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Resumo
A contaminação por micropoluentes (MPs) é um desafio para a gestão de recursos hídricos, pois mesmo em 

baixas concentrações tais substâncias podem causar danos a ecossistemas aquáticos e ao homem. ETEs con-

vencionais não foram projetadas para remoção de MPs, e o aprimoramento de sistemas biológicos é atual-

mente discutido em todo o mundo. Estudos mostram que, em comparação com os sistemas convencionais 

como Lodos Ativados, a utilização combinada de biomassa fixa e suspensa pode aumentar a remoção de MPs. 

A tecnologia de reatores de leito móvel com biofilme (MBBR) tem sido empregada em sistemas híbridos, com 

vistas ao aprimoramento dessas ETEs. Estudos relatam que a contribuição dos biofilmes ocorre por meio de 

mecanismos distintos dos observados com a biomassa em suspensão. Esta revisão objetivou compilar in-

formações sobre o papel das biomassas fixas e suspensas na remoção de fármacos, com foco na tecnologia 

MBBR. A eficiência superior de sistemas híbridos estaria relacionada à maior diversidade de condições e de 

processos biológicos de degradação, onde os dois tipos de biomassa atuariam de forma complementar.  

Palavras-chave: MBBR. IFAS. UCT. Nitrogênio. Fósforo. Fármacos. biomassa suspensa.

Abstract
Contamination by micropollutants (MPs) is a challenge for the management of water resources and even in low 

concentrations such substances can cause damage to aquatic ecosystems and man. Conventional WWTPs were not 

designed to remove MPs and the improvement of biological systems is currently discussed worldwide. Studies show 

that, compared to conventional systems such as activated sludge, the simultaneous use of fixed and suspended bio-

mass can result in an increase in the removal of MPs. The technology of moving bed biofilm reactor (MBBR) has been 

used in hybrid systems, with the purpose of improving these WWTPs. Studies report that the contribution of biofilms 

occurs through mechanisms different from those observed in suspended biomass. The purpose of this review was to 

compile information on the role of fixed and suspended biomass in pharmaceuticals removal, with focus on MBBR 

technology. Higher efficiency of hybrid systems would be related to the greater diversity of conditions and biological 

degradation processes in these systems, in which the two types of biomass would act in a complementary way.

Keywords: MBBR. IFAS. UCT. Nitrogen. Phosphorus. Pharmaceutical drugs. Suspended biomass.
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1 INTRODUÇÃO
O estilo de vida moderno compreende o consumo 

crescente de substâncias como fármacos, defen-

sivos agrícolas, detergentes, fertilizantes, coran-

tes, tintas, conservantes e produtos de cuidados 

pessoais (hidratantes, xampus, desodorantes, fil-

tros solares), entre outros. A dificuldade na remo-

ção de muitas dessas substâncias por tecnologias 

convencionais de tratamento de água e esgotos 

representa um dos maiores desafios para o uso 

sustentável da água com foco no reúso (COELHO et 

al., 2009; FATTA-KASSINOS et al., 2011; SHU et al., 

2013; STACKELBERG et al., 2007). A ocorrência de 

tais substâncias sintéticas, estranhas ao ambiente, 

ou “xenobióticos”, vem sendo constatada em fre-

quência cada vez maior em corpos hídricos, com 

efeitos deletérios sobre a saúde humana e o am-

biente (STACKELBERG et al., 2007; BENOTTI et al., 

2009; MOMPELAT; LE BOT; THOMAS, 2009; HUER-

TA-FONTELA; GALCERAN; VENTURA, 2011; VER-

LICCHI et al., 2012,2013; PADHYE et al., 2014; REN 

et al 2017; PATEL et al., 2019; CUNHA et al., 2019). 
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ABREVIAÇÕES

A/M	 Relação Alimento x Microrganismo

ACC	 Aciclovir

ACF	 Ácido Clofíbrico

AMN	 Ácido Mefenâmico

ATN	 Atenolol

BZT	 Benzotriazol

BZF	 Bezafibrato

C/N	 Relação Carbono/Nitrogênio

CBZ	 Carbamazepina

CTM	 Claritromicina

CDI	 Codeína

CIT	 Citalopram

CDM	 Clindamicina

COD	 Carbono Orgânico Dissolvido

COT	 Carbono Orgânico Total

COV	 Carga Orgânica Volumétrica

CPF	 Cetoprofeno

DBO	 Demanda Bioquímica de Oxigênio

DCF	 Diclofenaco

DIA	 Diazepam

DPAO	 �Denitrifying Polyphosphate Accumulating 
Organisms (Organismos Desnitrificantes 
Acumuladores de Fósforo)

DQO	 Demanda Química de Oxigênio

DQOs	 Demanda Química de Oxigênio – fração 
dissolvida

DUR	 Diuron

EBPR	� Enhanced Biological Phosphorus Removal 
(Remoção de Fósforo Biologicamente Assistida)

ERI	 Eritromicina

ETA	 Estação de Tratamento de Água

ETE	 Estação de Tratamento de Efluentes

GAOs	� Glycogen-accumulating Organisms – 
(Organismos Acumuladores de Glicogênio)

GFB	 Genfibrozila

GRA	 Genes de Resistência a Antibióticos

IBP	 Ibuprofeno

IFAS	� Integrated Fixed Activated Sludge (Sistema 
Integrado de Biomassa Fixa e Lodo Ativado)

LA	 Lodos Ativados

MBBR	� Moving Bed Biofilm Reactor (Reator Biológico de 
Leito Móvel)

MBR	 Membrane Bioreactor (Bioreator com 
Membrana)

MBP	 4-5-metil benzotriazol

MTP	 Metoprolol

NDS	 Nitrificação e Desnitrificação Simultânea

NPX	 Naproxeno

NT	 Nitrogênio Total

OD	 Oxigênio Dissolvido

PAO	 �Polyphosphate Accumulating Organisms – 
(Organismos Acumuladores de Fósforo)

PHA	 Polihidroxialcanoato

PPN	 Propanolol

RFBA	 Remoção de Fósforo Biologicamente Assistida

RSB	 Reator Sequencial em Batelada

RTM	 Roxitromicina

SDZ	 Sulfadiazina

SMX	 Sulfametoxazol

SSV	 Sólidos Suspensos Voláteis

TDH	 Tempo de Detenção Hidráulica

TMD	 Tramadol

TRI	 Trimetoprima

UCT	 University of Cape Town

VST	 Valsartam

VLF	 Venlafaxine
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A remoção dos micropoluentes emergentes cres-

ce em relevância quando o tema reúso da água 

é salientado (zero discharge concept). Em geral, 

tais substâncias têm sido detectadas em baixas 

concentrações, mas mesmo assim a toxicidade 

sobre organismos aquáticos (algas, microcrus-

táceos e peixes) tem sido relatada, além de ou-

tros impactos (CHRISTENSEN et al., 2009; GROS 

et al., 2010; AL AUKIDY et al., 2012; BRODIN et 

al., 2013; TEWARI et al., 2013; MARTI; VARIATZA; 

BALCAZAR, 2014; PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-

-HORDERN, 2014; CUNHA et al., 2017; CUNHA et 

al., 2019; PATEL et al., 2019). 

Além da falta de controle sobre a venda de al-

guns medicamentos, especialmente em países 

menos desenvolvidos, diversos fármacos são 

excretados pelo organismo de forma inalterada 

(não metabolizados) em quantidades que podem 

chegar a 80% da dose administrada ou, na for-

ma de metabólitos que podem se transformar 

novamente na substância de origem (HANSEN 

et al., 2016). Tal fato, somado à baixa eficiência 

na remoção de fármacos pelos sistemas conven-

cionais de tratamento de esgotos - apontados 

como a principal rota de dispersão de fárma-

cos para o ambiente - conduz a um cenário de 

descarga crescente com contaminação de cor-

pos hídricos, inclusive aqueles utilizados para o 

abastecimento (KÜMMERER 2009b; MICHAEL et 

al., 2013; TEWARI et al., 2013; VERLICCHI et al., 

2012; PAÍGA et al., 2016; BEEK et al., 2016; KA-

NAKARAJU et al., 2018). 

Dentre tais micropoluentes, encontra-se uma 

ampla gama de substâncias, inclusive desregu-

ladores endócrinos (BENOTTI et al., 2009; HUER-

TA-FONTELA et al., 2011;  MOMPELAT et al., 

2009; PADHYE et al., 2014; STACKELBERG et al., 

2007). A presença de antibióticos em ambientes 

aquáticos, em especial, pode favorecer o desen-

volvimento de bactérias resistentes (KÜMMERER, 

2009b) e, consequentemente, a perda de eficá-

cia dos mesmos nos tratamentos de infecções 

(MICHAEL et al., 2013; RIZZO et al., 2015; VER-

LICCHI et al., 2015).

A longo prazo, o combate à contaminação am-

biental por micropoluentes deve priorizar a pre-

venção da emissão, seja por meio do consumo 

responsável ou pela substituição de substâncias 

recalcitrantes por outras com função equivalen-

te, mas que representem menor impacto am-

biental, a exemplo da farmacologia benign-by- 

design citada por Kümmerer (2009b), na qual os 

processos de formulação de substâncias envol-

vem a preocupação com possíveis efeitos ad-

versos da sua introdução no meio ambiente. A 

curto-médio prazo faz-se necessária e urgente 

a adoção de soluções tais como tratamentos 

avançados (Fig. 1).

Buscando ampliar a regulamentação e o monito-

ramento de alguns micropoluentes emergentes 

em ambiente aquático, que até recentemente 

não eram objeto de atenção por parte dos dis-

positivos legais, a União Europeia, por meio da 

Decisão EU 2018/840, de 5 de junho de 2018 

(EU, 2018) e, por exemplo, os Estados Unidos, por 

meio da Contaminant Candidate List 4 (U.S. EPA, 

2016), estabeleceram listas de vigilância de di-

ferentes substâncias, incluindo hormônios, an-

tibióticos e anti-inflamatório não esteroidal, a 

serem monitorados em água. No caso da Diretriz 

da EU, são indicados métodos analíticos e limites 

máximos aceitáveis de detecção para tais méto-

dos. O Brasil não apresenta legislação específica 

para monitoramento ou valores limites para fár-

macos e outros micropoluentes em água.

Tendo em vista a eficiência limitada dos trata-

mentos biológicos convencionais – dentre os 

quais, os mais difundidos baseiam-se em Lodos 

Ativados (LA) – quanto à remoção de diversos 

compostos resistentes, inclusive micropoluen-

tes (VERLICCHI et al., 2015), o aprimoramento 

de tratamentos biológicos vem sendo explorado 

como estratégia para aumentar a degradação 
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biológica dos micropoluentes-alvo, reduzindo ao 

mínimo a necessidade de tratamentos terciários 

(TORRESI et al., 2016). 

Dentre tais tratamentos biológicos alternativos, 

destacam-se os Reatores Biológicos de Leito 

Móvel ou Moving Bed Biofilm Reactor (MBBR), tec-

nologia que pode ser utilizada para aumentar de 

forma simples e relativamente barata a capaci-

dade de tratamento de ETEs já existentes, ba-

sicamente pelo fato de não necessitar de obras 

nem de substituição dos tanques existentes. A 

Fig. 2 apresenta um esquema genérico de MBBR 

com os principais componentes, que pode ser 

incorporado a sistemas convencionais de trata-

mento por lodos ativados, incluindo os de Remo-

ção Biológica de Nitrogênio e Fósforo. 

Figura 1 - Estratégias para reduzir a introdução de fármacos no ambiente.
Fonte: Adaptado de Kümmerer (2009b).

Figura 2 - Esquema de funcionamento do reator MBBR.
Legenda: (a) MBBR aerado, bolhas de ar movimentam as peças; (b) MBBR anóxico/anaeróbio, agitadores movimentam as peças; 

 (c) exemplo de peças de meios-suporte.
Fonte: Adaptado de Ødegaard (1999).
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Alguns estudos com tecnologia MBBR sugerem 

sua superioridade na remoção de diversos fár-

macos, em comparação aos sistemas biológicos 

convencionais (CASAS et al., 2015a; FALÅS et al., 

2012; HAPESHI et al., 2013; ZUPANC et al., 2013). 

A explicação é que a adição de meios-suporte a 

sistemas de tratamento biológico resulta em: (i) 

maior área superficial e, consequentemente; (ii) 

desenvolvimento de maior quantidade de bio-

massa para um determinado volume, com au-

mento da capacidade de tratamento por volume 

(ØDEGAARD, 1999); (iii) maior tempo de deten-

ção de biomassa, que favorece o desenvolvimen-

to de alguns microrganismos especializados em 

degradar compostos resistentes, devido ao seu 

desenvolvimento lento (TORRESI et al., 2016); 

(iv) estratificação da comunidade microbiana e 

do gradiente redox no biofilme, com a presença 

de microrganismos adaptados aos compostos 

facilmente degradáveis na parte mais externa 

e microrganismos adaptados a compostos mais 

resistentes na parte interna do biofilme (CLARA 

et al., 2005; RADJENOVIĆ; PETROVIĆ; BARCELÓ, 

2009; SUAREZ; LEMA; OMIL, 2010; SUÁREZ et al., 

2012; MAENG et al., 2013). Quando o tratamen-

to biológico sozinho, mesmo com uso de reato-

res do tipo MBBR reconhecidamente superiores 

na remoção de micropoluentes, não remove 

totalmente ou em níveis satisfatórios os micro-

poluentes recalcitrantes ao tratamento biológi-

co, um tratamento terciário deve ser acoplado 

(HANSEN et al., 2016; ØDEGAARD, 2016; KA-

NAKARAJU et al., 2018; OOI et al., 2018).

O objetivo da presente revisão foi compilar in-

formações atuais e relevantes sobre sistemas 

de tratamento biológico de esgotos urbanos 

que utilizam diferentes tecnologias, com foco 

na tecnologia de MBBR, discutir e comparar 

processos que ocorrem nas diferentes configu-

rações de reatores, com foco principalmente na 

remoção de fármacos. 

2 REMOÇÃO DE CARGA ORGÂNICA E 
NUTRIENTES EM MBBRS 
2.1 Carga Orgânica

Sistemas com biofilme fixo em geral podem 

apresentar maior potencial de tratamento, de-

vido à maior variedade funcional microbiana e 

maior teor de biomassa retida por volume, seja 

em condições aeróbias, anóxicas ou anaeróbias 

(FALÅS et al., 2012a; ZUPANC et al., 2013; CA-

SAS et al., 2015a; de la TORRE et al., 2015; FALÅS 

et al., 2016; TORRESI et al., 2019). Tais caracte-

rísticas conferem a esses processos uma maior 

capacidade volumétrica de tratamento, ou seja, 

tratam o mesmo volume de afluente que os sis-

temas convencionais tais como LA utilizando 

espaço menor (BASSIN et al., 2018). A eficiência 

desses sistemas na remoção de matéria orgâni-

ca de efluentes domésticos está bem estabele-

cida na literatura como sendo equivalente aos 

processos convencionais de LA com valores em 

torno de 95% (RUSTEN, 1993; ØDEGAARD et al. 

1994; METCALF E EDDY, 2003).

Di Trapani et al. (2010) realizaram um estudo 

comparando duas plantas piloto compostas por 

etapa anóxica de pré-desnitrificação (6L), se-

guida de etapa aeróbia (12L), um configurado 

como LA convencional e outro com tecnologia 

MBBR, com tanque aerado preenchido (30% do 

volume) por meios suporte (Anox Kaldnes A1), 

correspondendo a 150m²/m³. Os sistemas eram 

alimentados com efluente municipal na Itália, e 

foram mantidas idades médias do lodo iguais a 

9,85 e 8,32 dias nos sistemas LA e IFAS respec-

tivamente. Ao aplicar carga orgânica duas vezes 

maior que no sistema de LA (dobrando a vazão 

de entrada consequentemente reduzindo TDH 

para 6h), os autores  observaram que o sistema 

MBBR foi capaz de manter eficiência de remoção 

de DQO equivalente, e de nitrificação superior 

ao sistema de LA (93% contra 88%), indicando 

que sistemas MBBR são menos suscetíveis a va-

riações de carga (algo comum em várias ETEs), 
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sendo assim uma tecnologia adequada para oti-

mizar tratamento de ETEs sobrecarregadas.

Os efeitos da variação de carga orgânica sobre 

sistemas MBBR foram avaliados por Bassin et al. 

(2016). Os autores compararam o desempenho 

de dois reatores MBBR que continham meios- 

suporte de diferentes marcas (Kaldnes K1, 

500m²/m³ e Biochips Mutag, 3000m²/m³) e 

eram alimentados com esgoto sintético, possi-

bilitando controlar as concentrações de matéria 

orgânica e nitrogênio afluentes. Ao quadrupli-

car a carga orgânica volumétrica (de 0,8 para  

3,2 kgDQO/m³.d) sob o mesmo tempo de deten-

ção hidráulica (TDH=12h), o teor de biomassa 

fixa nos meios-suporte subiu de 3,0 para 5,5 g L-1 

no reator com mídias Kaldnes, enquanto  no rea-

tor com mídias Mutag o teor praticamente não se 

alterou (1,5 g L-1), mesmo que ambos os reatores 

contivessem quantidades iguais de área superfi-

cial específica. Desta forma, no reator com mí-

dias Kaldnes o teor de biofilme era por volta de 

18g/m², contra 7g/m² das mídias Mutag. Ao apli-

car o menor COV (0,8 kgDQO/m³.dia), o teor de 

biomassa em suspensão (SSV) era de aproxima-

damente 10% do total de biomassa (fixa + sus-

pensa) em ambos os reatores. Quando a COV foi 

elevada em 4 vezes, observou-se aumento nos 

teores de SSV em ambos os reatores, de modo 

que no reator com mídias Kaldnes correspondia a 

28% do total de biomassa no reator, contra 48% 

do reator com mídias Mutag (neste último, quase 

igualando ao teor de biomassa fixa). Os autores 

destacam que boa parte da biomassa aderida 

às mídias Kaldnes não correspondia necessa-

riamente ao biofilme, já que devido ao formato 

cilíndrico das peças ocorre o aprisionamento de 

sólidos suspensos na parte mais interna das pe-

ças. Já nas mídias Mutag, os autores atribuem o 

aumento de SSV ao elevado desprendimento de 

biomassa fixa, causado pelo formato das peças 

que favorecia o choque/atrito e consequente-

mente, a remoção mecânica do biofilme. Des-

ta forma,  destacaram não haver relação direta 

entre a área superficial disponível nas peças e o 

teor de biomassa que são capazes de fixar, já que 

os suporte Mutag apresentam área muito eleva-

da (3000m²/m³) e ainda assim continham quan-

tidade de biomassa fixa menor do que as peças 

Kaldnes, que oferecem área de 500m²/m³.

Ao aplicar COV máximo (3,2 kgDQO/m³.dia) com 

TDH = 12h, o teor de SSV chegou a 2,3 g L-1, con-

centração similar às que ocorrem em sistemas 

convencionais de LA, resultado da produção 

excessiva de biofilme e consequente despren-

dimento. Ao reduzir o TDH de 6h para 3h, sem 

alterar as taxas de COV (3,2 kgDQO/m³.dia) e de 

amônia (0,4 kgNH
4

+–N/m3.d), Bassin et al. (2016) 

observaram produção excessiva de exopolissa-

carídeos, que podem afetar a sedimentabilidade 

do lodo, podendo ser necessário utilizar coagu-

lação/floculação para removê-lo (ØDEGAARD, 

2010). Apesar dessas diferenças, os resultados 

mostram que não houve diferença significativa 

no desempenho de remoção de carga orgânica 

entre os dois reatores, mesmo em condições de 

cargas elevadas, apresentando redução supe-

rior a 90% durante todo o estudo. Bassin et al. 

(2016) explicam que a menor eficiência específi-

ca (menor atividade por volume) da biomassa fi-

xada nos meios-suporte Kaldnes é resultante da 

menor transferência de massa que ocorre em tal 

cenário, no qual o biofilme ficou tão espesso que 

chegou a colmatar as peças. Dessa forma, fica 

evidente que a melhor estratégia não é acumu-

lar a maior quantidade possível de biofilme, mas 

otimizar sua densidade de biomassa ativa. Ape-

sar disso, nas condições de COV elevadas e ex-

cesso de organismos heterótrofos, a nitrificação 

ocorreu de forma eficiente no sistema, e os au-

tores atribuem tal eficiência à atividade da bio-

massa suspensa, que neste cenário representava 

quantidade equivalente ao teor de biomassa fixa. 

Em resumo, as vantagens na utilização de siste-

mas MBBR quanto à remoção de carga orgânica 

seriam: (i) maior capacidade volumétrica de tra-
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tamento, o que permite utilizar tempos de resi-

dência bastante curtos (15-90 min) (ØDEGAARD 

2006); (ii) maior capacidade de absorver choques 

de carga (Di TRAPANI et al. 2010); (iii) maior va-

riedade funcional microbiana, que confere a 

esses sistemas a capacidade de degradar subs-

tâncias orgânicas mais resistentes, o que será 

discutido nas próximas seções.

 

3 REMOÇÃO DE MICROPOLUENTES POR 
TRATAMENTO BIOLÓGICO
Estudos sobre a ocorrência de micropoluen-

tes no meio aquático apontam as ETEs como 

rota principal de dispersão dessas substâncias 

em corpos hídricos, resultado da ineficácia das 

técnicas de tratamento convencionalmente 

empregadas (KÜMMERER, 2009b; MICHAEL et 

al., 2013; TEWARI et al., 2013; VERLICCHI et al., 

2012). O fenômeno é reflexo do fato de que tais 

ETEs não foram projetadas com o propósito de 

remoção de micropoluentes, tema que adquiriu 

relevância em anos mais recentes.  O tratamen-

to de esgoto convencional por LA, amplamente 

utilizado em ETEs no Brasil e no mundo, mos-

trou-se eficaz para micropoluentes facilmente 

degradáveis, tais como aciclovir (ACC), atenolol 

(ATN) e ibuprofeno (IBP). Porém, LA não alcan-

çam boa remoção para um grande número de 

substâncias recalcitrantes, tais como: diclofe-

naco, carbamazepina, venlafaxina, entre outros 

(LIANG et al., 2019). Tal ineficácia pode ser ob-

servada também em estações de tratamento 

de água (ETAs), o que pode causar a exposição 

de humanos a doses diárias destas substâncias, 

sendo que várias delas apresentam potencial 

para desregulação endócrina e carcinogenici-

dade (STACKELBERG et al., 2007; BENOTTI et al., 

2009; MOMPELAT et al., 2009; HUERTA-FONTE-

LA et al., 2011; PADHYE et al., 2014; CUNHA et 

al., 2017; PATEL et al., 2019).

Diversos estudos comparativos apontam para a 

superioridade de sistemas com tecnologia MBBR 

sobre sistemas de LA quanto à capacidade de 

degradação de diversos micropoluentes (CASAS 

et al., 2015a; FALÅS et al., 2012; HAPESHI et al., 

2013; TORRESI et al., 2016; ZUPANC et al., 2013). 

A utilização de meios-suporte e o consequente 

crescimento de biofilme que ocorre em siste-

mas com tecnologia MBBR fornecem condições 

favoráveis ao desenvolvimento de biomassa em 

maior quantidade e diversidade do que as ob-

servadas em sistemas que utilizam apenas bio-

massa suspensa como os de LA convencionais, 

decorrentes respectivamente da grande área 

superficial disponível para desenvolvimento e 

retenção de biomassa, e do gradiente redox que 

se forma no biofilme (FALÅS et al., 2012b; ALVA-

RINO et al., 2017), conferindo a sistemas híbridos 

(biomassa fixa + suspensa) maior capacidade de 

degradação de micropoluentes que os sistemas 

de LA convencionais (ABTAHI et al., 2018; CASAS 

et al., 2015a; de la TORRE et al., 2015; FALÅS et 

al., 2012; FALÅS et al. 2013; HAPESHI et al., 2013; 

ZUPANC et al., 2013). 

Falås et al. (2012b) aventam as hipóteses de que 

a maior eficiência na remoção de fármacos por 

sistemas com biofilme em comparação aos LA 

convencionais pode estar relacionada a dois as-

pectos que conferem maior biodiversidade nes-

se tipo de sistema: (i) maior tempo de detenção 

de sólidos no meio-suporte (idade do lodo), que 

favoreceria o crescimento de alguns micror-

ganismos de desenvolvimento lento, incluindo 

especializados em degradar fármacos; (ii) à es-

tratificação da comunidade microbiana e do gra-

diente redox que se forma no biofilme, que devido 

à maior diversidade de condições que as obser-

vada na biomassa suspensa por exemplo, forne-

ce condições para o desenvolvimento de maior 

diversidade de organismos. Quanto à primeira 

hipótese (i), há diversos estudos que evidenciam 

associação positiva com maiores Idades do Lodo, 

como a que ocorre em sistemas com MBBR, e a 
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degradação de diversos micropoluentes (CLA-

RA et al., 2005; MAENG et al., 2013; RADJENO-

VIĆ et al., 2009; SUAREZ et al., 2010; SUÁREZ et 

al., 2012). Já a segunda hipótese (ii), que trata da 

relação entre a diversidade microbiana e o gra-

diente redox observado em biofilmes, também é 

corroborada em trabalhos recentes. 

Em estudo sobre a influência da espessura do 

biofilme sobre a degradação de 22 micropoluen-

tes, Torresi et al. (2016) observaram as seguintes 

relações entre as velocidades de degradação e a 

espessura do biofilme: (i) para 14 substâncias 

(entre elas, trimetoprima-TRI, eritromicina-ERI, 

citalopram-CIT) houve correlação positiva com 

a espessura do biofilme e negativa com a taxa de 

nitrificação, indicando que a degradação é reali-

zada por organismos heterotróficos; (ii) para di-

clofenaco (DCF), sulfametoxazol (SMX) e outras 

2 sulfonamidas, a correlação foi negativa com 

relação à espessura do biofilme e positiva com 

a taxa de nitrificação e a abundância da comu-

nidade nitrificante; (iii) para outros 4 compostos 

(e.g. carbamazepina-CBZ) não houve correlação 

com a espessura do biofilme. Tais observações 

possibilitaram relacionar a degradação de al-

guns compostos às atividades de organismos 

nitrificantes (biofilmes finos), e de outros à ati-

vidade de heterótrofos (biofilmes espessos). Por 

fim, os autores alertam para a provável subes-

timação das constantes de remoção observadas 

em estudos anteriores que ignoraram a influên-

cia de processos sortivos durante o tratamento, 

uma vez que observou elevada afinidade sortiva 

de alguns fármacos, em especial os com bio-

filme mais espesso, tais como atenolol (ATN),  

claritromicina (CTM), eritromicina (ERI), propra-

nolol (PPN).

A contribuição de biofilmes e a vantagem de uti-

lizar sistemas híbridos (com biomassa fixa e sus-

pensa) para degradação de micropoluentes fica 

melhor ilustrada nos resultados de estudos que 

comparam a degradação dos compostos-alvo 

por biomassa fixa e suspensa. Falås et al. (2012b) 

realizaram ensaios em batelada (reatores de 5 

L) para avaliar a degradação de 07 fármacos por 

biomassa fixa (MBBR) e suspensa (LA) coletadas 

em tanques aerados de sete ETEs nitrificantes 

em escala real e com tecnologias diversas (com 

e sem remoção de N e P), localizadas na Suécia. 

Os ensaios foram iniciados em até 48h após co-

leta das biomassas, e a concentração inicial dos 

compostos alvo foi de 100 µg L-1. Os resultados 

mostraram que DCF, ácido mefenâmico (AMF) 

ácido clofíbrico (ACF) tiveram remoção nula ou 

muito baixa por LA, apresentando constantes 

de remoção (Kbio) bem menores do que a bio-

massa fixa (Tabela 1). Cetoprofeno e gemfibrozil 

foram degradados pelos dois tipos de biomassa, 

mas a biomassa fixa apresentou maior eficiência. 

Quanto a ibuprofeno (IBP) e naproxeno (NPX), os 

autores observaram eficiência similar na capaci-

dade de degradação dos dois tipos de biomassa.

Tabela 1 - Constantes de remoção por unidade de biomassa Kbio (L.gSSV-¹d-¹) em ETEs, Suécia.

Fármaco Biomassa 
Suspensaa

Biomassa 
Suspensab

Biomassa 
Suspensac

Biomassa  
Fixad

Biomassa  
Fixae

Biomassa  
Fixaf

Biomassa  
Fixag

Ibuprofeno 2,4 – 3,0 3,0 – 4,8 2,6 – 4,1 0 – 15,5 4,7 5,3 2,2 – 3,4

Naproxeno 0,3 – 0,5 0,5 – 1,0 0,6 – 1,1 0,9 – 1,5 0,6 – 0,9 0,7 – 1,2 0,1 – 0,2

Gemfibrozil 0,01 – 0,12 0,2 – 0,27 0,12 – 0,18 1,7 – 2,1 0,8 – 1,2 1 – 1,1 0,6 – 1,1

Cetoprofeno 0,01 – 0,13 0,19 – 0,32 0,08 – 0,17 1,6 – 3,6 0,9 – 1,2 1,2 – 2,3 1,2 – 1,8

Ác. Clofíbrico 0 – 0,04 0 – 0,02 0 – 0,02 0,12 – 0,17 0,05 – 0,11 0,09 – 0,14 0,06 – 0,13

Ác. Mefenâmico 0 – 0,05 0 – 0,05 0,01 – 0,06 0,29 – 0,48 0,08 – 0,41 0,14 – 0,44 0,17 – 0,44

Diclofenaco 0 – 0,001 0 – 0,01 0 – 0,02 0,26 – 0,38 0,06 – 0,25 0,09 – 0,23 0,13 – 0,37
a = Lodo da ETE de Källby; b = Lodo da ETE de Klagshamn; c = Lodo da ETE Öresundsverket; d = Meios suporte da ETE de Klippan; e = Meios suporte da ETE de 
Nyköping 1; f = Meios suporte da ETE de Nyköping 2; g = Meios suporte da ETE de Saleboda. 

Fonte: Adaptado de Falås et al. (2012b).
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Ao verificar a relação entre organismos autótrofos e 

a degradação dos compostos alvo, observaram que 

a remoção de apenas 3 dos 7 compostos (cetopro-

feno, ácidos. mefenâmico e clofíbrico) apresentaram 

correlação positiva com a capacidade de nitrifica-

ção das biomassas, mais especificamente das bio-

massas fixas, ainda que essas tenham apresentado 

menor capacidade de nitrificação que as biomassas 

suspensas(0,4 a 3,1 mg NOx.g-1.dia-1 contra 4,1 a 7,1 

mg NOx.g-1.dia-1 das biomassas suspensas). Os au-

tores concluem que a contribuição dos organismos 

nitrificantes para a degradação desses compostos é 

negligenciável, de modo que sua remoção não está 

relacionada com organismos que oxidam amônia 

ou de nitrito, e sim a uma comunidade heterotrófica 

mais complexa presentes nos biofilmes.

Falås et al. (2013) compararam as capacidades de 

degradação de 20 fármacos por biomassa coleta-

dos em diferentes compartimentos da ETE de Bad 

Ragaz (Suíça). Os autores realizaram ensaios em 

batelada com 03 reatores de 10 L contendo bio-

massa coletada em 03  compartimentos da ETE que 

são ligados em série e possuem a seguinte confi-

guração : Anóxico (OD < 0,05 mg L-1) com biomassa 

suspensa; Aeróbio (OD = 1,0 mg L-1) com biomas-

sa suspensa; e Aeróbio (OD = 3,5 – 6 mg L-1) com 

biomassa fixa e suspensa (IFAS). A proporção vo-

lumétrica dos reatores é de 1:5:3 respectivamente, 

com recirculação de lodo do sedimentador final 

para o reator Anóxico = 70% da vazão de entra-

da. Características do afluente: C/N = 15; DQOt =  

600 mg L-1; NT = 40 mg L-1; Idade do Lodo de 3-4 dias;  

TDH = 12h. A concentração inicial dos compostos 

alvo foi de 200 ng L-1. A Tabela 2 apresenta os valo-

res das constantes de remoção biológica por tipo 

de biomassa;  de forma resumida, os resultados 

foram os seguintes: (i) DCF e TRI foram rapida-

mente degradados pela biomassa fixa, enquanto  

a remoção por biomassa suspensa foi pouco sig-

nificativa; (ii) Cetoprofeno (CPF), Ácido Mefenâ-

mico (AMN) e Valsartam (VST) foram degradados 

mais rapidamente pela biomassa fixa, enquan-

to  Metoprolol (MTP) e 4-5-metilbenzotriazol 

(MBT) foram degradados mais rapidamente pela 

biomassa suspensa; e (iii) benzotriazol (BZT)  

foi removido praticamente apenas pelo lodo óxi-

co, indicando que a degradação de alguns fár-

macos pode estar associada principalmente à 

biomassa suspensa.

Tabela 2 - Constantes de remoção por unidade de biomassa - Kbio (L.gSSV-¹.d-¹). Maiores valores destacados em negrito.

Fármaco Biomassa 
Suspensa Anóxica

Biomassa 
Suspensa Aeróbia

Biomassa 
Fixa Aeróbia

Levetiracetam 2,8-8,7 4,8-6,5 11,3

Bezafibrato 1,4-1,5 2,3-2,9 5,2-6,0

N4-acetilsulfametoxazol 1,1-1,3 1,1-1,4 0,7-1,6

Atenolol 0,70-0,83 0,67-0,90 0,53-0,67

Claritromicina 0,18-0,46 0,18-0,29 0,2

Valsartan 0,1 1,8-2,2 4,8-9,9

Ácido mefenâmico 0,1 0,9-1,1 3,9-5,3

Cetoprofeno 0,2 0,34-0,57 13,4

Metoprolol 0,1 0,69-0,76 0,25-0,31

4-/5-Metilbenzotriazol 0,1 0,19-0,38 0,05-0,23

Benzotriazol 0,1 0,41-0,44 0,1

Trimetoprima 0,1 0,3 1,0-3,3

Diclofenaco 0,1 0,1 1,3-1,7

Venlafaxina 0,1 0,15-0,20 0,1

Gabapentina 0,1 0,2 0,12-0,18

Hidroclorotiazide 0,1 0,2 0,1

Fenazona 0,1 0,1 0,1

Primidona 0,1 0,1 0,1

Carbamazepina 0,1 0,1 0,1

Fonte: Adaptado de Falås et al. (2013).
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Casas et al. (2015b) utilizaram um sistema hí-

brido com biomassa fixa suspensa, em escala 

de bancada, tratando efluente do Hospital da 

Universidade de Ahrus (Dinamarca): DQO = 90 –  

510 mg L-1; NH4+-N = 38 – 70 mg L-1. O sistema 

era composto por 04 reatores aeróbios com pro-

porção volumétrica de 1:1:1:1 (3L cada), com TDH 

= 3h cada, ordenados na seguinte sequência: 1º) 

biomassa suspensa; 2º) biomassa fixa + suspensa; 

3º) biomassa fixa + suspensa; 4º) biomassa fixa. 

A Idade do Lodo (biomassa suspensa) foi manti-

da em 120 dias, com taxa de recirculação de lodo 

(do 3º para o 1º tanque) de 100% em relação à 

vazão de entrada do sistema. Foram avaliados 

23 compostos com concentrações iniciais entre 

aprox. 5 µg L-1 e 100 µg L-1. Os autores ressaltam 

que o sistema utilizado no estudo é projetado 

para cargas elevadas, de modo que a biomassa 

suspensa deve ter idade curta e remover princi-

palmente DBO, conferindo baixa capacidade de 

nitrificação. Essa função fica a cargo da biomassa 

fixa, que por não sofrer washout consegue atingir 

idades maiores, permitindo o desenvolvimento de 

maior densidade de organismos de crescimento 

lento como os nitrificantes. A nitrificação alcan-

çou 80-90% já no primeiro reator (biomassa sus-

pensa), e foi completa no segundo reator (fixa + 

suspensa), demonstrando a alta capacidade de 

nitrificação do lodo, levando à conclusão de que 

o sistema recebeu carga muito baixa e provavel-

mente poderia tratar uma carga maior de amônia. 

A Tabela 3 apresenta os resultados das constantes 

de degradação para as biomassas de cada reator 

do sistema. 

A recalcitrância da CBZ a tratamentos biológicos 

é frequentemente reportada. Entretanto, neste 

e em outro estudo com reatores MBBR em série 

(Casas et al., 2015a) foi possível observar remo-

ção de CBZ, mais especificamente nos últimos 

reatores desses sistemas de múltiplas câmaras. 

A importância da contribuição dos biofilmes para 

degradação fica evidente ao se observar que, para 

14 dos 23 compostos estudados, as constantes de 

degradação (Kbio) foram maiores no reator con-

tendo apenas biomassa fixa.

Tabela 3 - Constantes de remoção por unidade de biomassa - Kbio (L.gSSV-¹.d-¹).

Fármaco Biomassa 
Suspensa

B. Fixa +  
Suspensa

B. Fixa +  
Suspensa

Biomassa 
Fixa

Acetil-sulfadiazina 4,77 × 10−1 1,41 × 10−1 2,01 × 10−1 1,09 × 10−2

Atenolol 3,66 × 10−1 1,23 × 10−1 1,88 × 10−1 4,99 × 10−2

Carbamazepina 5,03 × 10−3 3,28 × 10−3 4,81 × 10−3 1,62 × 10−2

Claritromicina 2,92 × 10−2 1,38 × 10−2 2,10 × 10−2 3,45 × 10−2

Citalopram 5,32 × 10−3 2,72 × 10−3 3,87 × 10−3 2,06 × 10−2

Clindamicina 1,62 × 10−2 8,69 × 10−3 8,80 × 10−3 1,80 × 10−2

Ácido diatrizóico 1,48 × 10−3 9,14 × 10−4 1,42 × 10−3 5,20 × 10−3

Diclofenaco 2,14 × 10−3 1,97 × 10−3 3,39 × 10−3 3,34 × 10−3

Eritromicina 1,05 × 10−2 5,22 × 10−3 8,47 × 10−3 2,01 × 10−2

Iohexol 7,68 × 10−2 3,55 × 10−2 5,03 × 10−2 1,24 × 10−2

Iomeprol 4,73 × 10−2 2,42 × 10−2 3,33 × 10−2 1,08 × 10−2

Iopamidol 6,51 × 10−2 3,24 × 10−2 4,39 × 10−2 2,14 × 10−2

Ioprometo 3,73 × 10−3 1,43 × 10−3 1,92 × 10−3 6,68 × 10−3

Metoprolol 1,29 × 10−2 6,64 × 10−3 9,67 × 10−3 9,57 × 10−3

Fenanzona 5,62 × 10−3 3,08 × 10−3 4,59 × 10−3 5,86 × 10−3

Propranolol 7,89 × 10−3 4,08 × 10−3 5,66 × 10−3 2,07 × 10−2

Sotalol 7,34 × 10−3 3,99 × 10−3 5,59 × 10−3 9,72 × 10−3

Sulfadiazina 1,18 × 10−2 6,16 × 10−3 7,14 × 10−3 1,36 × 10−3

Sulfametizol 9,78 × 10−3 6,14 × 10−3 1,00 × 10−2 8,61 × 10−3

Sulfametoxazol 9,99 × 10−3 5,75 × 10−3 7,62 × 10−3 3,60 × 10−3

Trimetoprima 7,68 × 10−3 5,39 × 10−3 7,70 × 10−3 1,12 × 10−2

Tramadol 5,62 × 10−3 3,08 × 10−3 4,59 × 10−3 5,86 × 10−3

Venlafaxina 2,52 × 10−3 1,25 × 10−3 1,96 × 10−3 6,23 × 10−3
 

Fonte: Adaptado de Casas et al. (2015b).
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Abtahi et al. (2018) avaliaram a remoção de 4 

compostos por biomassa fixa e suspensa óxicas 

em diferentes TDH (4, 6, 8 e 10 h) e carga orgâni-

ca (0,77 a 1,93 g DQO d-1) em escala de bancada 

(02 reatores idênticos de 3,1 L em paralelo) ali-

mentados de forma contínua utilizando efluente 

de tratamento secundário (DQO = 100 mg L-1; NT 

= 10 mg L-1, C/N entre 1 e 5), em condições óxicas 

(OD = 4 a 5 mg L-1). Os compostos e respectivas 

concentrações iniciais foram: DCF (0,5 μg L-1); 

Naproxeno (2,5 μg L-1); 17β-estradiol (1,0 μg L-1); 

e 4n-nonilfenol (7,0 μg L-1). A Tabela 4 mostra as 

constantes de remoção por unidade de biomassa 

e os percentuais de remoção dos compostos por 

tipo de biomassa e TDH. A Fig. 3 ilustra o abati-

mento de micropoluentes e DQO sob diferentes 

cargas orgânicas.

Tabela 4 - Constantes de remoção por unidade de biomassa Kbio (L gSSV-¹ d-¹) e percentuais de remoção dos 
compostos por tipo de biomassa e TDH.

TDH (h)
Biomassa Suspensa Biomassa Fixa

4 h 6 h 8 h 10 h 4 h 6 h 8 h 10 h

Naproxeno 3,23 ± 0,37
34%

1,90 ± 0,04
33-34%

1,69 ± 0,11
33-36%

1,35 ± 0,30
35-36%

6,79 ± 0,33
52%

3,06 ± 0,18
40-42%

1,78 ± 0,13
30-35%

0,76 ± 0,21
18%

Diclofenaco 1,79 ± 0,57
22-23%

1,08 ± 0,49
21%

0,94 ± 0,15
23-24%

0,89 ± 0,04
28-29%

8,09 ± 0,84
55%

3,89 ± 0,87
43-45%

1,83 ± 0,25
35%

0,77 ± 0,16
18%

17β-Estradiol 3,44 ± 0,49
36%

2,12 ± 0,57
34-36%

1,02 ± 0,15
27-28%

0,95 ± 0,19
30%

2,36 ± 0,85
29%

2,03 ± 0,60
30-32%

3,85 ± 0,83
50%

6,10 ± 1,39
62-63%

4n-Nonilfenol - - - - 1163,20 ± 23,45
99%

809,89 ± 15,17
99%

659,27 ± 66,02
99%

587,21 ± 5,85
99%

Fonte: Adaptado de Abtahi et al. (2018).

Figura 3 - Abatimento de micropoluentes e DQO sob diferentes cargas orgânicas: (a) Contribuição da biomassa fixa 
(biofilme); e (b) Contribuição da biomassa suspensa. 

Fonte: Adaptado de Abtahi et al. (2018).

À medida que a carga orgânica foi aumentada, 

observou-se aumento da contribuição do bio-

filme na remoção total de DCF e naproxeno. Tal 

fato está em concordância com a tendência de 

queda de Kbio quando se aumenta o TDH. Para 

o naproxeno, por exemplo, o Kbio do biofilme 

caiu de 6,79 para 0,76 L/gSSV.d quando TDH foi 

aumentado de 4 para 10h (Tabela 4). Para esses 

compostos, os autores explicam que em TDHs 

mais baixos havia maior quantidade de substra-
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to disponível, favorecendo o cometabolismo dos 

compostos alvo. Nesse mecanismo degradação, 

maior concentração de substrato resulta em 

maiores taxas de degradação de MPs, de modo 

que os MPs não são usados como substrato para 

crescimento, mas são biotransformados por 

reações paralelas catalisadas por enzimas não 

específicas ou cofatores produzidos durante a 

conversão microbiológica do substrato. Apesar 

de não ter a eficiência de remoção afetada pela 

disponibilidade de substrato, os autores suge-

rem que a degradação de 4n-nonilfenol também 

ocorre por cometabolismo, uma vez que os valo-

res de Kbio foram maiores quanto maior a quan-

tidade de substrato disponível. Por outro lado, 

para o 17β-estradiol o aumento do TDH de 4 

para 10h e a redução da carga orgânica resulta-

ram em aumento do Kbio do biofilme (de 2,4 para 

6,1 L.gSSV-1.d-1), resultando em crescimento na 

remoção (de 24 para 64%). Os autores explicam 

que para alguns compostos a presença de con-

centrações muito altas de substrato pode desa-

celerar as taxas de degradação biológica devido 

à inibição competitiva, como a competição entre 

o substrato e o composto-alvo por sítios não es-

pecíficos em enzimas.

Os autores observaram que o biofilme removeu 2 

vezes mais DCF do que a biomassa suspensa (54 

versus 23%), e 20% mais naproxeno. A contribui-

ção da biomassa suspensa não foi influenciada 

pela variação na COV, e não se observaram dife-

renças significativas no Kbio da biomassa sus-

pensa para todos os MPs nos diferentes TDHs. 

Outros estudos indicam maior eficiência de sis-

temas híbridos na degradação de micropoluen-

tes, tais como De la Torre et al. (2015), que ava-

liaram a remoção de 17 fármacos e 22 outros 

micropoluentes em sistemas MBR, MBBR+MBR, 

MBBR+LA+MBR e LA convencional. Os auto-

res observaram maior eficiência do sistema que 

combinou biomassa fixa e suspensa (MBR+M-

BBR+LA), com remoção média de 72% dos mi-

cropoluentes em comparação aos 64% alcança-

dos com o segundo mais eficiente (MBR), o que 

foi atribuído à maior variedade de condições 

(anaeróbia/anóxica/aeróbia) do sistema híbrido, 

e também à maior idade do lodo e desenvolvi-

mento de organismos especializados.

Em um estudo com efluente hospitalar, Casas et 

al. (2015a) destacam a superioridade do sistema 

MBBR sobre LA quanto à remoção de contras-

tes de raio-X em comparação aos resultados de 

outros estudos que utilizaram MBR para tratar o 

mesmo tipo de efluente (KOVALOVA et al., 2012; 

NIELSEN et al., 2013). Em estudo com reatores 

MBBR aerados de bancada (sem LA), Torresi et 

al. (2016) alcançaram taxas de transformação de 

atenolol e propranolol superiores às observadas 

em outros estudos com LA e MBBR. Entretanto, é 

importante destacar que alguns micropoluentes 

ainda podem resistir a tratamentos biológicos 

avançados como MBBR e similares. Onesios; Yu; 

Bouwer (2009) observam que DCF é uma subs-

tância controversa, difícil de degradar em sis-

temas biológicos. Dentre os quatro analgésicos 

analisados no tratamento de esgoto hospitalar 

usando MBBR, Casas et al. (2015a) observaram 

rápida remoção de IBP, enquanto os outros 3 

analgésicos, incluindo DCF, tiveram remoção in-

ferior a 20%. Casas et al. (2015a,b) observaram 

remoção de 10% de CBZ, que apesar de baixa 

pode ser considerada um sucesso, já que outros 

estudos mostram completa recalcitrância de CBZ 

em ETEs municipais do tipo LA e no tratamento 

de efluente hospitalar (FALÅS et al., 2013; KOVA-

LOVA et al.; 2012; NIELSEN et al., 2013; ONESIOS 

et al., 2009).

Em estudo utilizando MBBR aerado como pós- 

tratamento a um sistema de LA, Falås et al. 

(2016) observaram que o MBBR complementou 

de forma significativa a remoção de diversos mi-

cropoluentes não removidos pelo LA (DCF, DUR, 

MTP, CDI, ATN e TRI), o que foi atribuído à ativi-

dade de organismos heterotróficos, uma vez que 
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a concentração de amônia no afluente desta uni-

dade era ≤ 0,2 mg L-1.

Em estudo que avaliou a influência de condições 

redox sobre a remoção de micropoluentes durante 

a remoção biológica de fósforo em reatores MBBR 

sequenciais em batelada (RSB-MBBR), Torresi et 

al. (2019) observaram que, em condições aeró-

bias, a remoção de BZT, CBZ, DCF e CTP foi maior 

quando a concentração inicial de fósforo era 

maior (PO4-P de 30 mg L-1 ao invés de 8 mg L-1) e 

que só ocorreu enquanto havia fósforo disponível, 

o que indica ocorrência de cometabolismo desses 

compostos pela comunidade microbiana acumu-

ladora de fósforo (PAO).

Kanaujiya et al. (2019) sugerem o aperfeiçoa-

mento de sistemas de tratamento biológico con-

vencionais para sistemas com novos reatores, 

tais como MBR e sistemas com condições mais 

diversificadas (MBBR, IFAS, UCT). Tais tecnologias 

geralmente apresentam maior eficiência do que 

sistemas de tratamento convencional para re-

moção de nutrientes e micropoluentes. Os auto-

res citam a necessidade de melhor entendimento 

e elucidação dos mecanismos de biodegradação 

dos micropoluentes nesses sistemas para melhor 

aplicação dos processos. Ressalta-se que a en-

genharia metabólica e genética pode proporcio-

nar melhor entendimento e aumentar a eficiên-

cia do tratamento de micropoluentes em águas 

residuais utilizando estes sistemas (SUÁREZ et 

al., 2012; BASSIN, DEZOTTI, ROSADO, 2018).

3.1 Fatores que influenciam a remoção de 
fármacos em tratamentos biológicos

3.1.1 Idade do Lodo

Diversos estudos evidenciam associação positiva 

entre maior idade do lodo e a degradação de mi-

cropoluentes, resultante do desenvolvimento de 

comunidades microbianas mais diversificadas e 

especializadas e mais adaptadas a distúrbios de 

carga e/ou toxicidade (CLARA et al., 2005; MAENG 

et al., 2013; RADJENOVIĆ et al., 2009; SUAREZ et 

al., 2010; SUÁREZ et al., 2012). Outros autores as-

sociam a maior remoção a organismos nitrificantes 

de crescimento lento (MIÈGE, 2009; GOBEL, 2007; 

CLARA et al., 2005). Alvarino et al. (2016), por 

exemplo, observaram correlação entre a atividade 

de nitrificação e a remoção de IBP, estrona e estra-

diol. Já Achermann et al. (2018), ao comparar a re-

moção de fármacos entre reatores com diferentes 

idades do lodo, observaram acréscimo na remoção 

de micropoluentes quando se eleva a idade do lodo 

de 1 até 7 dias; porém a introdução de inibidores 

de nitrificação não afetou de forma significativa a 

remoção de diversos compostos, sugerindo que o 

mecanismo principal de degradação para diversos 

compostos não envolve bactérias nitrificantes. Por 

outro lado, Falås et al. (2016), em estudo com 15 

reatores sob diferentes condições (aeróbio, anóxico 

e anaeróbio), mostraram que não houve aumento 

significativo nas taxas de degradação de diversas 

substâncias com idades do lodo superiores a 25 

dias e lembram que Clara et al. (2005) apontam o 

tempo de 10 dias como sendo valor crítico de idade 

do lodo para remoção de micropoluentes.

3.1.2 Razão alimento/microrganismo (A/M)

De la Torre et al. (2015) observaram que a remoção 

de CBZ, conhecido fármaco recalcitrante, foi supe-

rior a 80% em um sistema híbrido IFAS-MBR ope-

rado com elevada idade do lodo (20 dias) e razões 

baixas de A/M, que induziriam os microrganismos 

a consumirem os compostos recalcitrantes.

Ao comparar a degradação de fármacos em um 

sistema compartimentado composto por três eta-

pas (lodo anóxico + lodo óxico + MBBR óxico) Falås 

et al. (2013) observaram grande superioridade na 

remoção de DCF e TRI no último compartimento, 

e explicam que o reator MBBR foi alimentado com 

a maior proporção de substâncias recalcitrantes, 

uma vez que substâncias facilmente degradáveis 
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foram consumidas nas duas etapas anteriores, e 

que tais condições (de menor competição) favo-

receriam o desenvolvimento de microrganismos 

capazes de degradar DCF e TRI. Resultados simi-

lares foram observados por outros autores, para 

os quais a remoção de TRI só ocorreu de forma 

significativa na segunda etapa de sistemas de LA 

(BATT et al., 2006; GÖBEL et al., 2007).

Em estudo com efluente hospitalar, Casas et al. 

(2015a,b) observaram que a eficiência da re-

moção de diversos fármacos (CBZ, CIT, ERI, MTP, 

TMD, TRI e VLF) por grama de biomassa era maior 

nos últimos estágios de sistemas MBBR e híbrido 

compartimentado, respectivamente. Os auto-

res atribuem esse efeito ao desenvolvimento de 

comunidades adaptadas especificamente para 

esses micropoluentes nas últimas etapas do tra-

tamento, onde a maior parte da COD já foi remo-

vida. Deste modo, observaram maior remoção de 

macrólidos (antibióticos de amplo espectro) em 

comparação a outro estudo com o mesmo tipo de 

efluente, porém utilizando MBR (KOVALOVA et al. 

2012). No estudo utilizando três reatores MBBR 

aerados em série, Casas et al. (2015a) observaram 

ainda que a remoção de COD, DQO e a nitrificação 

ocorreram principalmente no primeiro reator, en-

quanto menos da metade da nitrificação ocorreu 

no segundo reator. A maior redução de DQO resul-

tou em maior quantidade de biomassa no reator 1 

em relação aos 2 e 3. Entretanto, enquanto a con-

centração de biomassa foi decrescente no sistema 

de 3 câmaras (6:3:1 g L-1 ou g m-²), observou-se 

que a atividade específica (Kbio) de degradação 

de alguns fármacos foi crescente. Como o último 

reator mostrou reter a biomassa mais eficiente na 

remoção de substâncias recalcitrantes, os autores 

sugerem que projetos futuros devam considerar 

a retenção de maior quantidade de biomassa ou 

área superficial para maximizar a remoção dos 

compostos mais recalcitrantes. 

Baixa disponibilidade de nutrientes em elevada 

idade do lodo causariam mudanças nos padrões 

de expressão enzimática que favoreceriam a de-

gradação de micropoluentes resistentes (MAENG 

et al., 2013; POLESEL et al., 2016; VUONO et al., 

2015; ACHERMANN et al, 2018) além de resultar 

em maior diversidade funcional neste sentido 

(JOHNSON et al., 2015; TORRESI et al., 2016).

3.1.3 Condições Redox

Em geral, a maior parte dos micropoluentes é re-

movida em condições aeróbias (ALVARINO et al., 

2018). Burke et al. (2014) também observaram 

tal fenômeno com a maioria das substâncias es-

tudadas, porém para três antibióticos macrólidos 

(roxitromicina-RTM, claritromicina-CTM e clin-

damicina-CDM) a remoção ocorreu apenas em 

condições anóxicas. Torresi et al. (2017a; 2019) 

observaram que a degradação da CBZ pode 

ocorrer em algum grau em etapas de pós-desni-

trificação (anóxicas), evidenciando a vantagem 

de utilizar também etapas de tratamento com 

pouco oxigênio, já que se trata de uma substân-

cia bastante resistente a tratamentos aeróbios 

(FALÅS et al. 2013; NIELSEN et al. 2013).

Em extensa revisão, Alvarino et al. (2018) desta-

cam as diferenças na susceptibilidade à degrada-

ção biológica aeróbia e anaeróbia de compostos, 

em função da presença de diferentes grupos fun-

cionais em suas estruturas. Segundo os autores, 

em condições anaeróbias são mais resistentes os 

compostos com estruturas cíclicas, heterocícli-

cas que contenham halógenos, aminas, amidas, 

a exemplo da progesterona, DCF, CBZ e DIA; e são 

biodegradáveis compostos com grupos hidroxila, 

grupos removedores de elétrons (electron-with-

drawing), hidrocarbonetos alifáticos saturados e 

pirimidinas substituídas. Em condições aeróbias 

são mais resistentes os compostos com grupos 

clorados, anéis aromáticos heterocíclicos com N 

(CBZ) e estruturas policíclicas aromáticas (CBZ); 

e são degradáveis os hidrocarbonetos alifáticos 

saturados, éteres aromáticos, aril-éter (TRI) e 
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grupos doadores e elétrons como aminas (SMX) 

e hidroxilas (IBP). Müller et al. (2013) estudaram 

a degradação biológica aeróbia de SMX e obser-

varam que o metabólito resultante predominan-

te foi o 3-amino-5-metil-isoxazol, consequência 

da degradação do grupo amina. 

A importância de etapas anaeróbias fica evi-

dente ao comparar os resultados obtidos por 

Achermann et al. (2018), que observaram baixa 

remoção de sulfonamidas no tratamento aeróbio 

em diferentes idades do lodo, com os resultados 

obtidos por Monsalvo et al. (2014), Alvarino et al. 

(2017) e Arias et al. (2018), em que foi possível 

degradar em condições anaeróbias SMX, DCF e 

TRI, recalcitrantes ao tratamento aeróbio. Falås 

et al. (2016) ressaltam que compostos como DCF 

e TRI necessitam de etapa anaeróbia para serem 

degradados, e que é possível alcançar remoção 

significativa (>60%) de compostos recalcitran-

tes a processos aeróbios (ATN, CDI, CTM, TMD, 

TRI, VLF), seja antes ou depois da etapa aerada. 

Völker et al. (2017) mostraram que, além de ser 

possível aumentar a remoção de compostos re-

calcitrantes (DCF, TMD, VLF), a combinação de 

etapa anaeróbia ao tratamento aeróbio resultou 

na redução significativa da toxicidade não-espe-

cífica em efluente municipal.

Falås et al. (2016) ressaltam que não existe con-

senso quanto aos principais fatores que regem a 

remoção biológica de micropoluentes em ETEs, o 

que pode ser atribuído à falta de conhecimento 

sobre parâmetros críticos ou ao fato de que não 

seja possível explicar, por meio de parâmetros de 

forma individual, a degradação de diferentes mi-

cropoluentes em meios tão diversos quanto sis-

temas de tratamento biológicos. 

3.2 Desafios na remoção de fármacos: remoção 
negativa e cometabolismo

A “remoção negativa” de fármacos durante o 

tratamento biológico de efluentes é um fenô-

meno observado tanto no tratamento de esgoto 

municipal (ONESIOS; YU; BOUWER, 2009; FALÅS 

et al. 2012a; FALÅS et al. 2016) como hospitalar 

(CASAS et al. 2015a; KOVALOVA et al. 2012), que 

pode dificultar a compreensão da dinâmica de re-

moção de alguns compostos. Casas et al. (2015a) 

observaram aumento na concentração de SMX 

em sistema constituído de 3 reatores MBBR em 

série usado para tratar efluente hospitalar. Os 

autores explicam que, ao serem metabolizadas, 

tais substâncias podem ser conjugadas via sulfa-

tação, acetilação e glucuronidação, que ajudam 

a aumentar a solubilidade e facilitar a excreção. 

O conjugado sofre desconjugação, uma vez ex-

cretado, ou durante o transporte pelo esgoto, ou 

durante o tratamento do esgoto, por ação de en-

zimas bacterianas, liberando novamente a subs-

tância-mãe. A desconjugação seria a explicação 

para os resultados de remoção do fármaco CIT, 

que, diferentemente do SMX, não apresentou va-

riação na concentração ao longo do sistema de 

tratamento, indicando que para tal substância as 

taxas de degradação e de desconjugação podem 

ter sido aproximadamente iguais em todas as 

etapas do tratamento. Resultados similares fo-

ram obtidos por Casas et al. (2015b) ao avaliarem 

a remoção de fármacos de efluente hospitalar 

por um sistema híbrido MBBR+LA de 4 reatores. 

A formação de SMX durante o tratamento a par-

tir da desconjugação do acetilsulfametoxazol já 

foi observada em outros estudos com efluentes 

hospitalares e em ETEs municipais (KOVALOVA et 

al. 2012; ONESIOS et al. 2009).

Falås et al. (2013) alegam não ser possível cal-

cular a constante de remoção de SMX, cuja con-

centração sofreu influência tanto da degradação 

biológica do SMX como da geração contínua de 

SMX a partir do metabólito N4-acetil-sulfame-

toxazol, que por sua vez apresentou constantes 

de remoção (por unidade de biomassa) quase 

idênticas nos três reatores de um sistema híbri-

do MBBR+LA. Ainda sobre o monitoramento dos 

conjugados, Casas et al. (2015b) encontraram 
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dificuldades para realizar o balanço de massa 

de sulfadiazina (SDZ), mesmo tendo monitorado 

seu principal conjugado, a acetil-sulfadiazina; os 

autores sugerem a provável presença de outros 

conjugados, que também podem se transformar 

no composto-mãe.

Outro aspecto que deve ser observado nos pro-

cessos biológicos de remoção de fármacos é o 

decaimento da concentração no meio líquido 

causado pela transferência das substâncias 

para o meio sólido, o que pode ocorrer de duas 

formas (SIPMA et al., 2010; VERLICCHI et al., 

2013): (i) via absorção, devido às interações hi-

drofóbicas entre grupos alifáticos ou aromáti-

cos dos compostos com as membranas lipofíli-

cas das células dos microrganismos e as frações 

lipídicas do lodo e (ii) por adsorção, devido às 

interações eletrostáticas entre os grupos fun-

cionais carregados positivamente nas substân-

cias (e.g. ERI) e as superfícies carregadas nega-

tivamente nos microrganismos. 

Uma estratégia que vem sendo estudada recen-

temente com objetivo de aumentar a eficiência 

da remoção biológica de micropoluentes é o 

efeito de cometabolismo com diferentes nu-

trientes. Em estudo utilizando MBBR como po-

limento de tratamento secundário, Tang et al. 

(2017) observaram que a adição de ácido húmico 

resultou em grande aumento na remoção de me-

toprolol e iopromida, indicando degradação por 

cometabolismo. Liang et al. (2019) avaliaram o 

efeito de cometabolismo pela adição de acetato 

no efluente a ser tratado em MBBR na remoção 

de 26 fármacos. Os resultados evidenciaram que 

a adição de acetato proporcionou maior degra-

dação de venlafaxina, tramadol e ciprofloxacina 

com aumento da constante cinética de reação 

(k) em 133%, 212% e 55%, respectivamente. Por 

outro lado, a presença de acetato causou efeito 

negativo na remoção de IBP e DCF. Verificou-se 

ainda que as outras substâncias avaliadas não 

sofreram influência da dosagem de acetato utili-

zada, o que sugeriu que o acetato induziu peque-

no efeito na remoção da maior parte dos fárma-

cos avaliados. 

Torresi et al. (2019) investigaram o efeito de co-

metabolismo pela adição de fósforo em efluen-

te sintético, utilizando um sistema MBBR com 

três estágios: anóxico, aeróbio e anaeróbio, na 

remoção de dois oxidantes benzotriazol (BZT) 

e 5-metil-1H-benzotriazol (5-metil-1H-BZT) e 

sete fármacos a saber: DCF, CBZ, IBP, CET, genfi-

brozila (GFB), bezafibrato (BZF) e ácido clofíbrico 

(ACF). Os autores observaram que em condições 

aeróbias ocorreu maior remoção da maioria dos 

micropoluentes em presença da maior concen-

tração de fósforo (30 mg L-1), sobretudo o fár-

maco CBZ (66% de remoção), sustância de difícil 

remoção por tratamento biológico. Dessa forma, 

os autores sugerem atividade cometabólica da 

comunidade microbiana enriquecida com orga-

nismos acumuladores de fósforo.

A aplicação de nanomateriais para melhorar a 

eficiência do tratamento de sistemas de tra-

tamento biológico é uma área de pesquisa que 

vem sendo explorada, alcançando resultados ex-

pressivos (WANG; ZHOU; ZHAO, 2018; SU et al., 

2019). Entretanto, tal abordagem encontra-se 

em nível inicial de desenvolvimento (KANAUJIYA 

et al., 2019).

4 CONCLUSÃO
A presente revisão fortalece a hipótese de que, 

para degradar micropoluentes persistentes, sis-

temas biológicos de tratamento devem apresen-

tar as mais variadas condições redox (anaeróbia, 

anóxica e aeróbia) em tanques separados, com 

o objetivo de promover uma maior diversidade 

microbiana e, consequentemente, um espectro 

enzimático mais amplo, além de servir à remo-

ção superior de N e P. As comunidades micro-

bianas fixas e suspensas devido à diversidade 
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podem exercer funções complementares; pouca 

informação existe atualmente sobre tais dife-

renças. A diversidade superior com consequente 

aumento na eficiência dos sistemas é reforçada 

ao utilizarem-se sistemas híbridos (biomassa 

fixa + suspensa) com tempo de detenção de sóli-

dos suficientemente longo (ex: 10 dias), além da 

presença de tanques com baixa razão A/M, com 

objetivo de estimular o desenvolvimento de or-

ganismos de crescimento lento, especializados 

na degradação de substâncias mais recalcitran-

tes. Outra vantagem dos sistemas híbridos é a 

resistência a variações de carga, dada a relação 

de compensação que existe entre as biomassas 

fixa e suspensas quanto à remoção de nutrien-

tes. Apesar dessa compensação, a retenção de 

maiores quantidades de matéria orgânica nos 

meios-suporte não resulta necessariamente em 

aumento da eficiência do tratamento, já que o 

excesso pode causar prejuízo à transferência de 

massa. Outra conclusão que a revisão ressalta: 

é importante escolher o meio suporte mais ade-

quado para cada projeto ou tanque, no caso de 

sistemas compartimentados.

Recomenda-se o aperfeiçoamento de sistemas 

de tratamento biológico convencionais para sis-

temas com novos reatores, tais como MBR e sis-

temas com condições mais diversificadas (MBBR, 

IFAS, UCT), tendo em vista as observações de que 

essas tecnologias geralmente apresentam maior 

eficiência do que sistemas de tratamento con-

vencional para remoção de nutrientes e micro-

poluentes de esgotos. Um melhor entendimento 

acerca dos mecanismos de biodegradação dos 

micropoluentes em tais sistemas, além do de-

senvolvimento de engenharia metabólica e ge-

nética, permitirá aumentar a eficiência do trata-

mento de águas residuais.
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