70-5 0,91 7,12 - -  ++ ++ ++ + / / / 

Bezafibrato BZF 41859-67-0 4,32 3,3 ++  - - - - - - - - - - - - - 

Miconazol MCZ 22916-47-8 6,25 6,7 ++  ++ ++ ++ + / / / 

*   CAS: Chemical Abstract Service. Número que corresponde à identificação química da substância   

** Fonte: Hazardous Substances Data Bank – United States National Library of Medice – Toxnet Toxicology 

Data Network (TOXNET, acessado em 2011)   

(1) e (2): Primeiro e segundo pKa  ++ : grande tendência  + : tendência moderada 

- : hidrofilicidade ou  repulsão moderadas  - - : hidrofilicidade ou repulsão intensas     / : sem efeito     

A forma mais simples para se estimar a afinidade dos micro contaminantes pelos sólidos é 

baseada nas propriedades físico-químicas das moléculas, conforme apresentado na Tabela 3.8. 

Essas estimativas são razoáveis, mas apresentam desvios do real potencial para a sorção. 

Muitos fármacos e DE possuem grupos funcionais polares (p. ex.: grupos carboxílicos, 

aldeídos e aminas), que podem interagir com grupos específicos da matéria orgânica presentes 

nos sólidos. Portanto, em alguns casos os valores log Kow e pKa são inadequadas para se 

estimar os mecanismos de sorção nas matrizes sólidas presentes em ETE (TERNES et al., 
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2004). Nesses casos, o uso do coeficiente de distribuição sólido-líquido (Kd) é mais adequado 

por se tratar de valores baseados em estudos experimentais. 

Avanços recentes na metodologia analítica permitem atualmente a determinação das 

concentrações dos micro contaminantes sorvidos nos sólidos, e alguns valores de Kd já foram  

reportados na literatura (TERNES et al., 2004; CARBALLA et al., 2008; SUÁREZ et al., 

2008). Conforme já abordado, o Kd não depende somente das propriedades da molécula do 

composto, mas também das características do sólido em questão. Dessa forma, é necessário 

que se determine o Kd para cada tipo de matriz encontrada nos diversos tipos de sistemas de 

tratamento de esgoto. Em geral, valores de log Kd ≤ 2,0 indicam uma tendência quase nula 

para a adsorção do micro contaminante em questão (TERNES et al., 2004). Já a faixa de log 

Kd compreendida entre 2,0 e 2,7, indica uma baixa tendência para a adsorção do composto 

(TERNES et al., 2004). Valores superiores a 2,7 demonstram alta tendência do contaminante 

para a adsorção em uma matriz específica (TERNES et al., 2004).  

Até o momento, os valores do Kd foram reportados apenas para as matrizes sólidas presentes 

em ETE na modalidade lodos ativados, a exemplo dos lodos de decantadores primários, 

tanques de aeração e digestores anaeróbios (Tabela 3.9). Ainda são necessários mais estudos 

para se determinar o Kd em outras matrizes sólidas presentes nos diversos sistemas de 

tratamento de esgoto (p. ex.: reatores anaeróbios, sistemas naturais, reatores aeróbios com 

biomassa aderida, etc.).  

Tabela 3.9 – Logaritmo do coeficiente de distribuição sólido-líquido (log Kd) de alguns micro 
contaminantes relevantes presentes em matrizes sólidas em sistema de lodos ativados 

Composto 

log (Kd) 

Lodo primário 

(decantador primário) 

Lodo secundário   

(lodos ativados) 

Lodo digerido      

(digestores anaeróbios) 

Estrona 2,8 2,9 - 

17β-estradiol - 2,4 - 3,0 2,7 

17α-etinilestradiol 2,4 2,5 - 3,0 2,6 

Diclofenaco 2,7 1,2 1,8 

Sulfametoxazol 2,6 2,3 - 2,6 1,4 

Trimetoprima - 2,3 - 

Fonte: Clara et al., (2004); Ternes et al., (2004); Andersen et al., (2005); Göbel et al., (2005); 

Carballa et al., (2007); Carballa et al., (2008); Suárez et al., (2008). 
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3.3.2 Transformações biológicas 

Embora a biodegradação seja uma das transformações mais significantes no tratamento de 

esgoto, no caso dos micro contaminantes o processo é limitado do ponto de vista cinético 

devido às baixas concentrações dos compostos verificadas no esgoto bruto. Segundo Joss et 

al. (2006), a maior parte dos micro contaminantes apresentam cinética de degradação de 

pseudo-primeira ordem, o que significa que a taxa de transformação biológica é diretamente 

proporcional à concentração dos compostos presentes na fase líquida, além da concentração 

da biomassa no sistema, que é considerada em excesso e constante para fins de integração da 

equação diferencial (Equação 3.9). 

 

(3.9) 

 

na qual: 

 

Ci    = concentração total do composto i (ng∙L
-1

 a µg∙L
-1

) 

t        = tempo (d) 

Kbio = constante de biodegradação do composto i (L∙gss
-1
∙d

-1
) 

SS   = concentração de sólidos totais no lodo (g∙L
-1

)  

Ci,L  = concentração do composto i dissolvido na fase líquida (ng∙L
-1 
a µg∙L

-1
)  

A proporcionalidade é definida pela constante de biodegradação (Kbio), obtida por meio de 

ensaios de laboratório realizados para a determinação dos termos da Equação 3.9. Para se 

evitar dispendiosas análises dos compostos sorvidos nos sólidos, pode ser útil reformular a 

Equação 3.9 assumindo o equilíbrio de sorção apresentado na Equação 3.1. Deve-se 

considerar ainda que a concentração total de um composto i (Ci) é igual à concentração 

dissolvida na fase líquida (Ci,L) somada à concentração na fase sólida (Ci,S). Assim, obtém-se 

a Equação 3.10 em que o valor de Kbio é determinado em ensaios de batelada em bancada 

apenas através das concentrações dos micro contaminantes presentes na fase líquida. Para 

tanto, deve-se assumir um Kd previamente determinado em outros estudos (JOSS et al., 2006).  

 

(3.10) 
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na qual: 

 

Ci,L  = concentração do composto i dissolvido na fase líquida (ng∙L
-1

 a µg∙L
-1

)  

t      = tempo (d) 

Kbio  = constante de biodegradação (L∙gss
-1
∙d

-1
) 

Kd    = coeficiente de distribuição sólido-líquido (L∙kg
-1

) 

SS    = concentração de sólidos totais no lodo (g∙L
-1

 ou kg∙L
-1

)  

Joss et al. (2006) realizaram experimentos para a determinação do Kbio de vários micro 

contaminantes. A pesquisa foi realizada em ensaios de bancada com lodo aeróbio (0,5 g 

SSV∙L
-1

) proveniente de um processo de lodos ativados (idade do lodo de 10 a 15 dias). 

Foram adicionados vários micro contaminantes em concentrações relevantes em termos de 

ocorrência no esgoto sanitário (3 µg∙L
-1

). Os valores de kbio foram obtidas através das medidas 

do decaimento das concentrações dos compostos, ajustando-se os dados para a cinética de 

pseudo-primeira ordem. Alguns valores de kbio de interesse particular para esta pesquisa 

foram (JOSS et al., 2006): 550 a 950 L∙gSS
-1
∙d

-1
 para o E2; 7 a 9 L∙gSS

-1
∙d

-1
 para o EE2; < 0,1 

L∙gSS
-1
∙d

-1
 para o DCF; < 0,1 a 0,3 L∙gSS

-1
∙d

-1
 para o SMX; 4 a 7 L∙gSS

-1
∙d

-1
 no caso do BZF.  

Joss et al. (2006) também concluíram que, no caso dos compostos com pouca tendência para a 

sorção na biomassa aeróbia (log Kd ≤ 2,0), a divisão do volume reacional do reator em vários  

compartimentos (reator de fluxo em pistão) melhorou significativamente a remoção dos 

compostos biodegradáveis, quando comparado a um reator de mistura completa. Com base 

nesses resultados, Joss et al. (2006) ainda propuseram a seguinte classificação dos micro 

contaminantes quanto ao  grau de biodegradabilidade:  

 Substâncias com o Kbio < 0,1 L∙gSS
-1
∙d

-1
 não apresentam remoção satisfatória pelo 

mecanismo de biodegradação, sendo a eficiência máxima < 20 % para compostos com 

grande tendência para a sorção (log Kd > 3); 

 Substâncias com o Kbio entre 0,1 e 10 L∙gSS
-1
∙d

-1
 devem ser parcialmente biodegradados 

(eficiência entre 20 e 90 %);  

 Para compostos com Kbio > 10 espera-se uma boa remoção biológica (acima de 90 %), 

sendo a eficiência dependente do regime hidráulico do reator (melhores remoções para 

reatores de fluxo em pistão). O impacto positivo da aproximação do reator ao regime 
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hidráulico de fluxo em pistão foi menos significativo para compostos com grande 

tendência para a sorção.      

Outro estudo realizado por Joss et al. (2004) demonstrou que a remoção biológica de alguns 

estrogênios foi claramente dependente da atividade do lodo e do potencial redox dos sistemas 

de tratamento. Dessa forma, a concentração de oxigênio dissolvido no ambiente é um 

importante fator na remoção biológica dos micro contaminantes, notadamente para o caso dos 

DE, que são mais facilmente degradados em condições aeróbias quando comparadas às 

condições anaeróbios (VIRKUTYTE et al., 2010). A baixa biodegradabilidade dos DE 

provavelmente decorre da presença dos anéis aromáticos fenólicos em suas estruturas, que são 

dificilmente biodegradados em ambientes anaeróbios.    

A despeito da importância do estabelecimento do Kbio para os micro contaminantes em 

diversos sistemas de tratamento sobre condições ambientais e operacionais variadas, nenhum 

estudo adicional foi encontrado na literatura, o que indica a necessidade do aprofundamento 

científico no tema. Por outro lado, fatores que afetam a remoção biológica dos fármacos e DE 

em ETE são frequentemente relatados na literatura.  

A disponibilidade dos micro contaminantes para a assimilação pelos microrganismos é um 

dos fatores mais importantes na determinação da taxa de biodegradação em ETE (BURGESS 

et al., 2005). Em geral, a biodisponibilidade é definida pela combinação dos aspectos físico-

químicos relacionados à distribuição e à transferência de massa dos compostos entre as fases 

líquida e sólida, e dos aspectos fisiológicos relacionados aos microrganismos. Uma alta 

biodisponibilidade depende principalmente da solubilidade do micro contaminante em meio 

aquoso (CIRJA et al., 2008). Compostos com log Kow < 2,5 possuem uma elevada 

hidrofilicidade e, portanto, uma boa biodisponibilidade (VIRKUTYTE et al., 2010). 

A biodisponibilidade depende também da atividade dos microrganismos e, dessa forma, a 

temperatura é um fator importante, pois a taxa de crescimento dos microrganismos aumenta 

em ambientes mais quentes. Ademais, em temperaturas maiores o processo de sorção é 

desfavorecido e o composto estará mais solúvel em meio aquoso, favorecendo mais uma vez a 

biodisponibilidade (VIRKUTYTE et al., 2010).   

O TDH e o tempo de retenção dos sólidos no sistema (idade do lodo) são outros importantes 

fatores que influenciam na remoção biológica dos micro contaminantes em ETE. Na 
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realidade, esses fatores também definem os mecanismos de sorção. Um longo TDH, assim 

como uma elevada idade do lodo, permitem um maior tempo para a biodegradação e para a 

sorção dos compostos. 

Suárez et al. (2008) relacionaram as propriedades físico-químicas das moléculas, o TDH dos 

sistemas e a idade do lodo com a remoção biológica dos micro contaminantes em ETE e 

generalizaram as seguintes conclusões: 

 Compostos com elevadas Kbio e baixos valores de Kd são muito bem biodegradados 

independentemente do TDH e da idade do lodo; 

 Compostos com baixas Kbio e altos valores de Kd são retidos no sistema de tratamento 

através da sorção e biodegradados quando a idade do lodo é suficiente para permitir 

desorção e subsequente biodegradação; 

 Compostos com elevadas Kbio e valores de Kd intermediários são moderadamente 

biodegradados independentemente do TDH. A remoção dessas substâncias é ainda 

ligeiramente dependente da idade do lodo; 

 Compostos com baixos valores de Kbio e Kd não são removidos por sorção, nem 

biodegradados, independentemente do TDH e da idade do lodo. 

Servos et al. (2005) realizaram um estudo em 12 ETE no Canadá em que se verificou 

pequenas correlações (r
2 

< 0,53) entre o TDH e a remoção de alguns estrogênios ou a idade do 

lodo e a remoção desses compostos. Apesar de poucas evidências estatísticas, os autores 

observaram que as estações operadas com maiores TDH (> 27 h) ou idades do lodo elevadas 

(> 35 dias) apresentaram eficiências de remoção da E1 e do E2 muito superiores àquelas 

verificadas em plantas operadas com menores TDH e baixas idades do lodo (2 a 5 dias). 

Adicionalmente, a variabilidade dos dados de eficiência de remoção foi menor no primeiro 

caso (SERVOS et al., 2005).  

O efeito do TDH sobre a remoção dos micro contaminantes em ETE também foi estudado por 

Gros et al. (2007) em sistema de Lodos Ativados. Os maiores TDH (23 a 25 h) permitiram 

melhores eficiências de remoção para a maioria dos fármacos estudados, enquanto que as 

ETE operadas com TDH de 8 h mostraram-se ineficientes na remoção de grande parte dos 

compostos.  
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Conforme visto no estudo de Servos et al. (2005) existem evidencias de que a capacidade de 

biodegradação e sorção dos micro contaminantes é tanto maior, quanto mais elevada for a 

idade do lodo. O maior tempo de retenção da biomassa pode permitir o desenvolvimento de 

bactérias de crescimento mais lento especializadas na remoção de alguns fármacos e DE, ou 

ainda pode proporcionar uma melhor adaptação dos microrganismos para a remoção desses 

compostos (VIRKUTYTE et al., 2010). 

Tambosi (2008) verificou que um biorreator com membranas operado com idade do lodo de 

30 dias apresentou frequentemente remoção de alguns anti-inflamatórios (acetaminofeno, 

cetoprofeno e naproxeno) e antibióticos (roxitromicina, sulfametoxazol e trimetoprima) 

superior à outro biorreator com membranas operado com idade do lodo de 15 dias.     

Saino et al. (2004) sugeriram que é necessário o emprego de uma idade do lodo de pelo 

menos 10 a 12 dias para promover a remoção da E1 e do E2 em sistemas de lodos ativados. 

Da mesma forma, Clara et al. (2005b) concluíram que a idade do lodo de 10 dias foi 

suficiente para permitir a remoção de alguns micro contaminantes biodegradáveis em sistemas 

de tratamento de esgoto nas modalidades lodos ativados e biorreator com membranas. Para 

ETE operadas com idade do lodo abaixo desse valor crítico, é esperado que as concentrações 

efluentes sejam da mesma ordem de grandeza que as concentrações afluentes ou que a 

remoção seja de acordo com a capacidade de sorção dos compostos. 

Será avaliado com maior detalhe a influência da idade do lodo sobre a remoção de alguns 

micro contaminantes de interesse particular nesta pesquisa em sistemas de lodos ativados 

(LA) oportunamente neste capítulo de revisão da literatura (item 3.4). 

3.3.3 Outros mecanismos de remoção abióticos 

A degradação de micro contaminantes em ETE pode ocorrer via processos químicos, físicos 

ou biológicos, sendo os dois primeiros abióticos ou independentes do metabolismo de micro 

organismos presentes nas unidades de tratamento.  

A degradação química pode ocorrer, por exemplo, no processo de hidrólise de substâncias 

conjugadas dos fármacos e DE. Contudo, é desprezível na maior parte dos casos, já que os 

processos biológicos são muito mais importantes no fenômeno da desconjugação (CIRJA et 
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al., 2008). Muitas vezes, a ação dos microrganismos na hidrólise de conjugados se inicia antes 

mesmo da entrada do esgoto na ETE (GOMES et al., 2009). 

Os processos físicos de remoção ocorrem principalmente via mecanismos induzidos pela luz 

(fotodegradação ou fotólise) ou por volatilização dos micro contaminantes durante o 

tratamento de esgoto. 

3.3.3.1 Fotodegradação 

A fotodegradação ou fotólise pode ocorrer de forma direta ou indireta. A fotodegradação 

direta é observada quando a molécula do micro contaminante possui uma ligação química que 

é clivada quando exposta e excitada pela luz (GURR e REINHARD, 2006). Na 

fotodegradação indireta, algumas moléculas presentes no meio são excitadas pela luz da 

mesma forma como no mecanismos anterior e, após a clivagem dessas moléculas, são 

formandos radicais livres que podem reagir degradando o micro contaminante (GURR e 

REINHARD, 2006). 

Na maioria das vezes a fotodegradação é um mecanismo desprezível para a remoção de micro 

contaminantes em ETE. Isso se deve principalmente às configurações das unidades de 

tratamento (VIRKUTYTE et al., 2010). Nos sistemas compactos, a área superficial disponível 

para a incidência solar é pequena, sendo restrita apenas às primeiras camadas da coluna de 

água em unidades abertas, a exemplo de decantadores e tanques de aeração (ZHANG et al., 

2008). Contudo, a fotodegradação torna-se relevante em sistemas naturais (p. ex.: lagoas de 

estabilização), nos quais são empregadas grandes áreas superficiais para a incidência solar. O 

processo nesse caso pode ser limitado pelos períodos noturnos e pelos dias nublados. 

Não obstante, até o momento não foram verificados estudos que objetivaram a avaliação da 

contribuição da fotodegradação na remoção de micro contaminantes em ETE. As pesquisas no 

tema são restritas ao processo de fotodegradação que ocorre em águas superficiais, sendo a 

maior parte delas desenvolvidas em escala laboratorial com o uso de lâmpadas para simular a 

luz solar natural.  

A Tabela 3.10 apresenta alguns estudos verificados até o momento que determinaram o tempo 

de meia vida para decaimento das concentrações de alguns micro contaminantes relevantes 

para esta pesquisa via fotodegradação em ambientes aquáticos. 
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Tabela 3.10 – Estudos que determinaram o tempo de meia vida para a fotodegradação de 
alguns micro contaminantes relevantes em ambientes aquáticos    

Composto Tipo de estudo 
Tempo de 

meia vida 
Referência 

E2 e EE2 
Água de um rio no Reino Unido exposta à luz com espectro 

similar ao natural emitido pelo sol no verão 
> 10,0 d Jürgens et al. (2002) 

DCF 

Água de um lago na  Suíça exposta à luz solar natural  

(outubro - latitude 47°N)  
< 1,0 h Buser et al. (1998) 

Água sintética exposta à luz com espectro similar ao natural 

emitido pelo sol  

(verão - latitude 20°N a inverno - latitude 50°N) 

2,5 - 47,0 h Andreozzi et al. (2003) 

SMX 

Água sintética exposta à luz com espectro similar ao natural 

emitido pelo sol  

(verão - latitude 20°N a inverno - latitude 50°N) 

3,1 - 22,9 d Andreozzi et al. (2003) 

  

Pode-se apreender da Tabela 3.10 que o DCF é um fármaco bastante propenso para ser 

degradado por processos induzidos pela luz. Quanto aos demais compostos, apesar de 

apresentarem um tempo de meia vida maior, é possível que ocorra a fotodegradação naqueles 

sistemas com elevados TDH e com expressiva área superficial para a exposição solar. 

Entretanto, é importante destacar que as pesquisas apresentadas na Tabela 3.10 foram 

realizadas para se estimar a fotodegradação em águas superficiais, nas quais as concentrações 

de sólidos suspensos e matéria orgânica são muito inferiores àquelas encontradas em sistemas 

de tratamento de esgoto. Conforme mencionado, ainda são necessários estudos para se avaliar 

a real contribuição do processo de fotodegradação em sistemas de tratamento de esgoto. 

3.3.3.2 Volatilização 

A volatilização dos micro contaminantes em ETE pode ser estimada pela constante da Lei de 

Henry adimensional (K’H), que determina o equilíbrio entre moléculas dissolvidas na fase 

líquida com aquelas presentes na fase gasosa em um sistema fechado. O processo é expressivo 

somente para compostos que apresentam K’H > 10
-4

 (STENSTROM et al., 1989). Além disso, 

o mecanismo de volatilização pode ser influenciado pelo Kow, pois elevados valores desse 

coeficiente favorecem a retenção das substâncias nos sólidos em detrimento do processo de 

volatilização (ROGERS, 1996; GALASSI et al., 1997). Compostos que apresentam uma 

relação K’H/Kow < 10
-9

 possuem baixo potencial para a volatilização, mesmo quando K’H é 

maior do que 10
-4

 (ROGERS, 1996).  



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 
51 

A maioria dos fármacos e DE possuem estruturas moléculas muito grandes e, por 

consequência, são pouco voláteis. Por esse motivo, o mecanismo de remoção desses 

compostos em ETE via volatilização é desprezado em praticamente todos as pesquisas no 

tema. A Tabela 3.11 apresenta os valores das constantes da Lei de Henry e das relações 

K’H/Kow dos micro contaminantes de interesse particular desta pesquisa. Conforme apreende-

se desta Tabela, para nenhum dos compostos de interesse desta pesquisa o mecanismo de 

volatilização deve ser expressivo.   

Tabela 3.11 – Constantes da Lei de Henry, coeficiente de partição octanol/água e relação 
H/Kow para alguns fármacos e desreguladores endócrinos relevantes 

Composto Constante da Lei de Henry K’H *  Kow
** 

K’H/Kow 

E2 2,5 × 10
-10

 1,0 × 10
4 

2,5 × 10
-14

 

EE2 1,5 × 10
-10

 4,7 × 10
3
 3,1 × 10

-14
 

BPA 4,1 × 10
-10

 2,1 × 10
3
 1,9 × 10

-13
 

NP 4,5 × 10
-5

 5,1 × 10
5
 8,8 × 10

-11
 

DCF 1,9 × 10
-10

 3,2 × 10
4
 5,9 × 10

-15
 

SMX 2,6 × 10
-11

 0,8 × 10
1
 3,3 × 10

-12
 

TRI 9,8 × 10
-13

 0,8 × 10
1
 1,2 × 10

-13
 

BZF 8,7 × 10
-14

 2,1 × 10
4
 4,1 × 10

-18
 

MCZ 1,0 × 10
-7

 1,8 × 10
6
 5,6 × 10

-14
 

Fonte: * Hazardous Substances Data Bank – United States National Library of Medice – Toxnet Toxicology 

Data Network (TOXNET, acessado em 2011);   Mes et al. (2005).  ** Suárez et al. (2008). 

Mesmo em sistemas de tratamento aerados artificialmente, nos quais pode ocorrer o stripping 

de substâncias, a remoção de micro contaminantes por volatilização é desprezível. Segundo 

Suárez et al. (2008), a possibilidade de stripping dos fármacos e dos DE em sistema de lodos 

ativados é praticamente nula, quando se leva em conta as taxas de aeração comumente 

aplicadas em ETE. 
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3.4 Remoção de micro contaminantes em diferentes processos de 
tratamento de esgoto  

A remoção dos fármacos e DE presentes no esgoto sanitário representa uma importante 

barreira no controle do aporte de micro contaminantes aos ambientes aquáticos. Algumas 

possíveis tecnologias disponíveis para a efetiva remoção desses compostos em ETE podem 

ser citadas (VIRKUTYTE et al., 2010): processos avançados de oxidação, ozonização, 

reatores com lâmpadas ultravioleta, processos de adsorção em carvão ativado, dentre outras. 

Contudo, esses processos demandam altos custos de investimento e apresentam operação mais 

sofisticada.  

Considerando que a maior parte das ETE ainda não empregam tais tecnologias, torna-se 

importante a avaliação da remoção dos micro contaminantes em sistemas de tratamento de 

esgoto convencionais, que utilizam reatores biológicos. Nesse aspecto, existem diversos 

estudos que avaliaram a remoção de fármacos e DE em sistemas de lodos ativados e 

biorreatores com membrana, que são as configurações mais usadas nos países europeus e nos 

EUA, onde são realizados a maioria dos estudos no assunto (CLARA et al., 2005a; MIÈGE et 

al., 2008; SIPMA et al., 2009). Porém, pouco se sabe do destino dessas substâncias em 

sistemas de tratamento com maior aplicabilidade no Brasil, a exemplo dos reatores anaeróbios 

seguidos de sistemas simplificados de pós-tratamento (CHERNICHARO, 2006). 

Nos próximos subitens serão abordados algumas pesquisas realizadas até o momento aceca da 

remoção de micro contaminantes em sistemas convencionais de tratamento de esgoto (lodos 

ativados) e alguns poucos estudos verificados para outras modalidades de tratamento (p. ex.: 

reatores anaeróbios, reatores aeróbios compactos, sistemas naturais e unidades simplificadas 

em geral).    

3.4.1 Sistemas de Lodos Ativados 

Pode-se apreender da Tabela 3.12, que foi construída com base em uma ampla revisão da 

literatura feita no decorrer deste trabalho, a ocorrência de alguns fármacos e DE de interesse 

particular para esta pesquisa no esgoto sanitário e as suas respectivas eficiências de remoção 

em sistemas de tratamento na modalidade lodos ativados (valores médios, medianos, mínimos 

e máximos). Contudo, conforme abordado anteriormente (subitem 3.3.2), a idade do lodo é 

um importante fator que influencia na remoção biológica e sorção dos micro contaminantes 
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em ETE (SAIANO et al., 2004; CLARA et al., 2005b; SERVOS et al., 2005; SUÁREZ et al., 

2008; TAMBOSI, 2008; TAMBOSI et al., 2010).  

Para se eliminar o efeito das condições operacionais diferenciadas verificadas em cada estudo, 

os dados encontrados na literatura foram segregados de acordo com a idade do lodo aplicada 

aos sistemas de tratamento. A Figura 3.9 apresenta um gráfico do tipo box-whiskers com as 

eficiências de remoção dos micro contaminantes nos sistemas de lodos ativados com idades 

do lodo inferiores e superiores a 10 dias. Optou-se pela comparação da idade do lodo de 10 

dias pelo fato de ser esse um valor crítico para a remoção dos compostos (SAIANO et al., 

2004; CLARA et al., 2005b) , além de ser o maior valor admitido para que um sistema de 

lodos ativados seja definido como ‘convencional’ (VON SPERLING, 2002).  

Tabela 3.12 – Dados encontrados na literatura para a ocorrência de alguns fármacos e 
desreguladores endócrinos no esgoto bruto (EB) e eficiência de remoção em ETE 

compostas por lodos ativados (LA) em suas diversas modalidades 

Composto 
Concentração no EB (μg.L

-1
) 

  

  

Eficiência de remoção no sistema LA (%) 

N Média ± DP  Med. Mín./Máx. N Média ± DP  Med. Mín./Máx. 

BPA 17 743 ± 799   424 3/2847  14 76 ± 27 87 11/99 

NP 12 6300 ± 7176    4030 381/22857  20 70 ± 40 85 -54/99 

DCF 14 1047 ± 1000 966 69/3518   23 (- 4 ) ± 58 14 -143/77 

SMX 10 619 ± 971  104 24/2842 
 

12 5 ± 109 56 -279/93 

TRI 8 795 ± 1110  262 88/2925 
 

10 29 ± 31 41 -17/67 

BZF 11 3197 ± 4407 1575 420/14900 
 

10 60 ± 27 59 13/97 

 

A Figura 3.9 evidencia as medianas, percentis 25% e 75% e extremos (mínimo e máximo). O 

número de dados encontrados na literatura para cada composto nas duas condições 

operacionais também está apresentado na Figura (números entre parênteses). Para a 

construção da Tabela 3.12 e da Figura 3.9 foram utilizadas as seguintes referências: Carballa 

et al. (2004), Clara et al. (2005a, 2005b), Joss et al. (2005), Vieno et al. (2005), Batt et al. 

(2006), Bernhard et al. (2006), Lishman et al. (2006), Nakada et al. (2006), Göbel et al. 

(2007), Radjenovic et al. (2007), Tan et al. (2007), Gulkowska et al. (2008), Pothitou e 

Voutsa (2008), Ying et al. (2008), Janex-Habib et al. (2009), Kasprzyk-Hordern et al. (2009), 

Radjenovic et al. (2009), Choubert et al. (2011), Jelic et al. (2011), McAdam et al. (2011), 

Pedrouzo et al. (2011) , Zhang et al. (2011).  



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 
54 

BPA A NP B DCF C SMX D TRI E BZF

    (09)(05)       (12)(08)        (11)(10)        (04)(04)       (04)(06)        (04)(06)

-175%

-150%

-125%

-100%

-75%

-50%

-25%

0%

25%

50%

75%

100%

 LA (idade do lodo < 10 dias)

 LA (idade do lodo > 10 dias)
279 %

N

P
R

O
D

U
Ç

Ã
O

R
E

M
O

Ç
Ã

O

 

*  Valores entre parênteses significam o número de dados obtidos na literatura que foram  utilizados para o 

cálculo da eficiência de remoção 

BPA=bisfenolA; NP=nonilfenol; DCF=diclofenaco; SMX=sulfametoxazol; TRI=trimetoprima; BZF=bezafibrato   

Figura 3.9 – Influência da idade do lodo sobre a remoção de alguns micro contaminantes 

em sistemas de lodos ativados (LA). Dados encontrados na literatura 

Pode-se apreender da Tabela 3.12 e da Figura 3.9 que alguns compostos em geral 

permanecem praticamente incólumes ao tratamento por sistema de lodos ativados (p. ex.: 

DCF e SMX). Outros apresentam remoção parcial (p. ex.: TRI e BZF) e, finalmente, existem 

aqueles que possuem uma remoção mais elevada nesse tipo de tratamento, como é o caso dos 

DE BPA e NP. Em algumas pesquisas observou-se inclusive a formação de alguns compostos, 

sendo que o aumento da concentração dos fármacos (DCF, SMX e TRI) normalmente é 

atribuído ao fenômeno de hidrólise de conjugados originalmente presentes no esgoto bruto, 

conforme já abordado neste capítulo. No caso do NP, a produção observada em alguns 

estudos é atribuída à degradação de compostos precursores a exemplo dos APEO presentes 

nas formulações de produtos de limpeza (GUENTHER et al., 2006). 

A Figura 3.9 mostra também que os xenoestrogênios (BPA e NP) são relativamente bem  

removidos (medianas > 80%) independentemente da idade do lodo. Devido aos  seus elevados 

valores de log de Kow (ver Tabela 3.8), a sorção foi apontada como o principal mecanismo de 

remoção do BPA e do NP nos sistemas de tratamento de esgoto (CIRJA et al., 2008). 

No caso do DCF, por ele ser um fármaco com baixo log Kd (ver Tabela 3.9) e ainda 

apresentar um Kbio < 0,1 (JOSS et al., 2006), é esperada uma baixa remoção por sorção e uma 
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pequena biodegradabilidade, independentemente da idade do lodo (SUÁREZ et al., 2008). Tal 

premissa foi confirmada pelas baixas eficiências de remoção encontradas na literatura 

(medianas < 20%) aparentemente independentes da idade do lodo (Figura 3.9). Porém, é 

importante  observar a maior variabilidade dos dados e a maior quantidade de resultados de 

produção do DCF nos sistemas de lodos ativados com idades do lodo menores ou iguais a 10 

dias, o que de certa forma demonstra um pequena dependência da remoção do fármaco com 

esse parâmetro operacional. Possivelmente os sistemas com idades do lodo maiores do que 10 

dias são mais eficientes na remoção do DCF do que aqueles com idades do lodo menores, pois 

além de removerem parte do DCF presente no esgoto sanitário, degradam praticamente todo o 

fármaco formado a partir da hidrólise dos conjugados (há pouquíssimos dados de produção do 

DCF em ETE com idades do lodo superiores a 10 dias).  

Ainda com relação à Figura 3.9, percebe-se que, em termos medianos, os sistemas de lodos 

ativados não removem o SMX, mesmo aqueles operados com idades do lodo superiores a 10 

dias. Entretanto, como no caso do DCF, observa-se uma menor variabilidade dos dados e uma 

menor produção do fármaco nos sistemas com idades do lodo maiores. Segundo Suárez et al. 

(2008),  micro contaminantes com baixos valores de Kbio e Kd  (como é o caso do SMX) não 

são retidos nas unidades de tratamento nem biodegradados, independentemente da idade do 

lodo, o que de certa forma está de acordo com os dados encontrados na literatura. 

Com relação à TRI e ao BZF, os dados da literatura (Figura 3.9) mostram que os compostos 

são moderadamente transformados nos sistemas de lodos ativados, com valores medianos de 

remoção entre 20 e 75% tendendo a ser dependentes da idade do lodo. Esse efeito é observado 

provavelmente porquê os compostos apresentam Kbio baixa/intermediária e moderadas 

tendências para a sorção (ver Tabela 3.8).  Portanto, uma maior idade do lodo permite 

também um maior tempo para a retenção dos compostos no sistema de tratamento e 

subsequente degradação.       

3.4.2 Outros sistemas de tratamento 

Conforme já mencionado, existem poucos estudos que avaliaram a remoção de micro 

contaminantes em ETE com configurações diferenciadas daquela do sistema de lodos 

ativados. Verifica-se na literatura pouquíssimas pesquisas em ETE com processos compactos 

aeróbios ou anaeróbios, a exemplo dos FBP e dos reatores UASB. Já para os sistemas 
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naturais, como as lagoas de estabilização e as wetlands, é encontrada uma maior quantidade 

de estudos, se bem que esparsos.  

Sendo assim, não foi possível agrupar os dados da mesma forma como feito no caso dos 

sistemas de lodos ativados. A Tabela 3.13 sumariza a remoção de alguns fármacos e DE de 

interesse nesta pesquisa em FBP, lagoas de estabilização, wetlands e sistemas anaeróbios de 

tratamento de esgoto.   

De uma maneira geral, observa-se baixa remoção dos fármacos e DE em FBP e eficiências 

intermediárias ou elevadas em sistemas naturais (lagoas de estabilização e wetlands). 

Possivelmente os maiores TDH e a exposição à luz solar verificadas nos sistemas naturais 

favorece alguns dos mecanismos de remoção dos micro contaminantes abordados 

anteriormente (p. ex.: biodegradação, fotodegradação). Adicionalmente, verifica-se que, como 

no caso dos processos de lodos ativados, os DE são os micro contaminantes com maior 

remoção nos sistemas de tratamento abordados na Tabela 3.13.  

Quanto aos processos anaeróbios de tratamento de esgoto, pouco ainda se sabe sobre a 

remoção dos micro contaminantes, sendo que foram encontrados apenas dois estudos que 

avaliaram o comportamento de alguns fármacos e DE em reatores do tipo UASB e 

pouquíssimas pesquisas em lagoas anaeróbias (apresentadas na Tabela 3.13 juntamente com 

outros sistemas de lagoas de estabilização). A fim de investigar o potencial dos processos 

anaeróbios para a remoção de micro contaminantes, alguns estudos de degradação em escala 

de bancada foram feitos até o momento (EJLERTSSON et al., 1999; JÜRGENS et al., 2002; 

LEE e LIU, 2002; JOSS et al., 2004). 
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Tabela 3.13 – Estudos que avaliaram a remoção de alguns fármacos e DE relevantes em FBP, lagoas de estabilização, wetlands e reatores UASB 

Sistema Referência Detalhes do estudo Resultados 

Filtros 

Biológicos 

Percoladores 

Ternes et al. (1999) 
 FBP tratando esgoto doméstico  

 Amostras simples coletadas 8:00, 12:00 e 18:00 h 
Eficiência de remoção:   E1 = 67 %   E2 = 92 %   EE2 = 64 % 

Spengler et al. (2001) 
 FBP nitrificante tratando esgoto sanitário (50 % doméstico e 50 % industrial) 

 Amostras compostas em 24 h 

Concentração efluente (ng∙L-1):   E1 = 18,0   E2 = 5,4   EE2 = 12,0 

BPA = 1,0   NP = 2,3   NP2EO = 3,5   NP1EC = 5,8 

Jiang et al. (2005) 
 FBP tratando esgoto sanitário  

 Amostras simples 

Eficiência de remoção:   E1 = 50 %   E2 = 81 %   NP = 60 %          

BPA = 65 % 

Kasprzyk-Hordern et. 

al. (2009)  

 FBP tratando esgoto doméstico 

 Amostras compostas em 24 h 

Eficiência de remoção:    BPA = 91 %   DCF = -45 %* 

SMX = -21 %*  TRI = 40 %   BZF = 50 % 

Lagoas de 

estabilização 

Servos et al. (2005) 
 Duas lagoas aeradas facultativas tratando esgoto doméstico 

 Equivalente populacional = 2.000 e 6.500 hab 

 Amostragem simples 

Eficiência de remoção:   E1 = 94 %   E2 = 97 % 

Servos et al. (2005) 
 Lagoa anaeróbia tratando esgoto doméstico 

 equivalente populacional = 1.600 hab 

 Amostragem simples 

Eficiência de remoção:   E1 = 96 %    E2 = 98 % 

Karthikeyan e Meyer 

(2006) 

 Duas lagoas aeradas facultativas tratando esgoto doméstico 

 Equivalente populacional = 3.300 e 2.600 hab 

 Amostragem simples 

Eficiência de remoção:   SMX = 42 %   TRI = 69 % 

Karthikeyan e Meyer 

(2006) 

 Lagoa aerada facultativa tratando efluente hospitalar 

 Amostragem simples 
Eficiência de remoção:   SMX = 28 %   TRI = 66 % 

Ying et al. (2008) 

 Dez lagoas de estabilização em série (2 anaeróbias + 1 aerada de mistura 

completa + 7 facultativas) tratando esgoto doméstico 

 Equivalente populacional = 3.300 hab 

 Amostras compostas em 24 h 

Eficiência de remoção:   NP = -9 %*  NP + NP1EO + NP2EO = 64 %            

BPA = 20 %   E1 = 1%   E2 = 47%   EE2 = 25 % 

Ying et al. (2008) 
 Seis lagoas de polimento tratando efluente de sistema de Lodos Ativados 

 Equivalente populacional 1.300.000 hab 

 Amostras compostas em 24 h 

Eficiência de remoção da unidade de pós-tratamento: 

NP     0     NP + NP1EO + NP2EO     60      BPA     60   

E1 = 3 %   E2 = 32%    EE2 = 32 % 

Conkle et al. (2008) 
 Três lagoas aeradas facultativas tratando esgoto sanitário (TDH total = 27 d) 

 Amostragem simples 
Eficiência de remoção:   SMX = 78 % 

Froehner et al. (2011) 

 Quatro lagoas de estabilização em série (1 anaeróbia + 1 facultativa + 3 

polimento) tratando esgoto doméstico na Cidade de Curitiba - Brasil 

 Equivalente populacional = 580.000 hab 

 Amostragem simples 

Eficiência de remoção:   E1    100     E2 = 57     EE2     99       

BPA     100   
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Tabela 3.13 (continuação)  

Processo Referência Detalhes do estudo Resultados 

Wetlands 

Matamoros e Bayona 

(2006) 

 Duas Wetlands construídas de fluxo sub-superficial em escala piloto 

plantadas com Phragmites australis. Tratamento de esgoto doméstico 

 Profundidades de 0,27 e 0,50 m 

 Amostragem simples                                                                                               

Eficiência de remoção:   profundidade de 0,27 m - DCF = 0 - 11 %            

profundidade de 0,50 m - DCF = 0 - 45 % 

Matamoros et al. (2008) 
 Wetland construída de fluxo sub-superficial plantada com Typha e 

Phragmites tratando efluente de Lodos Ativados      

 Amostragem simples                                                                                               

Eficiência de remoção da unidade de pós-tratamento:                                                            
DCF = 73 - 96 % 

Conkle et al. (2008) 
 Wetland construída de fluxo superficial plantada com Hydrocottle spp. e 

Phragmites australis. Tratamento de efluente de lagoas aeradas facultativas 

 Amostragem simples                                                                                               

Eficiência de remoção da unidade de pós-tratamento:                                                            
SMX = 66 % 

Matamoros et al. (2009) 

 Cinco Wetlands construídas plantadas de fluxo sub-superficial tratando 

esgoto doméstico                                                 

 Equivalente populacional = 80 - 280 hab                      

 Amostragem simples                                                                                               

Eficiência de remoção média dos sistemas:    
DCF = 21 % 

Verlicchi et al. (2010) 
 Wetland construída de fluxo sub-superficial em escala piloto plantada com 

Phragmites australis. Tratamento de efluente secundário de ETE 

 Micro contaminantes adicionados no afluente e amostras compostas em 24 h                                                                                               

Eficiência de remoção:   SMX = 20 %   TRI = 56 % 

Galletti et al. (2010) 

 Wetland construída em escala piloto (28,0 m x 1,0 m x 1,2 m) de fluxo sub-

superficial plantada. Tratamento de efluente secundário de ETE  

 TDH de aproximadamente 1 d                                                             

 Amostras compostas em 24 h                                                                                               

Eficiência de remoção:   DCF = 5 %    TRI = 36 %   SMX = 15 % 

Reatores 

UASB 

Reyes et al. (2010) 
 Reator UASB (25,5 m3) tratando esgoto sanitário TDH = 5 - 14 h                                      

 Amostragem simples 
Eficiência de remoção:   DCF     0   

Graaff et al. (2011) 

 Reator UASB em escala piloto (50 L) tratando águas negras de uma 

comunidade em Friesland - Holanda  

 TDH = 8,7 h              

 Amostragem simples 

Eficiência de remoção:   DCF = 22     TRI    100 % 

* As eficiências negativas são devido à produção do contaminante no sistema de tratamento, provavelmente devido ao fenômeno de desconjugação ou degradação de substâncias 

precursoras 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

4.1 Unidades experimentais de tratamento de esgoto  

As unidades experimentais estão instaladas no Centro de Pesquisa e Treinamento em 

Saneamento UFMG/COPASA (CePTS), localizado junto à ETE Arrudas, em Belo Horizonte 

– MG. Os reatores são alimentados com esgoto bruto de origem predominantemente 

doméstica retirada de um canal a montante dos decantadores primários da planta em larga 

escala, após ser submetido ao tratamento preliminar para a remoção de sólidos grosseiros e 

areia. 

Os experimentos foram conduzidos em três sistemas compostos por três reatores anaeróbios 

do tipo UASB, em escala de demonstração e operados em paralelo, seguidos de unidades de 

pós-tratamento, conforme apresentado no fluxograma da Figura 4.1. Os pontos de 

amostragem também estão destacados no fluxograma.  

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 
Figura 4.1 – Fluxograma das unidades experimentais utilizadas na pesquisa 

A Tabela 4.1 apresenta as principais características do sistema UASB-wetland construída não 

plantada, bem como as condições operacionais médias impostas durante a realização desta 

pesquisa. O reator UASB 1 foi operado atendendo a um equivalente populacional de cerca de 

260 habitantes, sendo parte do seu efluente encaminhado à wetland não plantada (equivalente 

populacional próximo de 60 habitantes). A unidade de pós-tratamento possuía fluxo sub-

superficial horizontal e era preenchida por escória de alto-forno com granulometria 

semelhante à brita № 0. Maiores informações acerca do reator UASB 1 e da wetland não 
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plantada podem ser obtidas em Paula (2007), Dornelas (2008) e Costa et al. (2011). A Figura 

4.2 detalha as fotos das unidades desse sistema.   

Tabela 4.1 – Principais características e condições operacionais impostas ao sistema 
UASB-wetland construída não plantada 

Características e condições 

operacionais 
Reator UASB 1 Wetland não plantada 

Material de construção Aço carbono Escória de alto-forno 

Seção transversal (m) 1,2 x 1,2 3,0 x 24,1  

Altura útil (m) 5,0 0,3 

Volume reacional (m³) 7,2 9,0* 

Inclinação longitudinal do fundo - 0,5% 

Vazão média ± DP (m³.d
-1

) 32,3 ± 1,5 7,4 ± 0,8 

TDH médio ± DP (h) 5,4 ± 0,3 29,2 ± 2,9* 

TAS média ± DP (m³.m
-
²·d

-1
) - 0,10 ± 0,01 

* Volume e TDH considerando a porosidade da escória 

DP = desvio padrão; TDH = tempo de detenção hidráulica; TAS = taxa de aplicação superficial 

 
 

Figura 4.2 – Fotos do sistema UASB-wetland construída não plantada: (a) reator UASB 1; 
(b) wetland construída não plantada de fluxo sub-superficial horizontal 

Com relação aos sistemas UASB-FBP, pode-se aprender da Tabela 4.2  as características e 

condições operacionais médias impostas durante o período de coleta. O reator UASB 2 foi 

operado atendendo a um equivalente populacional de cerca de 370 habitantes (ALMEIDA et 

al. 2008), sendo uma parcela do seu efluente encaminhado aos dois FBP em escala piloto 

(equivalente populacional de 40 habitantes, cada), operados sem decantadores secundários. 

(b) (a) 
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Os FBP possuíam diferentes materiais de enchimento, sendo um denominado rotopack (RP) e 

outro rotosponge (RS). O RP é um material de enchimento constituído de placas corrugadas 

de polietileno, enquanto que o RS é composto de esponjas de poliuretano fixadas em placas 

de polietileno. A Figura 4.3 detalha as unidades do sistema e os materiais de enchimento. 

Tabela 4.2 – Principais características e condições operacionais impostas ao sistema 
UASB-FBP 

Características e condições operacionais Reator UASB 2 
FBP 

RP RS 

Material de construção Aço carbono Polietileno Polietileno 

Seção transversal (m) 1,40 x 2,50 D = 0,76 D = 0,76 

Altura útil (m) 4,8 4,0 4,0 

Volume reacional (m³) 16,8 0,45 0,45 

Material de enchimento - Rotopack Rotosponge 

Vazão média ± DP  (m³/d) 46,7 ± 5,2 4,6 ± 0,2 5,0 ± 0,4 

TDH médio ± DP (h) 8,7 ± 1,0 0,25* 2,00* 

TAS média ± DP (m³/m²·d) - 10,2 ± 0,4 11,1 ± 0,9 

*Os tempos de detenção hidráulica nos FBP foram determinados com o uso de traçadores radioativos, 

considerando as condições operacionais apresentadas neste trabalho 

DP = desvio padrão; TDH = tempo de detenção hidráulica; TAS = taxa de aplicação superficial 

 

 
 

Figura 4.3 – Fotos do sistema UASB-FBP: (a) reator UASB 2 e FBP; (b) material de 
enchimento rotopack; (c) material de enchimento rotosponge 

UASB 

Filtros Biológicos 
Percoladores 

(a) 

(b) 

(c) 



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 
62 

Almeida et al. (2011) verificaram que o sistema UASB-FBP RS foi capaz de manter menores 

concentrações efluentes de demanda química de oxigênio (DQO), demanda bioquímica de 

oxigênio (DBO), sólidos suspensos totais (SST) e N-amoniacal, quando comparado ao 

sistema UASB-FBP RP. Os autores atribuíram a melhor performance do reator à retenção 

intersticial da biomassa no material de enchimento à base de esponja, em detrimento da 

aderência superficial da biomassa no material de enchimento RP. O desempenho superior do 

FBP RS foi atribuído também ao seu maior TDH. De qualquer forma, as baixas concentrações 

efluentes permitiram a operação dos dois FBP sem decantadores secundários.  

Em sequência às unidades experimentais utilizadas nesta pesquisa, a Tabela 4.3 apresenta as 

principais características e as condições operacionais médias impostas ao sistema UASB-

lagoas de polimento. O reator UASB 3 foi operado atendendo a um equivalente populacional 

de cerca de 250 habitantes e todo o seu efluente foi encaminhado às três lagoas de polimento 

em série, sendo a última delas conjugada a um filtro grosseiro de pedras (brita 3) contíguo à 

saída do efluente final (Figura 4.4). O filtro grosseiro objetivava a remoção parcial das algas, 

contribuindo para a remoção adicional de SST e matéria orgânica (ANDRADA, 2005). Vale 

destacar que as amostras do efluente da série das lagoas de polimento foram coletadas antes 

do filtro grosseiro de pedras (vide pontos de amostragem na Figura 4.1). 

Tabela 4.3 – Principais características e condições operacionais impostas ao sistema 
UASB-lagoas de polimento 

Características e condições 

operacionais 
Reator UASB 3 

Lagoas de polimento 

L1 L2 L3* 

Material de construção Ferrocimento - - - 

Seção transversal (m) D = 2,00  5,25 x 25,00 5,25 x 25,00 5,25 x 16,56** 

Altura útil (m) 4,5 0,75 0,70 0,50 

Volume reacional (m³) 14,2 64,7 60,3 42,0 

Vazão média ± DP  (m³/d) 30,9 ± 2,2 30,9 ± 2,2 30,9 ± 2,2 30,9 ± 2,2 

TDH médio ± DP (h) 11,0 ± 0,8 50,5 ± 3,7 47,1 ± 3,4 32,8 ± 2,4  

* Lagoa de polimento com filtro grosseiro locado dentro da unidade 

** Valor excluído do comprimento do filtro grosseiro 

DP = desvio padrão; TDH = tempo de detenção hidráulica 
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 Figura 4.4 – Fotos do sistema UASB-lagoas de polimento: (a) reator UASB 3; (b) duas 
primeiras lagoas de polimento; (c) filtro grosseiro de pedra locado no final da terceira lagoa 

4.2 Amostragem e compostos-alvo 

A escolha dos compostos-alvo desta pesquisa ocorreu com base na importância e ocorrência 

reportada na literatura (ver subitens 3.1 e 3.2), bem como na disponibilidade e viabilidade 

técnica do método analítico utilizado. Dessa forma, nesta pesquisa foram avaliados os 

seguintes compostos: 17β-estradiol (E2); 17α-etinilestradiol (EE2); nonilfenol (NP); bisfenol 

A (BPA); sulfametoxazol (SMX); trimetoprima (TRI); bezafibrato (BZF); diclofenaco (DCF); 

miconazol (MCZ).  

Para a avaliação da ocorrência desses micro contaminantes, foi realizada uma campanha de 12 

coletas do esgoto bruto e dos efluentes das unidades de tratamento (pontos destacados na 

Figura 4.1) entre junho e agosto de 2010. Em cada ponto foram coletados 10 L de amostra 

composta em 24 h e devidamente resfriada, exceto para o efluente das lagoas de polimento e 

da wetland não plantada. Nesses sistemas, as amostras foram coletadas de forma simples no 

período da manhã entre 8:00 e 10:00 h. Nesse caso, a amostragem simples é representativa e 

usual, um vez que essas unidades de tratamento apresentam TDH  maiores do que o próprio 

intervalo de tempo da amostragem composta (vide Tabelas 4.1 e 4.3). 

Para caracterizar o esgoto bruto afluente às unidades experimentais, bem como contribuir na 

elucidação da dinâmica de remoção dos fármacos e DE nos sistemas UASB2-FBP, foram 

(b) 

(a) (c) 
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monitorados os seguintes parâmetros físico-químicos nas entradas e saídas de cada unidade: 

temperatura, pH, carbono orgânico dissolvido (COD), DQO, DBO e SST. As análises foram 

feitas in loco e no laboratório de análises físico-químicas do Departamento de Engenharia 

Sanitária e Ambiental (DESA/UFMG), em conformidade com o Standard Methods (APHA, 

2005). Os parâmetros COT, DQO, DBO e SST foram obtidos por meio das amostras 

compostas em 24 h, enquanto que as medidas de temperatura e pH foram realizadas em 

amostras simples coletadas no período da manhã entre 8:00 e 10:00 h.   

Para subsidiar a discussão dos resultados de remoção dos micro contaminantes nos sistemas 

UASB1-wetland não plantada e UASB3-lagoas de polimento, foram utilizados dados 

históricos obtidos em outras pesquisas do Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio 

Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG (ASSUNÇÃO, 2009; DORNELAS, 2008).   

4.3 Preparação das amostras e extração dos micro contaminantes  

De cada amostra coletada foi retirada uma alíquota de cerca de 300 mL que, em seguida, foi 

filtrada em filtro de 0,7 µm para posterior procedimento de extração dos compostos de 

interesse. As amostras filtradas foram estocadas em frascos de vidro âmbar (500 mL) com 

tampas de roscas com batoque e foram extraídas em um prazo de 48 h após o início do 

período de amostragem.  

Para a extração dos fármacos e DE, foi utilizada uma metodologia de extração em fase sólida 

(SPE) adaptada do Método 1694 da USEPA (2007) por Queiroz (2011). Essa metodologia 

isola e concentra os analitos de interesse, bem como promove a separação de espécies que 

possam interferir na análise. Dentre os diversos compostos interferentes, destacam-se os 

alquilbenzeno sulfonados de cadeia linear (LAS) e os ácidos sulfonocarboxílicos que estão 

presentes em altas concentrações no esgoto doméstico (QUEIROZ, 2011). 

A SPE envolve basicamente quatro etapas: (1) condicionamento do cartucho (fase sólida onde 

os analitos serão sorvidos): uso de solvente adequado para disponibilizar os sítios ativos e 

para ajustar as forças dos solventes de eluição com o solvente da amostra; (2) extração dos 

analitos da amostra: passagem da amostra através do cartucho; (3) lavagem do cartucho para 

eliminar possíveis interferentes e (4) eluição dos analitos de interesse: passagem de solvente 

específico através do cartucho para subsequente análise.  
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Dois cartuchos foram utilizados para clean-up das amostras e concentração dos compostos: 

Strata SAX® (500 mg) e Strata X® (500 mg), ambos da Phenomenex. Um volume de 100 mL 

de cada amostra foi passado pelos cartuchos Strata SAX previamente condicionados com 10 

mL de metanol e 10 mL de água destilada. Os eluidos recolhidos tiveram o pH ajustado para 

2,0 ±0,5 com HCl e foram acrescentados de 50 mg de EDTA. Após duas horas em repouso, 

esses eluidos foram passados pelos cartuchos Strata X previamente condicionados com 10 mL 

de metanol, 10 mL de água destilada e 6 mL de água acidificada com HCl (pH 2,0). A vazão 

utilizada para essas extrações foi de 5 mL.min
-1

. Para a recuperação dos analitos de interesse, 

os cartuchos Strata SAX foram eluidos com 10 mL de acetato de etila e, os cartuchos Strata 

X, com 10 mL de metanol e 6 mL de uma mistura metanol e acetona (1:1). Os extratos foram 

juntados e evaporados com fluxo de nitrogênio gasoso para serem ressuspendidos com 0,4 mL 

de uma mistura de ácido fórmico e metanol (1:3). Essa mistura foi armazenada em vials para 

posterior análise dos compostos.  

4.4 Análise dos fármacos e desreguladores endócrinos  

As análises dos extratos orgânicos foram realizadas no Departamento de Química da 

Universidade Federal de Ouro Preto (DEQUI/UFOP) em um sistema de cromatografia líquida 

de alta eficiência (HPLC) Shimadzu acoplado a espectrômetro de massas de alta resolução 

híbrido ion trap - time of flight (LCMS-IT-TOF). 

Duas colunas C18 em série (Shimpack VP ODS da Shimadzu - 150mm x 2mm x 3μm) foram 

utilizadas para separação dos analitos. A fase móvel empregada na cromatografia líquida foi 

água e metanol, ambas com 0,005% de NH4OH, sendo o fluxo de 0,2 mL.min
-1

. Os analitos 

foram separados utilizando gradiente de concentração, perfazendo um tempo de cromatografia 

de 35 min. As análises no espectrômetro de massas foram realizadas no modo de ionização 

positivo para o SMX, a TRI e o MCZ, sendo que para os demais compostos foi utilizado o 

modo negativo.  

Tendo em vista que as análises dos compostos foram realizadas na UFOP e não foi objetivo 

do presente trabalho o desenvolvimento e validação do método analítico, não serão descritos 

maiores detalhes a respeito da metodologia de análise dos extratos. Para maiores informações, 

consultar Queiroz (2011). Dados de linearidade, precisão, limites de detecção (LD) e 

quantificação (LQ) e recuperação dos contaminantes analisados, obtidos por Queiroz (2011) 

estão apresentados na Tabela 4.4. 
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Tabela 4.4 – Parâmetros de validação do método analítico empregado por Queiroz (2011) 

Composto R
**

 
Precisão intra-

dia (%)
*
 

LD (ng∙L
-1

)
**

 LQ(ng∙L
-1

)
**

 
Índice de 

recuperação (%) 

Estradiol 0,99 5 9,3 31,0 43 ± 6 

Etilinilestradiol 0,99 5 12,4 41,3 30 ± 9 

Bisfenol A 0,99 4 1,2-2,1 4,0-7,1 63 ± 5 

Sulfametoxazol 0,99 11 1,5-2,2 5,1-7,4 40 ± 2 

Trimetoprima 0,99 6 1,0-1,4 3,3-4,7 68 ± 3 

Bezafibrato 0,99 9 3,4-5,1 11,3-17,1 56 ± 4 

Diclofenaco 0,99 10 5,0-8,8 16,5-29,3 47 ± 2 

Miconazol 0,97 4 2,6-4,1 8,7-13,8 33 ± 3 

* média de três níveis de concentração (10, 50 e 100 µg.L
-1

), n=21.  

** LD e LQ foram calculados pelo método da relação sinal/ruído (S/R = 3 para o LD e S/R = 10 para LQ) 

considerando um fator de concentração de 250, índice de recuperação e supressão do sinal observados para 

amostras reais. 

LD = limite de detecção; LQ = limite de quantificação 

Os LD e LQ obtidos por Queiroz (2011) na análise dos micro contaminantes estudados foram 

satisfatórios para atingir os objetivos propostos nesta pesquisa, uma vez que estiveram abaixo 

das faixas típicas de concentrações encontradas no esgoto sanitário e em efluentes de ETE 

(Tabela 3.3). No caso dos hormônios natural e sintético E2 e EE2, os LD e LQ estiveram 

próximos aos valores típicos de ocorrência no esgoto sanitário apontados na Tabela 3.3. 

Contudo, seria necessário a validação de um novo método analítico considerando um fator de 

concentração maior no procedimento de SPE, o que não foi objetivo deste estudo. 

Ademais, os LD e LQ de todos os micro contaminantes foram inferiores às concentrações 

consideradas relevantes em termos de riscos ao meio ambiente e à saúde humana, conforme 

abordado no subitem 3.2 deste trabalho.        

4.5 Análise estatística dos dados  

Para possibilitar comparações entre as medidas de tendência central dos grupos de dados 

amostrais obtidos nesta pesquisa, foram realizados testes estatísticos de hipótese por meio do 

software STATISTICA 7.0. A análise estatística objetivou o suporte à discussão dos 

resultados nos próximos capítulos.  
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Como os dados obtidos nesta pesquisa não seguiram uma distribuição próxima à normal, 

foram utilizados testes estatísticos não-paramétricos, que são mais apropriados para 

distribuições de dados assimétricas (CALLEGARI-JACQUES, 2003). Considerou-se o nível 

de significância de 5% para os testes (valor comumente utilizado em estudos ambientais).  

Para se testar a hipótese de remoção dos compostos em uma determinada unidade de 

tratamento de esgoto, foi utilizado o teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney 

para amostras independentes. Nesse caso, fez-se a comparação dos grupos de dados de 

concentrações dos compostos afluentes e efluentes, dois a dois. 

Quando a hipótese a ser testada foi o efeito da aplicação de um determinado parâmetro 

operacional sobre a concentração dos compostos efluentes de um sistema de tratamento, 

utilizou-se o teste estatístico não-paramétrico de comparações múltiplas entre grupos Kruskal-

Wallis, comparando os grupos de dados de concentração efluente nas diferentes condições 

operacionais.  

No caso específico da avaliação do efeito do uso dos diferentes tipos de materiais de 

enchimento nos FBP sobre a remoção dos compostos, optou-se pelo uso do teste estatístico de 

Wilcoxon para amostras pareadas ou dependentes. A técnica do pareamento ou 

emparelhamento aumenta a eficiência do teste estatístico, tornando-o mais sensível a 

diferenças pequenas (CALLEGARI-JACQUES, 2003). Para os FBP, foi possível a aplicação 

da técnica do pareamento pelo fato das unidades apresentarem as mesmas características 

construtivas (exceto por serem preenchidos com diferentes tipos de meio suporte), além de 

receberem o mesmo efluente do reator UASB 2 e serem submetidos a TAS aproximadamente 

iguais (ver Tabela 4.2).    
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5 OCORRÊNCIA DOS FÁRMACOS E DESREGULADORES 
ENDÓCRINOS NO ESGOTO BRUTO E EFEITO DO TDH SOBRE 
A SUA REMOÇÃO EM REATORES UASB 

5.1 Ocorrência dos fármacos e desreguladores endócrinos no esgoto 
bruto 

As principais características físico-químicas do esgoto bruto afluente às unidades 

experimentais do CePTS no período das coletas das amostras para as análises dos micro 

contaminantes estão apresentadas na Tabela 5.1. Adicionalmente, observa-se o total de chuvas 

acumuladas (24 h) em Belo Horizonte no mesmo período (9 de junho a 5 de agosto de 2010). 

Os dados da Tabela 5.1 mostram que o esgoto bruto apresentou características físico-químicas 

dentro dos padrões típicos esperados para esse tipo de matriz. Além disso, observa-se que 

Belo Horizonte esteve em um longo período de estiagem durante a campanha de coleta das 

amostras para as análises dos micro contaminantes, uma vez que não foram observados 

valores de chuva acumulada. Esses resultados confirmam que não houve diluição do esgoto 

com as águas das chuvas e explicam as características físico-químicas do esgoto bruto 

verificadas durante a campanha de amostragem. 

Tabela 5.1 – Características físico-químicas do esgoto bruto e chuva acumulada no período 
de amostragem dos micro contaminantes 

Parâmetro N Média ± DP Mediana Mín. Máx. 

Demanda química de oxigênio (mg.L
-
¹) 21 556 ± 125 565 340 794 

Demanda bioquímica de oxigênio (mg.L
-
¹) 13 270 ± 71 265 203 490 

Carbono orgânico total (mg.L
-
¹) 21 55 ± 14 58 27 88 

Sólidos suspensos totais (mg.L
-
¹) 21 348 ± 182 285 166 794 

Temperatura (°C) 21 21,4 ± 1,7 21,7 16,0 23,2 

pH 21 7,1 ± 0,1 7,1 6,9 7,4 

Chuva acumulada em 24 h (mm) * 58 0,0 ± 0,0 0,0 0,0 0,0 

DP = desvio padrão * Cortesia de ClimAgora/INMET   

Para os micro contaminantes investigados nesta pesquisa, a Tabela 5.2 apresenta a sua 

ocorrência no esgoto bruto em termos de concentração em ng∙L
-1

. Os estrogênios E2 e EE2 

foram raramente detectados e, quando presentes nas amostras, suas concentrações foram 

menores do que o LQ do método, estimado em 9,3 e 12,4 ng∙L
-1

, respectivamente. Já o NP foi 
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detectado em todas as amostras, mas não pôde ser quantificado devido ao fato de que há cerca 

de 550 isômeros de tal composto (GUENTHER et al., 2006), sendo que a separação 

cromatográfica desses isômeros não foi objetivo desta pesquisa.  

Tabela 5.2 – Concentrações (ng∙L-1) médias, medianas, mínimas e máximas dos compostos 
investigados no esgoto bruto 

Composto N Média ± DP Mediana Mín. Máx. 

17β-estradiol (E2) 12 <LD <LD <LD <LQ 

17α-etinilestradiol (EE2) 12 <LD <LD <LD <LQ 

Bisfenol A (BPA) 12 175,3 ± 63,9 164,6 55,7 308,8 

Sulfametoxazol (SMX) 12 35,0 ± 46,8 13,0 <LD 150,8 

Trimetoprima (TRI) 12 64,5 ± 28,1 61,5 23,2 113,7 

Bezafibrato (BZF) 12 95,1 ± 75,5 94,4 <LD 249,2 

Diclofenaco (DCF) 12 105,2 ± 81,3 99,9 <LD 240,2 

Miconazol (MCZ) 12 <LQ <LQ <LD 13,9 

DP = desvio padrão LQ = limite de quantificação LD = limite de detecção 

A baixa detecção do E2 e do EE2 no esgoto bruto pode ter ocorrido devido à degradação 

parcial desses estrogênios ao longo do sistema de esgotamento sanitário, levando à produção 

da E1 e de compostos hidroxilados (CAJTHAML et al., 2009; RIBEIRO et al., 2010), além 

da presença desses estrogênios no esgoto na forma de conjugados, compostos esses que não 

foram incluídos no método analítico deste estudo. Tais resultados estiveram em conformidade 

com outras pesquisas que também reportaram baixas concentrações desses DE em esgoto 

sanitário (ver Tabela 3.3). 

De acordo com Joss et al. (2004), o tempo de meia vida para degradação do E2 em ambientes 

anaeróbios é cerca de 5 h. Considerando o escoamento do esgoto nas redes e nos interceptores 

da cidade de Belo Horizonte sob condições anaeróbias em um tempo médio da ordem de 2 a 3 

h, os resultados encontrados nesta pesquisa de certa forma corroboram com a cinética de 

degradação do E2 proposta por Joss et al. (2004).  

Uma vez que a presença do E2 e do EE2 em corpos d’água provém basicamente do 

lançamento de esgoto, os dados obtidos neste estudo também corroboram com os resultados 

de Moreira et al. (2011), que detectaram o EE2 em apenas 8 das 56 amostras de água 

coletadas no Rio das Velhas em pontos próximos à Região Metropolitana de Belo Horizonte 
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(concentrações entre 5,6 e 63,8 ng∙L
-1

), ao passo que, o E2 foi encontrado em apenas uma 

amostra.  

No caso do BPA, a ocorrência no esgoto sanitário observada nesta pesquisa (55,7 a 308,8 

ng∙L
-1

) esteve dentro da faixa de concentrações do composto apontada na literatura (Tabela 

3.3). Os resultados corroboram o estudo de Balest et al. (2008) realizado na Itália, em que foi 

observada a ocorrência do BPA no esgoto bruto em concentrações variando entre 62 e 160 

ng∙L
-1

. Entretanto, em outras pesquisas foram reportadas concentrações do BPA em maiores 

magnitudes. Esse foi o caso do estudo de Clara et al. (2005b), em que se investigou a 

presença do BPA no esgoto afluente a diversas ETE, sendo que os resultados encontrados 

estiveram entre 720 e 2.376 ng∙L
-1

. Os próprios valores de tendência central do BPA 

encontrados no presente estudo foram inferiores às concentrações médias e medianas 

apresentadas na Tabela 3.3.      

Contudo, esta pesquisa teve caráter de contribuir com a caracterização do esgoto sanitário 

brasileiro quanto à presença de micro contaminantes, já que no nosso País ainda existem 

poucos trabalhos no tema. As concentrações dos fármacos e DE em esgoto sanitário 

encontradas na literatura, resultantes de pesquisas em outros países, possivelmente mostram 

uma realidade diferente. 

No estudo de Sodré et al. (2010), realizado na cidade de Campinas – SP (Tabela 3.2), a 

concentração média do BPA no esgoto sanitário esteve várias vezes acima dos valores 

observados nesta pesquisa (Tabela 5.2). Contudo, os autores destacaram o alto grau de 

contaminação dos corpos d’água na região de Campinas. A discrepância entre os resultados 

desta pesquisa e o estudo de Sodré et al. (2010) demonstra a variabilidade da ocorrência dos 

micro contaminantes no esgoto sanitário e a necessidade de mais estudos nas diversas regiões 

do País. 

Ainda com relação aos resultados apresentados na Tabela 5.5, os antibióticos SMX e TRI 

foram encontrados em uma faixa de concentrações abaixo dos valores típicos reportados na 

literatura (Tabela 3.3).  As médias e medianas obtidas neste estudo estiveram várias vezes 

abaixo daquelas apresentadas na Tabela 3.3 e podem indicar um menor consumo desses 

antibióticos no Brasil. Tais resultados corroboram com a pesquisa de Wirtz et al. (2010),  na 

qual verificou-se que, entre 1997 e 2007, o consumo de sulfonamidas e TRI no Brasil 

correspondeu a apenas 5% do uso total de antibióticos. Complementarmente, a dose diária de 
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antibióticos definida para cada 1.000 habitantes por dia (DDD∙1000hab
-1
∙dia

-1
) no Brasil 

variou de 6,5 em 1997 a 7,0 em 2007 (WIRTZ et al., 2010), enquanto que nos países europeus 

a DDD∙1000hab
-1
∙dia

-1
 no ano de 2004 foi muito maior, variando entre 9,7 e 33,4 (SANDE-

BRUINSMA et al., 2008).  

Com relação ao BZF e ao DCF, os resultados da Tabela 5.2 mostram também baixas 

concentrações desses fármacos no esgoto bruto quando comparadas às faixas típicas 

reportadas na literatura (Tabela 3.3). As concentrações médias e medianas encontrada para o 

BZF e para o DCF nesta pesquisa foram próximas aos limites inferiores geralmente 

reportados na literatura (MIÈGE et al., 2008, 2009). Esses resultados podem indicar um 

menor consumo desses medicamentos no Brasil em relação ao consumo em outros países, 

assim como foi verificado para os antibióticos anteriormente. Por outro lado, o estudo de 

Stumpf et al. (1999) realizado no Estado do Rio de Janeiro apontou concentrações do BZF e 

do DCF em esgoto sanitário superiores aos valores encontrados nesta pesquisa. Mais uma vez 

percebe-se a necessidade da caracterização do esgoto sanitário brasileiro quanto à presença de 

fármacos e DE nas diversas regiões do País. 

No caso do antifúngico MCZ, verificou-se neste estudo que ele foi raramente detectado ou 

quantificado no esgoto bruto. Somente uma das amostras esteve acima do limite de 

quantificação de 11,3 ng∙L
-1

. A amostra quantificada apresentou ainda baixa concentração do 

antifúngico (13,9 ng∙L
-1

).  

Lindberg et al. (2010) realizaram um estudo em várias ETE na Suécia para avaliar a 

concentração de seis antifúngicos, dentre eles o MCZ. Todos os dados obtidos pelos autores 

estiveram abaixo do limite de quantificação de 100 ng∙L
-1

, o que de certa forma mostra uma 

coerência com o presente estudo, apesar do elevado limite de quantificação obtido por 

Lindberg et al. (2010). Huang et al. (2010) também reportaram baixas concentrações  do 

MCZ em amostras de esgoto bruto na China (3±1 ng∙L
-1

), ao passo que Roberts e Bersuder 

(2006), analisando efluentes domésticos no Reino Unido encontraram concentrações máximas 

de 9 ng∙L
-1

 de tal antifúngico. 

De uma forma geral, as concentrações dos fármacos no esgoto produzido na cidade de Belo 

Horizonte foram inferiores àquelas encontradas nos estudos realizados em outros países ou até 

mesmo nas pesquisas feitas em outras regiões do Brasil, notadamente para o caso dos 
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antibióticos SMX e TRI. Para os DE, os resultados obtidos nesta pesquisa estiveram em 

conformidade com outros estudos.   

5.2 Concentração dos fármacos desreguladores endócrinos nos 
efluentes dos reatores UASB 

A Tabela 11.1 apresentada no item Apêndice ao final desta dissertação evidencia as 

estatísticas descritivas das concentrações dos micro contaminantes investigados nos efluentes 

dos três reatores UASB operados sob diferentes TDH. Já a Figura 5.1 a seguir, mostra a 

variação dos DE avaliados neste estudo no esgoto bruto e nos efluentes dos reatores 

anaeróbios (medianas, percentis 25% e 75% e extremos mínimos e máximos). Para o NP, a 

variação é apresentada em termos de área cromatográfica uma vez que não foi possível sua 

quantificação, enquanto que para o BPA, a variação é apresentada em termos de concentração 

em ng∙L
-1

.  
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Figura 5.1 – Box-whiskers com a variação dos desreguladores endócrinos nonilfenol e 

bisfenol A em termos de área cromatográfica e concentração (ng∙L-1), respectivamente. 

Dados para o esgoto bruto (EB) e para os efluentes dos reatores UASB operados sob 

diferentes TDH 

Pode-se apreender desses resultados que todos os reatores UASB foram ineficientes na 

degradação do BPA, sendo que no caso do NP foi observado aumento de sua concentração 

relativa durante a passagem do esgoto pelo reatores UASB. 
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Para o NP, a aplicação do teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney (α = 5 ), 

comparando as áreas cromatográficas do NP no esgoto bruto e nos efluentes dos reatores 

UASB individualmente, apontou diferenças significativas em todos os casos ou, em outras 

palavras, confirmou que houve a produção do NP nos três reatores UASB. Conforme já 

discutido no Capítulo três, o aumento do NP em sistemas de tratamento de esgoto ocorre em 

função da degradação dos APEO, principalmente do NPEO, presentes nas formulações de 

produtos de limpeza. A degradação desses compostos inicia-se pela cadeia lateral, pela 

remoção dos grupos etoxilados, formando os AP, dois quais os isômeros NP são os mais 

representativos (MAKI et al., 1996; EJLERTSSON et al., 1999; MANZANO et al., 1999).  

Percebe-se pela Figura 5.1 que, em termos medianos, houve uma tendência de maior 

produção do NP no reator UASB 3 (TDH = 11,0 h), seguido dos reatores UASB 2 (TDH = 

8,7 h) e UASB 1 (TDH = 5,4 h), indicando que, possivelmente um aumento do TDH no reator 

UASB levou a um maior acúmulo do NP, o que é coerente, já que a degradação de compostos 

aromáticos como o NP é mais difícil e de cinética mais lenta em ambientes anaeróbios 

(LANGFORD e LESTER, 2002). No entanto, a não uniformidade ou mesmo a pequena 

quantidade de dados (N = 12 para cada reator) não permitiu a confirmação dessa tendência. A 

aplicação do teste estatístico não-paramétrico de comparações múltiplas entre grupos 

(Kruskal-Wallis) a um nível de significância de 5% não indicou diferenças estatísticas entre as 

áreas cromatográficas dos efluentes dos três reatores UASB.  

Por meio da Tabela 3.8, apreende-se uma elevada hidrofobicidade do NP (log Kow = 5,71). 

Dessa forma, a despeito de ter ocorrido a produção do NP nos reatores UASB por meio da 

degradação dos NPEO, é bastante provável que parte do composto formado tenha sido 

removida via descarte periódico da biomassa excedente, o que pode indicar um potencial 

impacto na gestão do lodo gerado nos reatores. 

Quanto ao BPA, foi possível observar diferença significativa (α = 5 ) entre as concentrações 

no esgoto bruto e nos efluentes dos reatores anaeróbios apenas no reator UASB 3. É possível 

que tal composto tenha lixiviado de tubulações de PVC aumentando as concentrações 

efluentes nessa unidade de tratamento especificadamente. Contudo, tal hipótese não pôde ser 

confirmada, uma vez que nos demais reatores UASB não foi observado aumento nas 

concentrações do composto.  
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Observa-se ainda na Figura 5.1 uma alta recalcitrância do BPA ao tratamento anaeróbio, 

sendo que não há na literatura estudos a respeito da biodegradação desse composto em 

ambientes anaeróbios ou da remoção em sistemas anaeróbios de tratamento de esgoto. Por 

outro lado, sabe-se que o BPA é altamente biodegradável em ambientes aeróbios (STAPLES 

et al., 1998), além de possui uma tendência moderada para a sorção em matrizes sólidas 

devido ao seu valor de log Kow (ver Tabela 3.8). Por esses motivos, normalmente verifica-se 

elevadas eficiências de remoção do BPA em sistemas de lodos ativados e nos demais sistemas 

aeróbios de tratamento de esgoto (Figura 3.9 e Tabela 3.13, respectivamente).       

Já para os antibióticos avaliados, a Figura 5.2 apresenta gráficos do tipo box-Whiskers com a 

variação das concentrações no esgoto bruto e nos efluentes dos três reatores UASB operados 

sob diferentes TDH.  Em termos medianos, observa-se que aparentemente apenas o reator 

UASB 3 (TDH = 11,0 h) foi efetivo na remoção do SMX, sendo que nos demais reatores não 

houve remoção, havendo inclusive aumento da concentração do antibiótico. Contudo, a 

aplicação do teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney (α = 5 ), comparando as 

concentrações do SMX no esgoto bruto e nos efluentes dos reatores UASB individualmente, 

não apontou diferenças significativas, indicando que em nenhum dos reatores UASB as 

concentrações efluentes do antibiótico foram estatisticamente superiores ou inferiores às 

concentrações presentes no esgoto bruto. É possível que a pequena quantidade de dados (N = 

12 para cada ponto de amostragem) tenha dificultado a detecção de uma diferença estatística 

significativa entre os grupos das amostras. 

De qualquer forma, é esperada uma baixa remoção do SMX em sistemas biológicos de 

tratamento de esgoto, uma vez que o composto possui baixa tendência para a sorção nas 

matrizes sólidas, notadamente em ambientes anaeróbios (ver valores de log Kd para as 

diferentes etapas de tratamento nos sistemas de lodos ativados - Tabela 3.9) e, segundo JOSS 

et al. (2006), apresenta um baixo valor de Kbio (< 0,1 a 0,3 L∙gSS
-1
∙d

-1
). Porém, deve-se atentar 

para o fato de que no estudo de JOSS et al. (2006) os valores de Kbio foram obtidos através de 

ensaios com lodo aeróbio.    
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Figura 5.2 – Box-whiskers com a variação da concentração (ng∙L-1) dos antibióticos 

sulfametoxazol e trimetoprima, respectivamente, no esgoto bruto (EB) e nos efluentes dos 

reatores UASB operados sob diferentes TDH 

No caso do reator UASB 2, verifica-se na Figura 5.2 um aumento aparente da concentração 

do SMX, o que também foi reportado por Plosz et al. (2010) em reatores biológicos. Os 

autores atribuíram o fato ao fenômeno da hidrólise de conjugados originalmente presente no 

esgoto bruto, produzindo o antibiótico na forma não-conjugada original. Em vista dessa 

observação, os resultados obtidos no presente estudo para o reator UASB 3 indicaram que o 

TDH de 11 h pareceu ser suficiente, tanto para desconjugar os precursores do SMX, como 

para garantir uma degradação parcial do antibiótico na unidade anaeróbia de tratamento.  

Ainda sobre a Figura 5.2, verificou-se em termos estatísticos que as concentrações medianas 

da TRI nos efluentes dos reatores UASB estiveram abaixo das concentrações medianas do 

antibiótico no esgoto bruto, o que indica que houve de fato uma remoção parcial do composto 

nos reatores anaeróbios (teste U de Mann-Whitney, α = 5 ). Adicionalmente observou-se 

uma tendência de relação entre a remoção da TRI e o TDH nos reatores anaeróbios. Contudo, 

essa tendência não foi confirmada estatisticamente (teste Kruskal-Wallis, α = 5 ) 

possivelmente devido à grande variabilidade dos dados e à pequena quantidade de amostras 

(N = 12 para cada ponto de amostragem).    

A remoção da TRI nos sistemas ocorreu provavelmente pelo processo de adsorção, já que o 

valor de pKa do composto igual 7,1 (Tabela 3.8) é coincidente com a faixa de pH observada 
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na operação dos reatores UASB (6,8 a 7,2). Isso favoreceu a presença de pelo menos 50% da 

TRI na forma ionizada catiônica, passível de adsorção por interações eletrostáticas com a 

biomassa carregada negativamente (SUÁREZ et al., 2008). Tal premissa é coerente com a 

possível correlação entre o TDH e a remoção do antibiótico, uma vez que a adsorção pode ser 

limitada do ponto de vista cinético.  

No estudo realizado por Graaff et al. (2011) utilizando reator UASB (TDH = 8,7 h) para 

tratamento de águas negras (ver Tabela 3.13), foi verificado que a maior parte da TRI foi 

removida no sistema. Contudo, a pesquisa de Graaff et al. (2011) foi desenvolvida em 

tratamento de águas negras, em que as concentrações dos fármacos na matriz líquida são de 

maior magnitude. É possível que a maior remoção reportada por Graaff et al. (2011)  em 

relação ao presente estudo tenha ocorrido em função do favorecimento dos mecanismos de 

biodegradação devido às maiores concentrações da TRI, já que a cinética das reações 

envolvidas nesse mecanismo de remoção são de pseudo-primeira ordem (JOSS et al., 2006). 

Para os fármacos BZF e DCF, pode-se apreender dos gráficos tipo box-Whiskers na Figura 5.3 

a variação das concentrações no esgoto bruto e nos efluentes dos reatores anaeróbios operados 

sob diferentes TDH. Os resultados indicaram que esses fármacos não foram removidos nos 

reatores UASB (teste U de Mann-Whitney, α = 5 ) e o TDH teve pouco efeito sobre o 

comportamento dos compostos nos reatores, sem diferenças estatísticas entre as concentrações 

efluentes nas três unidades de tratamento a um nível de significância de 5% (teste não-

paramétrico de comparações múltiplas Kruskal-Wallis). 

A recalcitrância desses fármacos pode ser explicada pelas propriedades de suas moléculas. O 

BZF possui valores de pKa e log Kow de cerca de 3,3 e 4,3 respectivamente e, o DCF, tem 

valores de pKa e log Kow de cerca de 4,2 e 4,5 respectivamente (ver Tabela 3.8). Dessa forma, 

os compostos têm elevada tendência a ficarem retidos no lodo (elevado log Kow), mas 

encontram-se na forma negativa desprotonada no pH de operação dos reatores UASB devido 

aos seus valores de pKa, podendo sofrer repulsão pela biomassa também carregada 

negativamente (SUÁREZ et al., 2008). Tais fatores antagônicos podem ter sido decisivos para 

as baixas eficiências de remoção desses compostos observadas nos reatores UASB. Aliado a 

esse fator, tanto o BZF quanto o DCF apresentam baixas taxas de degradação anaeróbia 

(KUJAWA-ROELEVELD et al., 2008), o que corrobora com a recalcitrância desses fármacos 

observada neste estudo. Nas pesquisa realizadas por Reyes et al. (2010) e Graaff et al. (2011) 
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também foram observadas baixas eficiências de remoção do DCF, variando de 0 a 22% (ver 

Tabela 3.13). 
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Figura 5.3 – Box-whiskers com a variação da concentração (ng∙L-1) dos fármacos 

bezafibrato e diclofenaco, respectivamente, no esgoto bruto (EB) e nos efluentes dos 

reatores UASB operados sob diferentes TDH 

No caso do E2, do EE2 e do MCZ, não foi possível fazer uma análise profunda nos reatores 

UASB devido à baixa quantidade de amostras quantificadas. 

5.3 Eficiência de remoção dos fármacos e desreguladores endócrinos 
nos reatores UASB 

5.4 Conclusões  

Considerando os resultados apresentados e discutidos neste capítulo, conclui-se que: 

 Os estrogênios 17β-estradiol (E2) e 17α-etinilestradiol (EE2) foram raramente detectados 

no esgoto sanitário da cidade de Belo Horizonte – MG, possivelmente devido à 

degradação parcial desses compostos ao longo do sistema de esgotamento sanitário. Da 

mesma forma, o antifúngico miconazol (MCZ) foi detectado em apenas uma amostra do 

esgoto bruto, de um total de doze analisadas. A baixa detecção observada deveu-se 

possivelmente ao fato desse medicamento ser utilizado topicamente em pequenas doses, 
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se comparadas às doses dos demais fármacos comumente administradas. Em ambos os 

casos, a baixa ocorrência também foi reportada nos estudos encontrados na literatura.   

 O nonilfenol (NP) não pôde ser quantificado pelo fato de ser uma misturas de isômeros, 

dos quais a separação cromatográfica não foi objetivo desta pesquisa. De qualquer forma, 

o NP foi detectado em todas as amostras analisadas com sinal cromatográfico forte, 

indicando uma concentração no esgoto bruto elevada.  

 Para o xenoestrogênio bisfenol A (BPA), a ocorrência no esgoto sanitário observada nesta 

pesquisa (55,7 a 308,8 ng∙L
-1

) esteve dentro da faixa de concentrações do composto 

apontada na literatura, se bem que abaixo das médias e medianas típicas. 

 Já em relação aos antibióticos sulfametoxazol (SMX) e trimetoprima (TRI), verificou-se 

uma menor ocorrência no esgoto sanitário da cidade de Belo Horizonte – MG, com 

concentrações médias (35,0 e 64,5 ng∙L
-1

, respectivamente) e medianas (13,0 e 61,5 ng∙L
-

1
, respectivamente) muito inferiores aos dados encontrados na literatura. Essa baixa 

ocorrência pode ser justificada pelo menor uso da classe terapêutica desses fármacos no 

Brasil. Para o diclofenaco (DCF) e o bezafibrato (BZF), também verificou-se menor 

ocorrência no esgoto bruto (<6,9 a 240,2 ng∙L
-1 

para o DCF e <4,3 a 249,2 ng∙L
-1

 para o 

BZF), se bem que ainda próxima às faixas típicas reportada na literatura. Tal fato pode 

indicar também um menor consumo desses medicamentos no Brasil. 

 Os reatores UASB demonstraram-se ineficientes na degradação dos DE consistentemente 

detectados no esgoto bruto (NP e BPA), sendo que, em alguns casos, foi observado 

aumento em termos medianos de tais compostos no efluente, principalmente do NP. 

Observou-se uma tendência para maior produção do NP nos reatores operados sob 

maiores TDH. Contudo, tal tendência não pôde ser confirmada estatisticamente. De 

qualquer forma, a degradação dos APEO pareceu desempenhar um papel importante nesse 

caso, levando ao acúmulo do NP altamente recalcitrante ao tratamento anaeróbio.  

 Os resultados obtidos neste estudo também indicaram que o TDH de 11 h pareceu ser 

suficiente tanto para desconjugar os precursores do SMX como para garantir uma maior 

remoção do antibiótico no reator UASB, sendo que nos reatores operados com TDH 

menores (8,7 e 5,4 h) foi observada tendência de aumento nas concentrações do fármaco 

no efluente.     
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 Para o antibiótico TRI, verificou-se de fato uma remoção parcial do composto em termos 

medianos nos reatores anaeróbios (38% a 77%). Pareceu existir uma relação entre o TDH 

dos reatores UA;SB e a eficiência de remoção do antibiótico. Contudo, essa relação não 

pôde ser confirmada estatisticamente. 

 Quanto ao BZF e ao DCF, foram observadas baixas eficiências de remoção em termos 

medianos nos reatores UASB (42% a 53% para o BZF e    0% para o DCF). Além disso, 

não foi verificado efeito do TDH sobre a concentração efluente desses fármacos nos 

reatores, o que pôde ser justificado pelos fatores antagônicos de tendência para a sorção e 

para a repulsão eletrostática determinados pelas propriedades de suas moléculas (log Kow e 

pKa) e pelas baixas taxas de degradação anaeróbia dos compostos. 
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6 EFEITO DO USO DOS DIFERENTES TIPOS DE MEIO SUPORTE 
SOBRE A CONCENTRAÇÃO DOS FÁRMACOS E 
DESREGULADORES ENDÓCRINOS NOS EFLUENTES DOS 
FILTROS BIOLÓGICOS PERCOLADORES PÓS-REATOR UASB  

Para subsidiar a discussão nos próximos itens acerca da remoção dos fármacos e DE nos 

sistemas UASB/FBP, foram monitorados alguns parâmetros físico-químicos relevantes nas 

entradas e saídas de cada unidade de tratamento (Tabela 6.1).  

Almeida et al. (2011) verificaram que o sistema UASB/FBP-RS foi capaz de manter menores 

concentrações efluentes de Demanda Química de Oxigênio (DQO), Demanda Bioquímica de 

Oxigênio (DBO), Sólidos Suspensos Totais (SST), quando comparado ao sistema 

UASB/FBP-RP. Os autores atribuíram a melhor performance do reator à retenção intersticial 

da biomassa no material de enchimento à base de esponja, em detrimento da aderência 

superficial da biomassa no material de enchimento RP. O desempenho superior do FBP-RS 

foi atribuído também ao seu maior TDH (ver Tabela 4.2). 

Tabela 6.1 – Características físico-químicas do Esgoto Bruto (EB), efluente do reator 
anaeróbio (UASB 2) e efluentes dos Filtros Biológicos percoladores (FBP) Rotopack  (RP) e 

Rotosponge (RS)  

Parâmetro 
EB UASB 2 FBP-RP FBP-RS 

N Média ± DP N Média ± DP N Média ± DP N Média ± DP 

DQO (mg.L
-
¹) 21 556 ±125 21 229 ±45 21 168 ±51 21 112 ±40 

DBO (mg.L
-
¹) 13 270 ±71 13 56 ±17 13 52 ±10 13 21 ±11 

COT (mg.L
-
¹) 21 55 ±14 21 23 ±9 21 11 ±3 21 9 ±1 

SST (mg.L
-
¹) 21 348 ±182 20 59 ±17 21 54 ±18 21 19 ±13 

Temperatura (°C) 21 21,4 ±1,7 20 20,9 ± 1,1 20 19,6 ±1,5 20 19,5 ±1,3 

pH 21 7,1 ±0,1 21 6,7 ±0,1 21 7,8 ±0,1 21 6,1 ±0,5 

DP = Desvio Padrão N = Número de dados DQO = Demanda Química de Oxigênio                        

DBO = Demanda Bioquímica de Oxigênio  COT = Carbono Orgânico Total SST = Sólidos Suspensos Totais 

Outro importante aspecto a ser observado na Tabela 6.1 diz respeito ao pH de operação dos 

FBP. O uso do material de enchimento Rotosponge, aliado às baixas TAS, permitiram o 

estabelecimento de bactérias oxidadoras de amônia no biofilme e, por consequência, levaram 



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 
81 

a uma maior consumo da alcalinidade disponível no meio e à diminuição do pH de operação 

do FBP-RS (MAC CONELL et al., 2011).  

6.1 Concentração dos fármacos e desreguladores endócrinos nos 
efluentes dos FBP Rotopack e Rotosponge 

A Tabela 11.2 apresentada no Apêndice ao final desta dissertação evidencia as estatísticas 

descritivas das concentrações de todos os micro contaminantes investigados nos efluentes dos 

FBP. A seguir será feita uma discussão em cima de cada composto avaliado. A Figura 6.1 

mostra a variação dos DE no efluente do reator UASB 2 e nos efluentes dos FBP preenchidos 

com os diferentes tipos de meio suporte (medianas, percentis 25% e 75% e extremos mínimos 

e máximos). Para o NP, a variação é apresentada em termos de área cromatográfica, enquanto 

que para o BPA, a variação é apresentada em termos de concentração em ng.L
-1

.  

Pode-se apreender desses resultados que os efluentes dos FBP Rotopack e Rotosponge 

apresentaram concentrações relativas medianas do NP e do BPA inferiores às concentrações 

relativas medianas encontradas no efluente do reator UASB 2. Em termos medianos, ocorreu 

no FBP-RP a remoção de 52% do NP e 77% do BPA, enquanto que no FBP-RS ocorreu a 

remoção de 83% do NP e 64% do BPA.  
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Figura 6.1 – Box-whiskers com a variação dos desreguladores eendócrinos nonilfenol e 

bisfenol A em termos de área cromatográfica e concentração (ng.L-1), respectivamente. 

Dados para os efluentes do reator UASB 2 e dos FBP Rotopack (RP) e Rotosponge (RS) 
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As menores concentrações relativas dos DE nos efluentes dos FBP foram confirmadas pelo 

teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney (α = 5 ), em que foram comparadas as 

concentrações relativas dos compostos no efluente do reator UASB 2 e nos efluentes dos dois 

FBP individualmente. 

Jiang et al. (2005) reportaram eficiências de remoção do NP e do BPA em FBP convencional 

tratando esgoto sanitário pós-decantador primário da ordem de 60% e 65%, respectivamente 

(ver Tabela 3.13). Portanto, no presente estudo, a remoção dos DE em termos medianos foi 

relativamente próxima àquelas eficiências de remoção apontadas por Jiang et al. (2005), 

exceto para o caso do NP no FBP-RS, que apresentou uma remoção relativamente maior.  

De fato, a aplicação do teste estatístico não-paramétrico t de Wilcoxon (α = 5 ) apontou 

diferenças significativas entre as áreas cromatográficas do NP nos dois FBP, mas não indicou 

diferenças no caso do BPA. Optou-se nesse caso pelo uso do teste estatístico de Wilcoxon 

pelo fato dele ser utilizado para a comparação entre medianas de dois grupos de amostras 

pareadas ou dependentes. A técnica do pareamento ou emparelhamento aumenta a eficiência 

do teste estatístico, tornando-o mais sensível a diferenças pequenas (CALLEGARI-

JACQUES, 2003). Para os FBP, foi possível a aplicação da técnica do pareamento pelo fato 

das unidades apresentarem as mesmas características construtivas (exceto por serem 

preenchidos com diferentes tipos de meio suporte), além de receberem o mesmo efluente do 

reator UASB 2 e serem submetidos a TAS aproximadamente iguais (ver Tabela 4.2).    

De acordo com Virkutyte et al. (2010), o NP possui uma baixa taxa de biodegradação aeróbia 

e, pela Tabela 3.8, apreende-se uma elevada hidrofobicidade do composto (log Kow = 5,71). 

Portanto, a remoção do NP em sistemas aeróbios de tratamento de esgoto deve ocorrer via 

mecanismos de sorção nas matrizes sólidas, em detrimento da biodegradação. As 

concentrações relativas do NP nos efluentes dos dois FBP possivelmente foram distintas 

devido às diferentes capacidades de retenção de sólidos suspensos apresentadas pelos 

materiais de enchimento (ver Tabela 6.1). No FBP-RS, a maior retenção do material 

particulado e, consequentemente do NP sorvido, pode ter contribuído para aumentar o tempo 

de contato e a biodegradação de tal micro contaminante. Para o BPA, esse comportamento 

não foi observado provavelmente pelo fato dele apresentar um log Kow mais baixo (3,32) e, 

portanto, ser um composto menos hidrofóbico do que o NP (ver Tabela 3.8). 
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Complementarmente, pela estrutura dos dois DE (Figuras 3.4 e 3.5) pode-se especular que o 

BPA é um composto mais recalcitrante do que o NP. 

A faixa de concentração do BPA nos efluentes dos sistemas UASB/FBP esteve em 

conformidade com a faixa típica apresentada na literatura para a ocorrência do BPA em 

efluentes de ETE (Tabela 3.3).  

Com relação aos antibióticos SMX e TRI, a Figura 6.2 mostra gráficos do tipo Box-Whiskers 

com a variação das concentrações afluentes e efluentes aos FBP estudados. Pode-se apreender 

desses resultados que os FBP contribuíram na remoção do SMX presente no efluente do 

reator UASB, enquanto que a TRI foi recalcitrante ao pós-tratamento. Possivelmente a maior 

remoção do SMX em relação à TRI ocorreu devido à maior biodegradabilidade do primeiro 

(LI e ZHANG, 2010), mesmo que o valor de Kbio do SMX seja ainda considerado baixo 

(JOSS et al., 2006), uma vez que ambos possuem valores próximos de Log Kow e são 

compostos fortemente hidrofílicos.   
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Figura 6.2 – Box-whiskers com a variação da concentração (ng.L-1) dos antibióticos 

sulfametoxazol e trimetoprima, respectivamente, nos efluentes do reator UASB 2 e dos FBP 

Rotopack (RP) e Rotosponge (RS) 

A aplicação do teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney (α = 5 ), comparando 

as concentrações dos antibióticos no efluente do reator UASB 2 e nos efluentes dos FBP 

individualmente, apontou diferenças significativas apenas para o SMX no FBP-RS, 
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demonstrado uma real remoção do antibiótico nessa unidade de pós-tratamento. No FBP-RP, 

a despeito de aparentemente as concentrações do SMX efluentes serem menores do que as 

concentrações afluentes, não foi possível verificar uma diferença significativa. Isso ocorreu 

possivelmente devido à quantidade limitada de dados (N = 12 para cada ponto de 

amostragem). 

Ademais, percebe-se que o FBP-RS foi notadamente mais robusto do que o FBP-RP para o 

parâmetro SMX, uma vez que produziu efluente com menor variabilidade nas concentrações 

do antibiótico (menor área entre os quartis inferior e superior). 

O melhor desempenho do FBP-RS, em relação ao FBP-RP, na remoção do SMX pode ser 

atribuído a alguns fatores como: (i) favorecimento da biodegradação devido ao maior TDH 

(2,00 h para o FBP-RS e 0,25 h para o FBP-RP - Tabela 4.2); (ii) faixa de pH de operação do 

FBP-RS (pH = 6,1± 0,5 - Tabela 6.1) coincidente com o segundo pKa do SMX (pKa = 5,7 - 

Tabela 3.8), o que favorece uma maior quantidade de moléculas do antibiótico em seu estado 

não ionizado e uma menor repulsão eletrostática do composto pela biomassa carregada 

negativamente (ver Tabela 3.8). 

No caso da TRI, percebe-se que ambos os FBP não contribuíram em nada para a remoção da 

carga do antibiótico efluente do reator UASB. Uma hipótese para explicar tal fato seria a 

maior recalcitrância da TRI, em relação ao SMX, conforme apontado por Li e Zhang (2010), 

aliado aos baixos valores de TDH nos FBP, que foram estimados em 0,25 e 2,0 h para o FBP-

RP e FBP-RS, respectivamente. Dessa forma, ainda que o pH de operação do FBP-RS tenha 

ficado em uma faixa favorável para promover a adsorção da TRI (ver Tabela 3.8), o TDH 

pareceu ser inferior ao tempo de equilíbrio necessário para a efetiva adsorção. 

Adicionalmente, as concentrações do SMX nos efluentes dos sistemas UASB/FBP ficaram, 

em termos medianos, abaixo do limite de detecção do método e foram inferiores às 

concentrações típicas apresentada na literatura para a ocorrência do SMX em efluentes de 

ETE (Tabela 3.3). Contudo, conforme abordado no Capítulo 5, a ocorrência desse antibiótico 

no esgoto bruto também foi inferior à faixa típica esperada, o que justifica esses resultados. 

Para a TRI, as faixas de concentração observadas nos efluentes dos sistemas UASB/FBP 

estiveram em conformidade com aquelas típicas mostradas na Tabela 3.3, apesar do composto 



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 
85 

também ter apresentado uma baixa ocorrência no esgoto bruto. Tal fato corrobora com a 

elevada recalcitrância da TRI observada nos sistemas de tratamento.     

Quanto aos fármacos BZF e DCF a Figura 6.3 mostra a variação das concentrações afluentes 

e efluentes aos FBP estudados. O primeiro possui valores de pKa e log Kow de cerca de 3,3 e 

4,32, respectivamente e, o segundo, possui valores de pKa e Log Kow de cerca de 4,2 e 4,51, 

respectivamente. Portanto, tais compostos têm elevada tendência a ficarem retidos nos 

biossólidos (elevado Log Kow), mas encontram-se na forma negativa desprotonada no pH de 

operação dos sistemas de tratamento devido aos seus valores de pKa, podendo sofrer repulsão 

pela biomassa também carregada negativamente (SUÁREZ et al., 2008). Tais fatores 

antagônicos podem ter sido decisivos nas diferenças observadas entre as concentrações 

efluentes desses fármacos nos FBP. Além disso, o valor da Kbio para o DCF é menor do que 

0,1 L∙gSS
-1
∙d

-1
 e, no caso do BZF, varia de 4 a 7 L∙gSS

-1
∙d

-1
 (JOSS et al., 2006), indicando 

respectivamente, baixa e intermediária biodegradabilidade dos compostos. 

Apesar da aplicação do teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney (α = 5 ), 

comparando as concentrações dos fármacos no efluente do reator UASB 2 e nos efluentes dos 

FBP individualmente, não apontar diferenças significativas entre as concentrações afluentes e 

efluentes, fica evidente a produção do BZF e do DCF no FBP-RP, enquanto que no FBP-RS 

observa-se uma diminuição nas concentrações desses fármacos em geral. De fato, a aplicação 

do teste estatístico não-paramétrico t de Wilcoxon (α = 5 ) para amostras pareadas apontou 

diferenças significativas entre as concentrações efluentes dos dois fármacos nos FBP, 

indicando que o uso dos diferentes tipos de meio suporte apresentou efeito sobre as 

concentrações efluentes nos FBP. 
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Figura 6.3 – Box-whiskers com a variação da concentração (ng.L-1) dos fármacos 

bezafibrato e diclofenaco, respectivamente,  nos efluentes do reator UASB 2 e dos FBP 

Rotopack (RP) e Rotosponge (RS) 

Um aumento na concentração do DCF também foi observado por Kasprzyk-Hordern et al. 

(2009) em FBP tratando efluente primário, sendo que os autores atribuíram o fato à hidrolise 

de conjugados. Já para o BZF, os mesmos autores reportaram eficiência de remoção de cerca 

de 50% no sistema de tratamento. Dessa forma, o FBP-RS pareceu ser mais efetivo na 

remoção desses dois compostos do que os FBP convencionais tratando efluente primário, 

enquanto que o FBP-RP pareceu ser menos efetivo. Essa observação pode ser justificada mais 

uma vez pelas diferentes capacidades de retenção dos sólidos suspensos apresentadas pelos 

dois tipos de materiais de enchimento, que podem alterar o tempo de contato dos 

contaminantes sorvidos nos sólidos com a biomassa. Adicionalmente, o baixo TDH do FBP-

RP pode ter dificultado a biodisponibilidade desses micro contaminantes presentes na fase 

líquida.     

Comparativamente, a faixa de concentrações do BZF e do DCF nos efluentes dos sistemas 

UASB/FBP estiveram abaixo da faixa típica apresentada na literatura para a ocorrência desses 

fármacos em efluentes de ETE (Tabela 3.3), o que pode ser explicado pela menor ocorrência 

desses compostos no esgoto bruto.  
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Com relação aos estrogênios investigados nesta pesquisa (E2 e EE2) e ao antifúngico MCZ, 

não foi possível fazer uma análise profunda nos sistemas UASB/FBP devido à baixa 

quantidade de amostras quantificadas.  

6.2 Eficiência de remoção dos fármacos e desreguladores endócrinos 
nos sistemas UASB/FBP 

Para permitir uma avaliação global do desempenho dos sistemas de tratamento UASB/FBP na 

remoção dos micro contaminantes, bem como verificar a contribuição da etapa anaeróbia no 

processo de remoção ou produção dos compostos, fez-se o cálculo das eficiências de remoção 

dos fármacos e DE conforme apresentado na Figura 6.4. Essa análise também permitiu a 

comparação do desempenho dos sistemas simplificados avaliados nesta pesquisa com os 

sistemas de Lodo Ativados já apresentado no Capítulo 3 (Revisão da Literatura, Figura 3.9).      

Para o cálculo das eficiências de remoção dos micro contaminantes nos sistemas estudados, 

foram eliminados os valores nos quais as entradas e saídas estiveram simultaneamente abaixo 

do limite de quantificação ou detecção. Nos casos em que apenas um ponto (entrada ou saída) 

esteve abaixo do limite de quantificação ou detecção, a eficiência de remoção foi calculada 

considerando a metade dos limites de quantificação e detecção, conforme recomendado por 

Oliveira e Gomes (2011).  A prática de substituição dos dados censurados por qualquer valor 

entre zero e os limites de detecção e quantificação é operacionalmente simples e pode ser 

adequada, em termos práticos, quando o percentual de dados censurados for menor do que 

20% (OLIVEIRA e GOMES, 2011).  

Conforme apreende-se da Figura 6.4, a configuração UASB 2/FBP-RP demonstrou, em 

termos medianos, uma eficiência de remoção do NP e do BPA de cerca de -29% e 77%, 

respectivamente, enquanto que a configuração UASB 2/FBP-RS apresentou uma eficiência de 

remoção desses mesmos compostos da ordem de 52% e 63%, respectivamente. A comparação 

dos resultados de eficiência de remoção dos DE obtidos nesta pesquisa para os sistemas 

UASB/FBP com as eficiências de remoção desses compostos obtidas em outras pesquisas 

para os sistemas de Lodos Ativados (Figura 3.9) mostra que os sistemas simplificados não 

tiveram desempenhos comparáveis a esses últimos para os parâmetros NP e BPA. 
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Figura 6.4 – Box-whiskers com a produção ou a remoção dos fármacos e desreguladores 

endócrinos no reator UASB 2 e nos sistemas UASB/FBP Rotopack (RP) e Rotosponge (RS) 

N = número de dados  

Por outro lado, os sistemas simplificados UASB/FBP apresentaram desempenho de remoção 

do SMX várias vezes superiores àqueles normalmente verificados nos sistemas de Lodos 

Ativados (  0%), conforme pode-se apreender comparando as Figuras 3.9 e 6.4. Considerando 

a pesquisa de Kasprzyk-Hordern et al. (2009), em que se reportou a produção de 21% do 

SMX em FBP tratando efluente primário (ver Tabela 3.13), o uso dos FBP como pós-

tratamento do reator UASB no presente estudo pareceu ser vantajoso. É possível que a 

hidrólise dos conjugados do antibiótico tenha ocorrido na primeira unidade de tratamento 

anaeróbia, favorecendo assim a biodegradação aeróbia do SMX no sistema de pós-tratamento.      

Com relação à TRI, a comparação das Figuras 3.9 e 6.4 permite inferir que os sistemas 

simplificados de tratamento UASB/FBP apresentaram desempenho superior aos sistemas de 

Lodos Ativados com idade do lodo menor ou igual a 10 dias, e desempenho inferior aos 

sistemas de Lodos Ativados com idade do lodo superior a 10 dias.  

No estudo realizado por Kasprzyk-Hordern et al. (2009), verificou-se a remoção de 

aproximadamente 40% da TRI em FBP tratando efluente primário. Assim, a utilização dos 

FBP como pós-tratamento do reator UASB no presente estudo aparentemente não demonstrou 
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vantagens no caso da TRI, sendo que remoção semelhante àquela reportada por Kasprzyk-

Hordern et al. (2009) foi verificada já mesmo no reator UASB 2 e nenhuma remoção 

adicional foi observada no pós-tratamento. Esses resultados corroboram a alta recalcitrância 

da TRI ao tratamento biológico reportada em pesquisas anteriores (VIRKUTYTE et al., 

2010). 

Já em relação ao BZF, o sistema UASB/FBP-RS apresentou eficiência de remoção 

comparável à modalidade de Lodos Ativados com idade do lodo acima de 10 dias (ver Figuras 

3.9 e 6.4). No caso do sistema UASB/FBP-RP não observou-se qualquer remoção do BZF, 

provavelmente devido ao baixo TDH verificado no FBP-RP. Complementarmente, observa-se 

um grande efeito do uso dos diferentes tipos de material de enchimento sobre a eficiência de 

remoção desse fármaco, conforme já foi apontado no item anterior.  

Esse efeito foi verificado provavelmente porquê o BZF possui uma Kbio intermediária (JOSS 

et al., 2006) e moderadas tendências para a sorção (ver Tabela 3.8). A maior retenção dos 

sólidos no FBP-RS provavelmente permitiu também uma maior retenção do composto no 

sistema de tratamento e, consequentemente, um maior tempo para a sua biodegradação.        

Para o DCF, todos as configurações UASB/FBP foram ineficientes se comparadas aos 

sistemas de Lodos Ativados (ver Figuras 3.9 e 6.4), apresentando inclusive eficiências 

negativas. Um aumento na concentração do DCF também foi observado por Kasprzyk-

Hordern et al. (2009) em FBP tratando efluente primário, sendo que os autores atribuíram o 

fato à hidrolise de conjugados. Como no caso do BZF, verificou-se um grande efeito do uso 

dos diferentes tipos de material de enchimento sobre a eficiência de remoção ou produção do 

DCF.  

No caso dos estrogênios investigados nesta pesquisa (E2 e EE2) e do antifúngico MCZ, não 

foi possível fazer uma análise profunda nos sistemas de tratamento devido à baixa número de 

amostras em que tais compostos foram quantificados. 
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6.3 Conclusões 

Considerando os resultados apresentados e discutidos neste capítulo, conclui-se que: 

 A remoção do nonilfenol (NP) e do bisfenol A (BPA) nos FBP foi relativamente próxima 

àquela encontrada na literatura para FBP usado no tratamento do esgoto sanitário pós-

decantador primário (aproximadamente 60% e 65%, respectivamente), exceto para o FBP-

RS, que apresentou uma remoção mais elevada do NP (83%). As concentrações relativas 

do NP nos efluentes dos dois FBP possivelmente foram distintas devido às diferentes 

capacidades de retenção de sólidos suspensos apresentadas pelos materiais de enchimento. 

Para o BPA, a influência do material de enchimento não foi observada provavelmente 

pelo fato dele apresentar um log Kow mais baixo e, portanto, ser um composto com menor 

tendência para a sorção nas matrizes sólidas dos sistemas de tratamento. A configuração 

UASB 2/FBP-RP demonstrou, em termos medianos, uma eficiência de remoção do NP e 

do BPA de cerca de -29% e 77%, respectivamente, enquanto que a configuração UASB 

2/FBP-RS apresentou uma eficiência de remoção desses mesmos compostos da ordem de 

52% e 63%, respectivamente.  A comparação das eficiências de remoção de NP e BPA 

nos sistemas UASB/FBP com as eficiências de remoção destes compostos obtidas em 

outras pesquisas para os sistemas de Lodos Ativados, mostrou que os sistemas 

simplificados apresentaram desempenho inferior àquele normalmente obtido nos sistemas 

de Lodos Ativados. 

 Os FBP-RS e -RP foram eficazes na remoção do sulfametoxazol (SMX) presente no 

efluente do reator UASB (  100  e >70%, respectivamente), sendo que o FBP-RS 

apresentou melhor desempenho provavelmente devido às características proporcionadas 

pelo material de enchimento Rotosponge (p. ex.: maior TDH, menor pH de operação do 

reator e maior capacidade de retenção dos sólidos suspensos). O uso dos FBP como 

unidades de pós-tratamento do efluente do reator UASB pareceu ser decisivo na remoção 

do SMX, sendo que o reator anaeróbio pode ter contribuído na hidrólise dos conjugados 

do antibiótico para a subsequente biodegradação aeróbia do antibiótico nas unidades de 

pós-tratamento. Os sistemas simplificados UASB/FBP apresentaram desempenho superior 

(>80%) àquele normalmente verificado nos sistemas de Lodos Ativados (  0%), o que 

corrobora a hipótese anterior.  
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 No caso da trimetoprima (TRI), observou-se nesta pesquisa que ambos os FBP não 

contribuíram para a remoção da carga do antibiótico efluente do reator UASB (  0% em 

ambos os FBP),  concordando assim com a alta recalcitrância do composto reportada em 

estudos anteriores. Ademais, os baixos TDH verificados nos FBP podem ter contribuído 

para a baixa remoção do antibiótico nessas unidades de pós-tratamento. Contudo, de uma 

forma geral a remoção da TRI nos sistemas UASB/FBP (  40%) foi semelhante àquela 

apontada em outros estudos para os sistemas de Lodos Ativados, sendo que a etapa 

anaeróbia foi determinante na remoção de tal antibiótico. 

 Quanto aos demais fármacos avaliados nesta pesquisa (bezafibrato-BZF e diclofenaco-

DCF), observou-se  produção no FBP-RP (60% e 85%, respectivamente) e a remoção no 

FBP-RS (86% e 43%, respectivamente). Tais compostos têm elevada tendência a ficarem 

sorvidos nas matrizes sólidas dos sistemas de tratamento (elevado Log Kow), mas 

encontram-se na forma negativa desprotonada no pH de operação dos FBP, podendo 

sofrer repulsão pela biomassa também carregada negativamente. Tais fatores antagônicos 

podem ter sido decisivos nas diferenças observadas entre as concentrações efluentes 

desses fármacos nos FBP. Aparentemente o mecanismo de remoção por adsorção 

lipofílica prevaleceu em detrimento da repulsão eletrostática, já que o material de 

enchimento que promove maior retenção de sólidos suspensos (Rotosponge) foi mais 

efetivo na remoção dos fármacos. Comparativamente, o sistema UASB/FBP-RS 

apresentou eficiência de remoção do BZF equivalente àquela encontrada na literatura para 

sistemas de tratamento de esgoto na modalidade Lodos Ativados com idade do lodo acima 

de 10 dias (> 90%), o que não foi verificado para o DCF. No caso do sistema UASB/FBP-

RP foi observada a produção dos fármacos, comportamento esse que não foi apontado na 

literatura para os sistemas de Lodos Ativados. 
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7 CONTRIBUIÇÃO DOS SISTEMAS NATURAIS DE PÓS-
TRATAMENTO DOS EFLUENTES DOS REATORES UASB NA 
REMOÇÃO DOS FÁRMACOS E DESREGULADORES 
ENDÓCRINOS  

7.1 Concentração dos fármacos e desreguladores endócrinos nos 
efluentes dos sistemas naturais de pós-tratamento  

As estatísticas descritivas de todos os dados obtidos para os efluentes da lagoa de polimento e 

da wetland construída não-plantada podem ser apreendidas da Tabela 11.3 apresentada no 

Apêndice ao final desta dissertação. Neste capítulo o leitor encontrará uma discussão, na 

forma de gráficos do tipo Box-whiskers, sobre cada composto investigado nesta pesquisa nos 

efluentes desses sistemas naturais de pós-tratamento. 

A Figura 7.1 mostra a variação da área cromatográfica da mistura do NP presente nos 

afluentes e efluentes dos sistemas naturais de pós-tratamento investigados (medianas, 

percentis 25% e 75% e extremos mínimos e máximos). Como discutido anteriormente o termo 

‘nonilfenol’ refere-se a uma mistura de isômeros que não puderam ser identificados e 

quantificados individualmente, sendo portanto, apresentado em termos concentração relativa à 

área cromatográfica. Para o BPA, a variação é apresentada em termos de concentração em  

ng.L
-1

.  

Percebe-se que, em termos medianos, a concentração relativa do NP no efluente das lagoas de 

polimento foi menor do que aquela observada no efluente do reator UASB 3 (remoção em 

termos medianos de aproximadamente 86%). Na wetland construída não-plantada esse 

resultado não foi observado (remoção em termos medianos inferior a 20%).  

De fato, as menores concentrações relativas do NP no efluente das lagoas de polimento foram 

confirmadas pelo teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney (α = 5 ), em que 

foram comparadas as áreas cromatográficas do composto no efluente do reator UASB 3 e no 

efluente do sistema natural de pós-tratamento.  
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Figura 7.1 – Box-whiskers com a variação dos desreguladores endócrinos nonilfenol e 

bisfenol A em termos de área cromatográfica e concentração (ng.L-1), respectivamente. 

Dados para os efluentes dos reatores UASB 1 e 3, da wetland construída (WC) e das lagoas 

de polimento (LP) 

No caso da wetland construída não-plantada, não foi possível verificar diferenças 

significativas entre as amostras afluentes e efluentes. Provavelmente a ocorrência de 

condições anaeróbias/anóxicas em algumas ocasiões nessa unidade de pós-tratamento 

conduziu à baixa remoção do NP. O monitoramento do oxigênio dissolvido no efluente da 

wetland construída não-plantada foi realizado por Costa et al. (2011) em outra pesquisa do 

PPGSMARH. Durante o período de amostragem dos micro contaminantes a concentração do 

oxigênio dissolvido foi de 0,67 a 1,86 mg∙L
-1

. Conforme discutido anteriormente, o NP – 

como a maioria dos compostos aromáticos – é um composto mais recalcitrante ao tratamento 

anaeróbio do que aeróbio (LANGFORD e LESTER, 2002). 

Com relação ao BPA, percebe-se que, em termos medianos, as concentrações afluentes e 

efluentes às lagoas de polimento não foram diferentes (remoção em termos medianos inferior 

a 20%), enquanto que na wetland construída não-plantada a remoção do BPA presente no 

efluente do reator UASB 1 foi significativa (concentrações afluentes e efluentes apontadas 

como diferentes no teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney a um nível de 

significância de 5%). Embora o BPA também seja um composto aromático, foi observada a 

sua remoção no ambiente anóxico/anaeróbio. É possível que a remoção do BPA tenha 

ocorrido por adsorção, uma vez que  a unidade apresenta elevada capacidade de retenção de 
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material particulado (DORNELAS, 2008) e possui uma elevada superfície de contato 

disponível para a sorção do antibiótico (leito de escória).  

As concentrações do BPA nos efluentes dos sistemas naturais avaliados nesta pesquisa variou, 

em termos medianos, de 78 ng∙L
-1

 a 271 ng∙L
-1

. Comparado aos dados encontrados na 

literatura (Tabela 3.3 no capítulo de Revisão da Literatura), os sistemas combinados UASB 

seguidos de unidades naturais de pós-tratamento apresentaram concentrações efluentes 

próximas ao valor mediano típico (95 ng∙L
-1

) da ocorrência do BPA em efluentes de ETE. 

No estudo de Moreira et al. (2011), as concentrações do BPA na água do Rio das Velhas 

variaram de 8,6 a 168,3 ng∙L
-1

 com mediana em torno de 50 ng∙L
-1

. Considerando que a 

contaminação das águas superficiais com o BPA decorre principalmente pelo lançamento de 

esgoto in natura e tratado nos cursos d’água, as concentrações encontradas neste trabalho nos 

efluentes dos sistemas de tratamento de esgoto foram coerentes com aquelas reportadas por 

Moreira et al. (2011). 

Para os antibióticos SMX e TRI, a Figura 7.2 mostra gráficos do tipo Box-Whiskers com a 

variação das concentrações afluentes e efluentes aos sistemas naturais de pós-tratamento 

investigados nesta pesquisa.  
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Figura 7.2 – Box-whiskers com a variação da concentração (ng.L-1) dos antibióticos 

sulfametoxazol e trimetoprima, respectivamente. Dados para os efluentes dos reatores 

UASB 1 e 3, da wetland construída (WC) e das lagoas de polimento (LP) 
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Pode-se apreender desses resultados que a wetland não plantada foi eficaz na remoção da 

carga do SMX efluente do reator UASB 1, apresentando todos os resultados de concentração 

efluente abaixo do limite de quantificação do método analítico. A remoção foi confirmada 

pela aplicação do teste estatístico não-paramétrico U de Mann-Whitney (α = 5 ), em que 

foram comparadas as concentrações do antibiótico no efluente do reator UASB 1 e no 

efluente do sistema natural de pós-tratamento.  

A mesma tendência não pôde ser confirmada no caso das lagoas de polimento, já que a 

unidade anaeróbia precedente garantiu a degradação quase total do antibiótico (concentração 

mediana do SMX no efluente do reator UASB 3 abaixo do limite de quantificação do método 

analítico). Contudo, observou-se nas lagoas de polimento uma diminuição da faixa de 

variação das concentrações do SMX efluente (redução dos valores máximos e quartis 

superiores). A diminuição das concentrações do SMX nas lagoas de polimento não pôde ser 

confirmada pelo teste estatístico U de Mann-Whitney (α = 5 ), provavelmente devido aos 

valores medianos encontrados abaixo do limite de quantificação do método analítico nos dois 

grupos amostrais (UASB 3 e LP). 

A ocorrência do SMX nos efluentes dos sistemas naturais de pós-tratamento ficou, em termos 

medianos, abaixo do limite de detecção do método, sendo a concentração máxima verificada 

foi igual a 24 ng∙L
-1

. Esses valores estiveram abaixo da faixa típica apresentada na literatura 

para a ocorrência do SMX em efluentes de ETE (Tabela 3.3). Contudo, conforme abordado no 

Capítulo cinco, a ocorrência desse antibiótico no esgoto bruto também esteve abaixo dos 

valores típicos esperados, o que justifica as menores concentrações observadas nos efluentes 

dos sistemas avaliados nesta pesquisa.  

Considerando o estudo de Andreozzi et al. (2003), em que observou-se o tempo de meia vida 

de 3 a 23 dias para a degradação do SMX em água exposta à luz solar, é provável que a 

remoção do SMX nas unidades naturais de pós-tratamento tenha ocorrido via mecanismos de 

fotodegradação, notadamente nas lagoas de polimento. Ademais, a remoção via sorção não é 

esperada para esse antibiótico em vista às suas propriedades físico-químicas (Tabela 3.8). 

Como o TDH na wetland foi de 29,2 h, ao passo que ao final da terceira lagoa de polimento o 

TDH foi de 130,4 h (5,4 dias), os resultados apresentados na Figura 7.2 indicam que não 
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houve uma relação direta entre a eficiência de remoção do SMX e o tempo de contato do 

micro contaminante com a biomassa. 

A remoção efetiva do SMX observada na wetland não plantada possivelmente foi 

influenciada em grande parcela pela boa capacidade de remoção de matéria orgânica 

observada nessa unidade de tratamento (DORNELAS, 2008), aliada à Kbio intermediária desse 

antibiótico (JOSS et al., 2006). Contudo, ainda é necessário o aprofundamento científico para 

a determinação dos reais mecanismos de remoção nessas unidades de tratamento. 

Comparativamente, a eficiência de remoção obtida nesta pesquisa para a wetland não plantada 

foi superior aos valores normalmente apresentados na literatura para wetlands plantadas (15 a 

66% - Tabela 3.13).  

No caso da TRI,  percebe-se na Figura 7.2 que, tanto a wetland não plantada, quanto as lagoas 

de polimento foram efetivas na remoção do antibiótico, contribuindo com uma remoção quase 

total do antibiótico presente nos efluentes dos reatores UASB (teste U de Mann-Whitney, α = 

5%).  

Segundo Li e Zhang (2010) a adsorção é o principal mecanismo de remoção da TRI em 

sistemas biológicos de tratamento, apesar de ser dependente do pH do meio. No caso da 

wetland é possível que a remoção da TRI tenha ocorrido por esse mecanismo, uma vez que  a 

unidade apresenta elevada capacidade de retenção de material particulado (DORNELAS, 

2008) e possui uma elevada superfície de contato disponível para a sorção do antibiótico (leito 

de escória). Ademais,  historicamente os valores de pH da wetland variam de 4,1 a 7,8 o que 

poderia favorecer a presença das formas protonadas da TRI e, consequentemente, a retenção 

por interações de natureza eletrostática com o material suporte colonizado pela biomassa.  

Já as interações com a escória não colonizada podem ter ocorrido devido à natureza 

hidrofílica de tal material (constituído por óxidos metálicos e silicatos) que favorece  a 

retenção de substâncias menos hidrofóbicas, tal qual a TRI (log Kow = 0,91). Nesse caso, as 

moléculas de TRI poderiam ser retidas no sistema pela formação de ligações entre os 

hidrogênios dos dois grupos amina do antibiótico com os oxigênios dos óxidos metálicos. 
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Devido ao elevado valor do pH de operação das lagoas de polimento - valores históricos 

médios iguais a 9,5 para L1; 10,1 para L2; e 9,3 para L3 - (ASSUNÇÃO, 2009) praticamente 

nenhuma molécula de TRI poderia estar em sua forma ionizada catiônica. Esse efeito 

provavelmente desfavoreceu o processo de remoção via adsorção por interações eletrostáticas. 

Nesse caso, portanto, a fotodegradação pareceu explicar melhor a elevada remoção da TRI. 

Entretanto, ainda são necessários mais estudos para se avaliar o real efeito da fotodegradação 

na remoção desse antibiótico em sistemas de lagoas de polimento. 

De uma maneira geral, as faixas de concentração da TRI encontradas nos efluentes dos 

sistemas naturais de pós-tratamento estiveram abaixo da faixa típica apresentada na literatura 

para a ocorrência desse antibiótico em efluentes de ETE (Tabela 3.3). Contudo, como no caso 

do SMX, as concentrações da TRI no esgoto bruto também estiveram abaixo da faixa típica 

esperada (ver Capítulo cinco). 

Para os demais fármacos avaliados nesta pesquisa (BZF e DCF), a Figura 7.3 mostra a 

variação das concentrações afluentes e efluentes às unidades naturais de pós-tratamento. A 

aplicação do teste estatístico U de Mann-Whitney (α = 5 ), comparado as concentrações dos 

fármacos nos efluentes do reatores UASB e nos efluentes do sistemas naturais de pós-

tratamento individualmente, apontou diferenças significativas apenas para o DCF nas lagoas 

de polimento, apesar da aparente tendência de remoção do BZF também nas lagoas de 

polimento e da possível convergência dos resultados para a remoção parcial do BZF na 

wetland construída não-plantada. Possivelmente a quantidade limitada de dados e a grande 

variabilidade da ocorrência desses fármacos nos efluentes dos sistemas de tratamento não 

permitiu a observância de diferença estatística entre os grupos amostrais.     
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Figura 7.3 – Box-whiskers com a variação da concentração (ng.L-1) dos fármacos 

bezafibrato e diclofenaco, respectivamente. Dados para os efluentes dos reatores UASB 1 e 

3, da wetland construída (WC) e das lagoas de polimento (LP) 

É provável que o elevado TDH (3,6 d), aliado à grande área de exposição à luz solar, tenham 

contribuído decisivamente na remoção desses fármacos no sistema de lagoas de polimento, 

notadamente para o caso do DCF. Tal fato foi observado na Suíça, onde Buser et al. (1998) 

verificaram a remoção de 90% do DCF em um lago natural, sendo que grande parte da 

remoção foi atribuída à fotodegradação. O estudo envolveu testes em laboratório e 

demonstrou que a biodegradação foi insignificante, sendo que o tempo de meia vida para a 

fotodegradação do DCF foi de apenas 1 h. Em outro estudo realizado por Andreozzi et al. 

(2003) determinou-se um tempo de meia vida maior para a fotodegradação desse anti-

inflamatório, variando entre 2,5 e 47,0 h. De qualquer forma, tanto a pesquisa de Buser et al. 

(1998), quanto o estudo de Andreozzi et al. (2003) corroboram com a hipótese de que a  

remoção do DCF verificada no presente trabalho para as lagoas de polimento ocorreu 

principalmente via fotodegradação. A baixa remoção do DCF verificada na wetland 

construída não plantada também corrobora com a hipótese anterior e reitera a baixa 

biodegradação do composto apontada em estudos anteriores (JOSS et al., 2006; KUJAWA-

ROELEVELD et al., 2008). 

Conforme discutido no Capítulo 6 anterior, o BZF possui valores de pKa e log Kow de cerca de 

3,3 e 4,32, respectivamente. Por esse motivo, tal composto tem elevada tendência (elevado 
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Log Kow) a ficar retido nos biosólidos hidrofóbicos, mas encontra-se na forma negativa 

desprotonada no pH de operação dos sistemas de tratamento devido aos seu valor de pKa, 

podendo sofrer repulsão pela biomassa também carregada negativamente (SUÁREZ et al., 

2008). É possível que a remoção parcial do BZF na wetland tenha ocorrido em função desses 

mecanismos antagônicos propiciados pelas características físico-químicas da molécula desse 

composto.  

De uma maneira geral, as faixas de concentração do BZF e do DCF encontradas no efluente 

da wetland construída não-plantada estiveram de acordo com a faixa típica apresentada na 

literatura para a ocorrência desses fármacos em efluentes de ETE (Tabela 3.3), enquanto que 

as concentrações encontradas no efluente do sistema de lagoas de polimento estiveram 

ligeiramente abaixo daquela ocorrência apontada na literatura. 

7.2 Eficiência de remoção dos fármacos e desreguladores endócrinos 
nos sistemas UASB/wetland e UASB/lagoas de polimento   

 

Para permitir uma avaliação global do desempenho dos sistemas de tratamento UASB 

seguidos das unidades naturais de pós-tratamento na remoção dos micro contaminantes, bem 

como verificar a contribuição da etapa anaeróbia no processo, fez-se o cálculo das eficiências 

de remoção dos compostos conforme apresentado nas Figuras 7.4 e 7.5. Essa análise também 

permitiu a comparação do desempenho dos sistemas simplificados avaliados nesta pesquisa 

com os sistemas de Lodo Ativados já apresentado no capítulo de Revisão da Literatura na 

Figura 3.9.      

Para o cálculo das eficiências de remoção dos micro contaminantes nos sistemas estudados, 

foram eliminados os valores nos quais as entradas e saídas estiveram simultaneamente abaixo 

do limite de quantificação ou detecção. Nos casos em que apenas um ponto (entrada ou saída) 

esteve abaixo do limite de quantificação ou detecção, a eficiência de remoção foi calculada 

considerando a metade dos limites de quantificação e detecção. 
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Figura 7.4 – Box-whiskers com a produção ou a remoção dos fármacos e desreguladores 

endócrinos no reator UASB 1 e no sistema UASB/wetland construída não plantada (WC) 

N = número de dados 

Eficiência

NP BPA SMX TRI BZF DCF

-500%

-400%

-300%

-200%

-100%

0%

100%

 UASB 3

 UASB 3/LP

(12-12) (12-12) (07-07) (12-12) (11-11) (11-11)N

P
ro

d
u
ç
ã
o

R
e

m
o

ç
ã
o

 

Figura 7.5 – Box-whiskers com a produção ou a remoção dos fármacos e desreguladores 

endócrinos no reator UASB 3 e no sistema UASB/lagoas de polimento (LP) 

N = número de dados 
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A configuração UASB 1/wetland construída não-plantada apresentou produção do NP de 

aproximadamente 130%, sendo que a unidade de pós-tratamento contribuiu com uma 

remoção do NP presente no efluente do reator UASB inferior a 20% (Figura 7.4). Essa 

contribuição não foi comprovada estatisticamente (ver item anterior). Para o BPA, o sistema 

demonstrou remoção global próxima de 56%, sendo esse desempenho atribuído quase que 

exclusivamente ao pós-tratamento (Figura 7.4).  

Já a configuração UASB 3/lagoas de polimento apresentou eficiência de remoção do NP da 

ordem de 54% (Figura 7.5). Esse resultado revela uma elevada eficiência de remoção do 

composto quando comparado ao estudo de Ying et al. (2008), no qual foi observado aumento 

de cerca de 9% na concentração no NP em um sistema composto por dez lagoas em série, 

sendo duas delas lagoas anaeróbias. Na presente pesquisa, as lagoas de polimento 

contribuíram com a remoção de aproximadamente 85% do NP presente no efluente do reator 

UASB, enquanto que Ying et al. (2008) reportaram recalcitrância do composto em lagoas de 

polimento usadas como pós-tratamento de um sistema de Lodos Ativados. Esses resultados 

podem indicar uma contribuição do reator UASB no sentido de promover a degradação dos 

NPEO para posterior degradação dos NP formados em uma unidade de tratamento que 

propicia ambientes aeróbios.  

Para o BPA, a configuração UASB 3/lagoas de polimento apresentou uma produção 

equivalente a 36% (Figura 7.5). Esse resultado foi desfavorável em relação aos resultados de 

Ying et al. (2008) e Froehner et al. (2011), que apontaram remoção de 60 e 100 % do 

composto, respectivamente, em sistemas de lagoas de estabilização compostos por unidades 

anaeróbias e facultativas (ver Tabela 3.13).  

De uma forma geral, os sistemas naturais simplificados estudados neste trabalho não 

obtiveram eficiências elevadas de remoção de NP e BPA quando comparados ao sistema de 

Lodos Ativados, que, de acordo com os dados encontrados na literatura, apresentam remoção 

maior do que 90% de tais  compostos (ver Figura 3.9). Entretanto, deve-se avaliar os dados 

obtidos nesta pesquisa com cautela, já que não foram monitorados os APEO e NPEO, 

substâncias tensoativas que dão origem ao NP.  
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Em relação aos antibióticos avaliados nesta pesquisa, as Figuras 7.4 e 7.5 mostram que todos 

os sistemas simplificados naturais removeram praticamente toda carga dos compostos 

presentes no esgoto bruto, sendo que no sistema UASB/lagoas de polimento o reator 

anaeróbio desempenhou papel-chave na remoção dos antibióticos, fato esse que 

impossibilitou verificar  a capacidade de remoção de tais contaminantes nas lagoas. 

A contribuição individual da wetland construída não-plantada na remoção do SMX e da TRI 

foi superior a 90%, contrariando os resultados encontrados nas diversas pesquisas 

apresentadas na Tabela 3.13. Os estudos dessa Tabela foram obtidos para wetlands 

construídas plantadas utilizadas como pós-tratamento de efluente secundário (p.ex.: efluentes 

de lagoas aeradas, Lodos Ativados, etc.) e apresentaram eficiências de remoção dos 

antibióticos intermediárias, variando de 15 a 66 % (CONKLE et al., 2008; GALLETTI et al., 

2010; VERLICCHI et al., 2010).  

Comparados ao sistema de Lodos Ativados (Figura 3.9), os sistemas UASB/wetland 

construída não-plantada e UASB/lagoas de polimento foram várias vezes mais eficientes na 

remoção dos antibióticos, mesmo quando confrontados com aqueles sistemas com idades do 

lodo superiores a 10 dias.  

A Figura 7.4 mostra ainda que a configuração UASB 1/wetland construída não-plantada 

removeu aproximadamente 70% do regulador lipídico BZF e menos de 20% do anti-

inflamatório DCF. A etapa de pós-tratamento contribuiu com a remoção de aproximadamente  

38% do BZF presente no efluente do reator UASB 1 e não demonstrou efeito sobre o DCF.  

Baixas eficiências de remoção do DCF também foram reportadas nos diversos estudos 

apresentados na Tabela 3.13, realizados em wetlands construídas plantadas utilizadas como 

pós-tratamento de efluentes secundários (MATAMOROS e BAYONA, 2006; 

MATAMOROS et al., 2009; GALLETTI et al., 2010). Por outro lado, Matamoros et al. 

(2008) reportaram eficiências de remoção maiores em wetland construída plantada tratando 

efluente de Lodos Ativados (73 a 96%), o que indica a possibilidade da obtenção de 

eficiências elevadas de tal fármaco. Contudo, o motivo da maior eficiência observada no 

estudo de Matamoros et al. (2008) em relação às demais pesquisas não foi elucidado.    
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Adicionalmente, o sistema UASB 1/wetland construída não-plantada apresentou eficiência de 

remoção do BZF e do DCF comparável ao sistemas de Lodos Ativados, sendo inclusive 

compatível com aquelas plantas operadas com maiores idades do lodo no caso do BZF.     

Por fim, a Figura 7.5 mostra ainda que a configuração UASB 3/lagoas de polimento 

demonstrou elevadas eficiências de remoção do BZF e do DCF (>90% em ambos os casos), 

valores esses até mesmo superiores àqueles reportados na literatura para o sistema de Lodos 

Ativados (Figura 3.9).  

No caso dos estrogênios investigados nesta pesquisa (E2 e EE2) e do antifúngico MCZ, não 

foi possível fazer uma análise profunda nos sistemas de tratamento devido à baixa quantidade 

de amostras quantificadas. 
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7.3 Conclusões 

Considerando os resultados apresentados e discutidos neste capítulo, conclui-se que: 

 As lagoas de polimento contribuíram com a remoção de aproximadamente 85% do 

nonilfenol (NP) presente no efluente do reator UASB, enquanto que a wetland construída 

não-plantada demonstrou uma remoção inferior a 20%. Provavelmente a baixa remoção 

do NP na wetland não-plantada ocorreu devido à prevalência de condições anaeróbias 

nessa unidade de pós-tratamento. Tais resultados refletiram sobre o desempenho global do 

sistema UASB 1/wetland construída não-plantada, que demonstrou produção do NP 

equivalente a 130%. Já a configuração UASB 3/lagoas de polimento proporcionou uma 

remoção global do NP da ordem de 54%, o que configurou uma elevada eficiência 

comparada a outros estudos desenvolvidos em sistemas compostos por lagoas de 

estabilização. Confrontando os resultados obtidos nesta pesquisa com os dados 

disponíveis na literatura para o sistema de Lodos Ativados, conclui-se que os sistemas 

simplificados avaliados neste capítulo (UASB + pós-tratamentos) demonstraram remoção 

insatisfatória do NP. 

 Para o bisfenol A (BPA), o sistema UASB 1/wetland construída não-plantada demonstrou 

remoção global próxima de 56%, sendo esse desempenho atribuído quase que 

exclusivamente ao pós-tratamento. A configuração UASB 3/lagoas de polimento 

apresentou uma produção equivalente a 36% do BPA, sendo esse resultado desfavorável 

em relação a outras pesquisas realizadas em sistemas compostos por lagoas de 

estabilização. De uma forma geral, os sistemas simplificados estudados neste capítulo 

(UASB + pós-tratamentos) não foram eficientes na remoção do BPA quando comparados 

aos dados disponíveis na literatura para o sistema de Lodos Ativados.  

 Todos os sistemas simplificados naturais investigados foram efetivos na remoção dos 

antibióticos presentes no esgoto bruto, sendo que no sistema UASB/lagoas de polimento o 

reator anaeróbio desempenhou papel-chave no processo. Já no sistema UASB/wetland 

construída não-plantada, a unidade de pós-tratamento foi importante na contribuição para 

a efetiva remoção dos antibióticos, apresentando uma eficiência de remoção individual 

maior do que 90%. É provável que a remoção do sulfametoxazol (SMX) e da 

trimetoprima (TRI) nas unidades naturais de pós-tratamento tenha ocorrido via 

mecanismos de fotodegradação, notadamente nas lagoas de polimento, o que é coerente 
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com outros estudos em bancada sobre a fotodegradação desses antibióticos. A remoção 

efetiva do SMX e da TRI observada na wetland não-plantada possivelmente foi 

influenciada também pela boa capacidade de remoção de matéria orgânica observada 

nessa unidade de tratamento, aliada à Kbio intermediária dos antibióticos. Comparados aos 

dados disponíveis na literatura para o sistema de Lodos Ativados, as configurações de 

tratamento simplificadas avaliadas nesta pesquisa foram várias vezes mais eficientes na 

remoção dos antibióticos. 

 Com relação aos demais fármacos avaliados nesta pesquisa, a configuração UASB 

1/wetland construída não-plantada removeu aproximadamente 70% do regulador lipídico 

bezafibrato (BZF) e menos de 20% do anti-inflamatório diclofenaco (DCF). A etapa de 

pós-tratamento contribuiu com a remoção de aproximadamente 38% do BZF presente no 

efluente do reator UASB 1 e não demonstrou efeito sobre o DCF. Já a configuração 

UASB 3/lagoas de polimento demonstrou elevadas eficiências de remoção do BZF e do 

DCF (>90% em ambos os casos), sendo grande parte da remoção atribuída ao pós-

tratamento. É provável que o elevado TDH (5,4 dias), aliado à grande área de exposição à 

luz solar, tenham contribuído decisivamente na remoção desses fármacos no sistema de 

lagoas de polimento, notadamente para o caso do DCF. É possível que a remoção parcial 

do BZF na wetland tenha ocorrido em função dos mecanismos antagônicos propiciados 

pelas características físico-químicas da molécula desse composto (tendência simultânea de 

sorção e repulsão eletrostática). De uma maneira geral, as configurações simplificadas de 

tratamento avaliadas neste capítulo apresentaram eficiência de remoção do BZF e do DCF 

comparável aos sistemas de Lodos Ativados, sendo algumas vezes mais efetivos. 
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8 CONCLUSÃO GERAL 

A consolidação dos resultados apresentados nos Capítulos 5, 6 e 7 possibilitou a confecção da 

Tabela 8.1, que sistematiza, de forma qualitativa, os níveis de eficiência de remoção dos 

micro contaminantes esperados para os sistemas simplificados de tratamento de esgoto 

avaliados nesta pesquisa. Apesar de que na pesquisa foram incluídos nove compostos-alvo, 

três deles foram encontrados no esgoto bruto em concentrações abaixo do limite de 

quantificação ou detecção do método analítico (17β-estradiol, 17α-etinilestradiol e 

miconazol), não permitindo a avaliação da eficiência de remoção nos sistemas estudados. A 

análise da Tabela 8.1 possibilitou a formulação das seguintes conclusões gerais: 

 O sistema UASB/lagoas de polimento foi o que apresentou as melhores eficiências de 

remoção para o maior número de micro contaminantes. Dos seis micro contaminantes 

avaliados, quatro foram efetivamente removidos, sendo os DE (NP e BPA) aqueles 

compostos que não foram efetivamente removidos no sistema UASB/lagoas.   

 O sistema UASB/wetland construída não-plantada apresentou elevadas eficiências de 

remoção para dois (SMX e TRI) dos seis micro contaminantes estudados e removeu 

parcialmente outros três (BPA, BZF e DCF), sendo ineficiente na remoção do NP. 

 O sistema UASB/FBP preenchido com meio suporte Rotopack mostrou-se pouco efetivo 

na remoção dos micro contaminantes estudados. Nenhum dos seis micro contaminantes 

analisados foram efetivamente removidos nesse sistema. Três compostos foram 

produzidos (NP, BZF e DCF) e, os demais foram parcialmente removidos no sistema 

UASB/FBP-RP.   

 O sistema UASB/FBP preenchido com meio suporte Rotosponge apresentou elevadas 

eficiências de remoção para dois (SMX e BZF) dos seis micro contaminantes estudados, 

sendo os demais parcialmente removidos e, no caso do DCF, nenhum efeito foi 

observado.  

 Os reatores UASB em geral não foram efetivos na remoção dos micro contaminantes, 

apresentando eficiências intermediárias para apenas quatro compostos (SMX, TRI, BZF e 

DCF) dentre os seis avaliados. As eficiências foram variáveis dependendo do TDH 

empregado. Contudo, a etapa anaeróbia possivelmente foi importante na desconjugação de 

alguns fármacos, além de promover a degradação dos APEO precursores do NP. 
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Tabela 8.1 – Avaliação relativa dos sistemas simplificados de tratamento de esgoto investigados nesta pesquisa em relação à remoção dos micro 
contaminantes detectados no esgoto bruto  

Sistema Variante 

Remoção dos micro contaminantes 

Desreguladores endócrinos Antibióticos  Antilipêmico Anti-inflamatório 

Nonilfenol (NP) Bisfenol A (BPA) Sulfametoxazol (SMX) Trimetoprima (TRI) Bezafibrato (BZF) Diclofenaco (DCF) 

Reatores UASB 

TDH = 5,4 h - 0 - ++ ++ + 

TDH = 8,7 h - - - ++ + - 

TDH = 11,0 h - - +++ +++ ++ 0 

UASB/FBP 

Rotopack - +++ +++ ++ - - 

Rotosponge ++ ++ ++++ ++ ++++ 0 

UASB/wetland construída              Wetland não-plantada - ++ ++++ ++++ ++ + 

UASB/lagoas de polimento
 

- ++ - ++++ ++++ ++++ ++++ 

 
++++: > 90%        +++: 60 a 90%       ++: 30 a 60%      +: < 30%          0: sem efeito         (-): produção           
 

Nota: os campos destacados em cinza indicam os sistemas que reúnem aspectos mais favoráveis em termos de remoção de micro contaminantes  
 

 

 
 
 



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 
108 

9 RECOMENDAÇÕES 

 Este estudo contribuiu com a caracterização do esgoto sanitário brasileiro típico do 

período de estiagem quanto à presença de alguns fármacos e desreguladores endócrinos 

dissolvidos na fase líquida. Recomenda-se futuros trabalhos em que se determine um 

maior número de compostos, avalie a influência da sazonalidade nas concentrações desses 

micro contaminantes no esgoto sanitário e quantifique os compostos sorvidos nos sólidos 

suspensos presentes no esgoto bruto. Além disso, recomeda-se estudos mais longos com 

um maior número de dados. 

 Esta pesquisa focou em compostos-alvo restritos ao método analítico disponível. Sugere-

se que sejam determinados os fármacos mais consumidos no País para então se aprimorar 

o método analítico visando a ampliação dos compostos-alvo.     

 A avaliação das concentrações dos micro contaminantes nas matrizes líquidas afluentes e 

efluentes das unidades de tratamento simplificadas não foi suficiente para se estimar a 

parcela dos compostos que foram sorvidos nos sólidos ou que foram efetivamente 

biodegradados. Recomenda-se um estudo de balanço de massa em que se quantifique 

também os compostos presentes nas matrizes sólidas afluentes e efluentes de cada sistema, 

incluido o lodo de descarte do reator UASB. Para alguns compostos, os sólidos sorvidos 

podem ter uma grande influência em termos de eficiências globais, o que torna importate 

estudos mais aprofundados sobre a influência da matriz sólida na remoção desses 

compostos.      

 O sistema UASB/FBP preenchido com meio suporte Rotosponge apresentou elevadas 

eficiências de remoção quando comparado ao sistema UASB/FBP preenchido com meio 

suporte Rotopack. Com base nesses resultados, recomenda-se a ampliação dos estudos 

para se determinar os mecanismos de sorção e biodegradação dos micro contaminantes em 

materiais de enchimento baseados em espuma. 

 O sistema UASB/lagoas de polimento é o que apresentou eficiências de remoção elevadas 

para o maior número de micro contaminantes. Recomenda-se, portanto, que outros 

estudos sejam realizados visando o aprofundamento científico nos mecanismos envolvidos 

na remoção dos compostos nesse sistema. 

 O sistema UASB/wetland foi constituído por uma unidade de pós-tratamento não-

plantada. Sugere-se que sejam avaliadas outras variantes do processo como por exemplo 
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wetlands plantadas e, ainda, que seja efetuado um estudo científico aprofundado nos 

possíveis mecanismos de remoção nesse tipo de tratamento (p. ex.: sorção, 

fotodegradação, volatilização, bioacumulação, etc.).   
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11 APÊNDICE 

Tabela 11.1 – Concentrações médias, medianas, mínimas e máximas dos compostos investigados nos efluentes dos reatores UASB (ng∙L-1). N = 12 
amostras para cada ponto de coleta 

Pontos de coleta 
Estatísticas 

descritivas 

Compostos 

E2 EE2 BPA SMX TRI BZF DCF MCZ 

Efluente do UASB 1                               
TDH = 5,4 h 

Média ± DP < LD < LD 224,3 ± 154,4 27,2 ± 45,7 37,9 ± 23,8 70,2 ± 66,2 127,0 ± 145,5 30,4 ± 79,0 

Mediana < LD < LD 166,5 6,8 38,4 54,3 91,1 < LQ 

Mín./Máx. < LD / < LD < LD / < LD 71,5 / 520,6 < LD / 160,9 4,3 / 87,6 < LD / 207,8 < LD / 486,4 < LD / 280,1 

Efluente do UASB 2                              
TDH = 8,7 h 

Média ± DP < LD < LD 242,2 ± 190,7 41,9 ± 46,4 30,8 ± 18,0 75,7 ± 78,5 138,2 ± 145,5  < LQ 

Mediana < LD < LD 175,5 29,2 32,4  44,1 97,6 < LQ 

Mín./Máx. < LD / < LD < LD / < LD < LQ / 612,4 < LD / 123,3 < LQ / 60,4 < LD / 221,8 < LD / 469,2 < LD / 17,6 

Efluente do UASB 3                               
TDH = 11,0 h 

Média ± DP < LD < LD 349,9 ± 245,1 16,5 ± 20,3 19,7 ± 12,9 68,5 ± 79,7  117,9 ± 95,2 < LQ 

Mediana < LD < LD 292,1 < LD 14,2 43,5 130,2 < LQ 

Mín./Máx. < LD / < LD < LD / < LD 20,1 / 751,4  < LD / 49,4  5,4 / 46,2 < LD / 278,4 < LD / 139,6 < LQ / 14,7 

TDH – tempo de detenção hidráulica; DP – desvio padrão; LD – limite de detecção; LQ – limite de quantificação; E2 – estradiol; EE2 – etinilestradiol; BPA – bisfenol A;             

SMX – sulfametoxazol; TRI – trimetoprima; BZF – bezafibrato; DCF – diclofenaco; MCZ – miconazol 
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Tabela 11.2 – Concentrações médias, medianas, mínimas e máximas dos compostos investigados nos efluentes dos FBP (ng∙L-1). N = 12 amostras 
para cada ponto de coleta 

Pontos de coleta 
Estatísticas 

descritivas 

Compostos 

E2 EE2 BPA SMX TRI BZF DCF MCZ 

Efluente do FBP rotopack               
Material de enchimento -

placas de polietileno 

Média ± DP < LD < LD 62,4 ± 56,9 27,3 ± 43,7  39,2 ± 20,3 99,7 ± 67,6 241,6 ± 242,8 < LQ 

Mediana < LD < LD 41,0  < LD 41,8 87,6 162,1 < LQ 

Mín./Máx. < LD / < LD < LD / < LD < LQ / 189,9 < LD / 124,0 5,8 / 75,0 < LD / 256,2 < LD / 754,5 < LD / 15,4 

Efluente do FBP rotosponge                               

Material de enchimento - 

esponjas de poliuretano 

Média ± DP < LD < LD 92,7 ± 92,1 10,3 ± 21,2 34,7 ± 14,8 22,4 ± 30,9 98,2 ± 99,4 < LQ 

Mediana < LD < LD 62,7 < LD 35,2 < LD 75,3 < LQ 

Mín./Máx. < LD / < LD < LD / < LD 24,3 / 366,4 < LD / 56,8 9,6 / 57,7 < LD / 73,2 < LD / 334,2 < LD / < LQ 

FBP – filtro biológico percolador; DP – desvio padrão; LD – limite de detecção; LQ – limite de quantificação; E2 – estradiol; EE2 – etinilestradiol; BPA – bisfenol A;                        

SMX – sulfametoxazol; TRI – trimetoprima; BZF – bezafibrato; DCF – diclofenaco; MCZ – miconazol 
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Tabela 11.3 –  Concentrações médias, medianas, mínimas e máximas dos compostos investigados nos efluentes da wetland construída não 
plantada e das lagoas de polimento (ng∙L-1). N = 12 amostras para cada ponto de coleta 

Pontos de coleta 
Estatísticas 

descritivas 

Compostos 

E2 EE2 BPA SMX TRI BZF DCF MCZ 

Efluente da wetland 

construída não plantada                

Média ± DP < LD < LD 112,1 ± 126,5 < LD 4,8 ± 10,7 51,4 ± 56,2 130,0 ± 135,3 < LD 

Mediana < LD < LD 77,6 < LD < LD 25,8 112,6 < LD 

Mín./Máx. < LD / < LD < LD / < LD < LD / 399,3 < LD / < LD < LD / 37,8 < LD / 146,0 < LD / 450,6 < LD / < LQ 

Efluente das lagoas de 

polimento 

Média ± DP < LD < LD 240,6 ± 138,5 7,9  ± 9,3 < LQ 55,9 ± 92,0 36,9 ± 54,0 < LD 

Mediana < LD < LD 271,3 < LD < LQ < LD < LD < LD 

Mín./Máx. < LD / < LD < LD / < LD 39,7 / 445,2 < LD / 24,2 < LD / 15,9 < LD / 309,2 < LD / 179,0 < LD / < LQ 

DP – desvio padrão; LD – limite de detecção; LQ – limite de quantificação; E2 – estradiol; EE2 – etinilestradiol; BPA – bisfenol A; SMX – sulfametoxazol; TRI – trimetoprima; 

BZF – bezafibrato; DCF – diclofenaco; MCZ – miconazol 

 

 


