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RESUMO 

SELLA, C. F. Influência da fonte de inóculo sobre a biodegradação de sulfametoxazol em 

reator anaeróbio de leito fixo estruturado: aspectos cinéticos, operacionais e 

microbiológicos. 2020. 102 p. Monografia (Trabalho de Graduação). Escola de Engenharia 

de São Carlos, Universidade de São Paulo, São Carlos, 2020. 

 

O sulfametoxazol (SMX) é um antibiótico muito utilizado na medicina humana e veterinária, 

sendo frequentemente encontrado no esgoto sanitário. Devido a isso, técnicas de remoção 

desse micropoluente, nas estações de tratamento de esgoto, vêm sendo estudadas nas últimas 

décadas, visto ainda que sua presença no meio aquático pode estar ligada ao surgimento de 

genes de resistência bacteriana. Sendo assim, este estudo teve como objetivo analisar a 

influência da fonte de inóculo sobre a biodegradação do SMX em reator anaeróbio de leito 

fixo estruturado com espuma de poliuretano como material suporte, aplicando-se como fontes 

de inóculo lodos provenientes de reator UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) de três 

diferentes estações de tratamento de águas residuárias: abatedouro de aves (LA), cervejaria 

(LC) e estação de tratamento de esgoto municipal (LM). O reator foi alimentado com 

substrato sintético simulando esgoto e tempo de detenção hidráulica (TDH) de 12 h. As 

operações com os três inóculos obtiveram boa eficiência média na remoção da matéria 

orgânica, com eficiências de 86 ± 3 %, 84 ± 4 % e 84 ± 5 % com os inóculos LA, LC e LM, 

respectivamente. A fração molar de metano no biogás se manteve acima de 90 % na operação 

do reator para os três inóculos e obteve-se alta produção de metano, com rendimento de 

metano acima de 270 mLCH4.g
-1

DQOremovida. Na remoção do SMX, a operação com o 

inóculo LA alcançou maior remoção, com média de eficiência de 91 ± 6 %. Enquanto o 

inóculo LC removeu 84 ± 6 % e o inóculo LM removeu 70 ± 5 %. Além disso, o estudo 

cinético revelou que a biodegradação do antibiótico ocorreu de forma co-metabólica com o 

decaimento de DQO. O Domínio Bacteria sofreu maior seleção de sua comunidade pelas 

condições operacionais impostas, enquanto a atividade do Domínio Archaea foi favorecida 

durante a operação dos inóculos. Organismos semelhantes à Methanosaeta sp. foram 

encontrados nos inóculos LA e LM e organismos semelhantes à Methanosaeta sp., 

Methanosarcina sp. e bacilos fluorescentes, no inóculo LC. Conclui-se, portanto, que a fonte 

de inóculo influenciou na biodegradação do SMX.  

Palavras-chave: Micropoluente; Cinética; Lodo de cervejaria; Lodo de avícola; Lodo de 

estação de tratamento de esgoto doméstico; Antibiótico sulfonamida.   



 
 

ABSTRACT 

SELLA, C. F. Influence of the inoculum source on the biodegradation of 

sulfamethoxazole in a structured fixed bed anaerobic reactor: kinetic, operational and 

microbiological aspects. 2020. 102 p. Monografia (Trabalho de Graduação). Escola de 

Engenharia de São Carlos, Universidade de São Paulo, São Carlos, 2020. 

 

Sulfamethoxazole (SMX) is an antibiotic widely used in human and veterinary medicine, and 

is often found in sanitary sewage. In this context, techniques for removing this micropollutant 

in sewage treatment plants have been studied in recent decades, as its presence in the aquatic 

environment may be linked to the emergence of bacterial resistance genes. Therefore, this 

study aimed to evaluate the influence of the inoculum source on the SMX biodegradation in 

an anaerobic structured bed reactor using polyurethane foam as a support material, 

inocculated with sludge from the UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) reactor  from 

three different wastewater treatment plant sources such as inoculum: poultry (PS), brewery 

(BS) and municipal sewage treatment plant (SS). The reactor was fed with synthetic substrate 

simulating domestic sewage with an average organic load of 0.410 gCOD.L
-1

.d
-1

 and 

hydraulic retention time (HRT) of 12 h. The operations with the three inoculants obtained 

good average efficiency in the removal of organic matter, with efficiencies of 86 ± 3%, 84 ± 

4% and 84 ± 5% with the LA, LC and LM inocula, respectively. The molar fraction of 

methane in the biogas remained above 90% in the operation of the reactor for the three 

inocula and high methane production was obtained, with a  methane yield above 270 

mLCH4.g
-1

CODremoved. In removing SMX, the PS inoculum achieved greater removal, with 

an average efficiency of 91 ± 6%. While the BS inoculum removes 84 ± 6% and the SS 

inoculum removes 70 ± 5%. In addition, the kinetic study revealed that antibiotic 

biodegradation occurred in a co-metabolic pathway with the COD decay. The Bacteria 

Domain underwent greater community selection due to the operational conditions imposed, 

while the activity of the Archaea Domain was favored during the inoculum operation. 

Organisms similar to Methanosaeta sp. were found in PS and SS inoculants and organisms 

similar to Methanosaeta sp., Methanosarcina sp. and fluorescent bacilli, without BS 

inoculum. It is concluded, therefore, that the inoculum source influenced the SMX 

biodegradation. 

Keywords: Micropollutant; Kinetics; Brewery sludge; Poultry slaughterhouse sludge; 

Sewage sludge; Sulfonamide antibiotic.  
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1 INTRODUÇÃO 

 

O uso de antibióticos permitiu muitos avanços na medicina humana e veterinária 

moderna, com o combate à morbidade e mortalidade por doenças infecciosas, além de 

movimentar a economia mundial por meio de sua produção e comercialização.  

Segundo Klein et al. (2018), apenas entre os anos de 2000 e 2015, o consumo 

mundial de antibióticos teve um aumento de 65%. O consumo desses fármacos e a tendência 

em continuar aumentando devido aos seus efeitos benéficos à saúde (STASINAKIS; 

GATIDOU, 2010; VAN BOECKEL et al., 2014), trazem preocupações quanto à ocorrência 

de antibióticos residuais no meio ambiente pelo despejo a partir das etapas de produção, após 

o seu uso (via fezes e urina) ou descartados diretamente nos sistemas de esgoto, na forma de 

resíduos sólidos e efluentes líquidos (TAMBOSI et al., 2010). 

A importância de se estudar suas consequências biológicas nas matrizes ambientais 

receptoras e meios de reduzir seu potencial de contaminação está somado também ao fato de 

estes microcontaminantes emergentes estarem presente no ambiente em concentrações muito 

pequenas (na ordem de µg.L
-1

 ou ng.L
-1

) (HALLING-SØRENSEN et al., 1998; 

KARTHIKEYAN; MEYER, 2006), o que torna sua identificação dependente de tecnologias 

avançadas de detecção (HIRSCH et al., 1999; TERNES et al., 1998) e podem promover 

patógenos humanos resistentes (KARTHIKEYAN; MEYER, 2006). Dessa forma, o 

lançamento de antibióticos no meio ambiente é considerado uma ameaça para a saúde pública, 

conforme as infecções não podem mais ser tratadas com os antimicrobianos conhecidos 

(HIRSCH et al., 1999; WINTERSDORFF; PENDERS; NIEKERK, 2016; WORLD HEALTH 

ORGANIZATION (WHO), 2014). 

Dentre os antibióticos amplamente utilizados está o sulfametoxazol (SMX), 

pertencente à classe das sulfonamidas. O SMX é responsável pela inibição de uma enzima 

envolvida na síntese do ácido tetra-hidrólico (YUN et al., 2012). Atualmente, é muito 

utilizado na medicina veterinária e, na medicina humana, em conjunto com a trimetoprima no 

tratamento de infecções respiratórias, gastrintestinais, renais e do trato urinário, da pele, entre 

outras infecções (SARMAH; MEYER; BOXALL, 2006; YUN et al., 2012). É frequentemente 

detectado no ambiente aquático em todo o mundo e em efluentes de estações de tratamento de 

água residuárias (ETARs) (HEBERER, 2002; LOCATELLI; SODRÉ; JARDIM, 2011; 

ZHAO et al., 2016), no qual não é totalmente degradado nos sistemas de tratamento 

convencionais (DANNER et al., 2019; LIMA GOMES et al., 2015; LUO et al., 2014). 
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Para tentar obter a melhoria na remoção de antibióticos nas estações de tratamento de 

esgotos convencionais e até mesmo sua eliminação, tecnologias mais avançadas vêm sendo 

estudadas, como processos de oxidação avançada, ozonização, radiação UV, filtração em 

membranas e carvão ativado (BEKÇI; SEKI; YURDAKOÇ, 2006; CERRETA et al., 2020; 

DU et al., 2020; GÖBEL et al., 2007; IKEHATA; JODEIRI NAGHASHKAR; GAMAL EL-

DIN, 2006; LIU et al., 2020; SHAHMAHDI et al., 2020; SHEMER; KUNUKCU; LINDEN, 

2006; SUN et al., 2020; ZHANG et al., 2008b). Entretanto, é necessário considerar os custos 

de implantação e operação, que em tais práticas são elevados. Sendo assim, é importante que 

novas possibilidades de tratamento mais econômicas e melhorias nos sistemas já existentes 

sejam investigadas. 

Os processos aeróbios, como lodos ativados e biorreatores aeróbios com membrana 

possuem algumas pesquisas na área (CHOUBERT et al., 2009; CLARA et al., 2005). Os 

estudos quanto a processos anaeróbios são incipientes, porém mostram sua relevância no 

Brasil, onde a tecnologia anaeróbia para tratamento de esgotos domésticos é largamente 

utilizada e altamente aplicável. 

No Brasil, os reatores anaeróbios são favorecidos pelas condições climáticas que 

possibilitam sua adaptação e boa atividade na remoção da matéria orgânica das águas 

residuárias domésticas e industriais, como também geram biogás que pode ser utilizado como 

fonte energética (CHERNICHARO et al., 2015). Para isso, existem muitas configurações de 

reatores disponíveis. Os reatores de biofilme de leito fixo, que consistem em biorreatores com 

material de suporte inerte para fixação e crescimento do biofilme, onde as reações biológicas 

acontecem, foram estudados como alternativa aos sistemas convencionais, por exemplo, 

Reator Anaeróbio de Fluxo Ascendente e Manta de Lodo (Upflow Anaerobic Sludge Blanket - 

UASB) e lagoas de estabilização anaeróbia.  

Esta configuração possui a vantagem de evitar o arraste da biomassa para o efluente, 

possibilitando uma operação com tempos de detenção hidráulica (TDH) reduzidos, por conta 

do maior tempo de retenção celular que a configuração permite, e alta performance e 

estabilidade do reator para o tratamento de águas residuárias, o que consequentemente, amplia 

a resistência a compostos tóxicos e recalcitrantes, como a eficiência de biodegradação 

(CARNEIRO et al., 2019; CUEL et al., 1997; MOCKAITIS et al., 2014).  

Os biorreatores de leito fixo empacotados aleatoriamente são os mais 

tradicionalmente utilizados. Contudo eles apresentam problemas hidrodinâmicos, como 

entupimento com biomassa acumulada e ocorrência de caminhos preferenciais, ocasionados 

pela alta retenção de sólidos (JAWED; TARE, 2000). Para superar estes problemas e obter as 
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vantagens da biomassa imobilizada, Mockaitis et al. (2011) propuseram o reator anaeróbio de 

leito fixo estruturado, que consiste na colocação de tiras de espuma de poliuretano ao longo 

do comprimento do reator como material suporte para a biomassa e fluxo ascendente. A 

operação de fluxo ascendente permite um padrão de fluxo mais uniforme do que a operação 

de escoamento descendente, enquanto a configuração de leito fixo estruturado evita 

problemas de canalização e entupimento. 

Alguns trabalhos foram desenvolvidos com objetivo de degradar biologicamente o 

SMX utilizando reatores anaeróbios com leito fixo, entre esses, Chatila et al. (2016) 

alcançaram remoção de SMX de 97% em reator anaeróbio de fluxo horizontal de biomassa 

imobilizada com TDH de 24 h e Carneiro et al. (2019) obtiveram remoção de 83% com TDH 

de 12 h em um reator anaeróbio de leito fixo estruturado, mesma configuração do reator do 

presente estudo. Os reatores anaeróbios de leito fixo demonstram ser uma tecnologia 

promissora, entretanto a variação nas eficiências dos estudos aponta a necessidade de elucidar 

os fatores que podem melhorar a performance dos reatores. Entre as diferenças operacionais 

dos estudos citados está a fonte específica de inoculação do material de suporte utilizada e 

esse ponto de partida pode ser crucial para conduzir o processo em uma operação de longo 

prazo. 

A inoculação é um fator importante na fase de inicialização dos biorreatores, visto 

que a adoção de inóculos altamente ativos influencia positivamente as condições operacionais 

impostas em um menor tempo de adaptação e aumenta a eficiência da digestão (ESCUDIÉ et 

al., 2011; NEVES; OLIVEIRA; ALVES, 2004). Larcher e Yargeau (2011) utilizaram 

bactérias conhecidas por existir em lodos ativados (Bacillus subtilis, Pseudomonas 

aeruginosa, Pseudomonas putida, Rhodococcus equi, Rhodococcus erythropolis, 

Rhodococcus rhodocrous e Rhodococcus zopfii) para avaliar a capacidade de remoção de 

SMX em inóculos com culturas puras de consórcios individuais e mistos, e apontaram que a 

diferença na eficiência de remoção entre as culturas, além de consórcios mistos não 

necessariamente significarem efeitos positivos na degradação do SMX. A influência da fonte 

de inóculo na biodegradação anaeróbia de fenol e glicose foi estudada por Moreno-Andrade e 

Buitrón (2004), que aplicaram lodos provenientes de cinco diferentes sistemas de tratamento 

biológicos: estação de tratamento de efluentes de cervejaria, reator anaeróbio de indústria 

química, estação municipal de tratamento de esgoto, anaeróbio digestor de esterco de vaca e 

lodo ativado. Os autores observaram que a fonte de inóculo influenciou a biodegradação de 

glicose e fenol, sendo que a melhor eficiência de biodegradação foi obtida com o uso de lodo 

de cervejaria. Kim et al. (2017) estudaram a capacidade da biodegradação de produtos 
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farmacêuticos e de cuidados pessoais (PFCPs) de três fontes diferentes de inóculo - lodo 

ativado (L), sedimento de vala historicamente impactado por efluente de ETAR (S) e material 

de tratamento de colunas de solo de aquífero em escala de laboratório (M). Os resultados 

mostraram que as remoções de PFCPs foram maiores para L e S (> 80% em 8 dias), em 

comparação com o inóculo M (que não obteve remoção após 16 dias para a maioria das 

substâncias analisadas), e assim comprovaram que a fonte de inóculo afetou a eficiência de 

remoção dos PFCPs. 

Diante do potencial de remoção de SMX durante o processo de tratamento biológico 

de efluentes apresentado por outras pesquisas, no presente estudo buscou-se avaliar a 

influência da fonte de inóculo na biodegradação de SMX em reator anaeróbio de leito 

estruturado (Anaerobic Structured Bed Biofilm Reactor - ASBBR) utilizando espuma de 

poliuretano como meio de suporte.   
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 Objetivo principal 

O objetivo principal desse trabalho foi avaliar a influência da fonte do inóculo na 

biodegradação do antibiótico sulfametoxazol em reator anaeróbio de leito fixo estruturado 

com espuma de poliuretano como material suporte, testando os seguintes inóculos: lodo de 

abatedouro de aves, lodo de cervejaria e lodo de estação de tratamento de esgoto municipal. 

 

2.2 Objetivos específicos 

Dentro do objetivo geral, desejou-se avaliar os seguintes objetivos específicos: 

 

 Avaliação do impacto do antibiótico sobre a remoção de matéria orgânica e 

composição do biogás; 

 Avaliação dos perfis cinéticos espaciais de remoção da demanda química de 

oxigênio (DQO) e do SMX ao longo do reator; 

 Avaliação dos mecanismos de remoção do SMX, como sorção e biodegradação; 

 Comparação das comunidades microbianas dos diferentes inóculos por 

microscopia óptica e biologia molecular antes e após a operação do reator. 

 

  



6 
 

 

3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1 Fármacos e suas vias de ingresso no meio ambiente 

Os fármacos são compostos complexos desenvolvidos e consumidos para promover 

efeitos biológicos específicos nos organismos (KÜMMERER, 2009). Eles abrangem 

diferentes classes de medicamentos, como os analgésicos, antibióticos, anti-inflamatórios, 

reguladores endócrinos, entre outros, que podem ser administrados oralmente, topicamente 

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

Quando os fármacos entram no organismo, uma parte deles ou sua totalidade é 

transformada em outras substâncias por enzimas existentes, principalmente, no fígado e em 

outros órgãos em menor quantidade, como rim, pulmão, intestino, glândulas adrenais e outros 

tecidos do corpo (ARCO, 2005). O metabolismo de um fármaco inicia-se com várias reações 

bioquímicas, que incluem a epoxidação, hidrólise, hidroxilação e redução, nas quais os grupos 

funcionais são introduzidos no composto original ou transformados. Posteriormente, 

moléculas endógenas polares, como sulfato e aminoácidos se unem aos produtos provenientes 

das transformações iniciais, gerando novos conjugados. Estas são, assim, excretadas do corpo 

(via fezes e urina) em suas formas originais, conjugadas ou como metabólitos (HEBERER, 

2002; TAMBOSI et al., 2010), o que são chamados de fármacos residuais. 

São várias as vias para a ocorrência de fármacos no meio ambiente. Os fármacos 

residuais acabam chegando as matrizes ambientais por meio do esgoto, visto que as estações 

de tratamento convencionais não são projetadas para degradá-los; pela destinação 

ambientalmente inadequada de esgoto aos corpos hídricos sem a passagem por nenhum 

tratamento prévio; e pelos resíduos sólidos, seja por suas embalagens, assim como o descarte 

inadequado de fármacos em aterros e lixões (AQUINO; BRANDT; CHERNICHARO, 2013). 

A Figura 1 apresenta um esquema com as principais fontes de fármacos no meio ambiente. 

Na medida em que tecnologias de monitoramento mais sensíveis a baixas 

concentrações são desenvolvidas e estudos apontam a presença destes compostos nos 

efluentes de estações de tratamento de esgoto (ETEs), em águas superficiais e subterrâneas, 

em concentrações pequenas na ordem de µg.L
-1

 ou ng.L
-1

 (CAHILL et al., 2004; 

CASTIGLIONI et al., 2005; GEBHARDT; SCHRÖDER, 2007; GONZÁLEZ; BARCELÓ; 

PETROVIC, 2007; MIAO; KOENIG; METCALFE, 2002; RODRÍGUEZ et al., 2003). O que 

pode indicar, em águas naturais, a contaminação das mesmas por esgoto (STUMPF et al., 

1999).  
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Figura 1 - Origem e vias de contaminação dos corpos d’água por fármacos 

 
Fonte: Adaptado de Aquino et al. (2013). 

 

Devido às baixas concentrações nas quais esses compostos são encontradas no meio 

ambiente são considerados microcontaminantes (AQUINO; BRANDT; CHERNICHARO, 

2013). Garrison, Pope e Allen (1976) foram os primeiros a relatarem a ocorrência de fármacos 

em efluentes de ETEs nos Estados Unidos na faixa de concentração de 0,8 a 2,0 μg.L
-1

. 

Seguidos de Richardson e Bowron (1985), em rios no Reino Unido, e inúmeros outros 

trabalhos que detectaram fármacos nas águas, como na Alemanha (KÜMMERER, 2001; 

TERNES, 1998), Canadá (MIAO et al., 2004; ROGERS; BIRTWELL; KRUZYNSKI, 1986), 

China (GULKOWSKA et al., 2008) e Espanha (CARBALLA; OMIL; LEMA, 2005; 

SANTOS; APARICIO; ALONSO, 2007). No Brasil, Stumpf et al. (1999) foram os primeiros 

a reportarem a ocorrência de fármacos em efluentes de ETEs, em rios e águas de 

abastecimento no Estado do Rio de Janeiro. 

Assim, contrariando a tendência de outros microcontaminantes em diminuir suas 

concentrações no meio ambiente nos próximos anos, espera-se um aumento na ocorrência dos 

fármacos no ambiente por conta de seus efeitos benéficos à saúde e seu consumo 

descontrolado (STASINAKIS; GATIDOU, 2010). 
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3.2 Efeitos dos antibióticos no meio aquático 

Antibióticos são compostos naturais ou sintéticos capazes de inibir o crescimento ou 

causar a morte de bactérias. São usados para o tratamento de animais e humanos e podem ser 

considerados bactericidas, quando causam a morte da bactéria, ou bacteriostáticos, quando 

proporcionam a inibição do crescimento microbiano (GUIMARÃES; DA SILVA 

MOMESSO; PUPO, 2010). 

Os antibióticos são amplamente utilizados no mundo. Estima-se que seu consumo 

anual seja de 100 a 200 mil toneladas (KÜMMERER, 2003). Só nos EUA são produzidos 20 

mil toneladas de antibióticos por ano, na qual cerca de 60% sejam destinados para o uso 

humano e os outros 40%, para uso veterinário e na agricultura (BROWN et al., 2006). Esses 

compostos são caracterizados por uma diversidade de substâncias. Kümmerer (2001) apontou 

que 90% dos antibióticos consumidos na Alemanha continham em torno de 900 substâncias 

ativas diferentes. Estudos internacionais, ainda, convergem quanto à ocorrência do 

sulfametoxazol, da trimetoprima e da tetraciclina como os mais comuns (BRANDT, 2012). 

As principais preocupações da ocorrência e acumulo desses compostos e derivados 

no ambiente consistem do fato de poderem gerar efeitos negativos no crescimento e 

desenvolvimento de plantas (MIGLIORE et al., 1995), favorecer a aquisição de resistência 

contra os mesmos pelas bactérias expostas a pequenas concentrações no ambiente e até 

ocasionar complicações para a saúde humana (DAUGHTON; TERNES, 1999; SINGH et al., 

2019). 

Embora até o momento, não seja possível avaliar os reais efeitos da exposição 

humana aos antibióticos (SANTOS et al., 2010), estudos ecotoxicológicos, nos quais são 

utilizados organismos que possuem vias metabólicas e receptores semelhantes aos 

encontrados nos seres humanos, estão sendo realizados na tentativa de conhecer as 

consequências do contato agudo e crônico a eles em concentrações relevantes de ocorrência 

no ambiente. 

Em geral, estudos agudos realizados em crustáceos e peixes apenas apresentam 

danos quando realizados em concentrações muito maiores (na faixa de mg.L
-1

) que as 

encontradas no meio aquático, na ordem de µg.L
-1

 ou ng.L
-1

 (FARRÉ et al., 2008; K. et al., 

2008; SARMAH; MEYER; BOXALL, 2006; ZHANG; GEISSEN; GAL, 2008). O interesse 

maior está nas pesquisas quanto à toxicidade crônica, visto que a literatura científica aponta a 

capacidade da ocorrência de efeitos em alguns animais expostos em condições 

ambientalmente relevantes (BROWN et al., 2006; COSTANZO; MURBY; BATES, 2005; 

SCHWAIGER et al., 2004; TRIEBSKORN et al., 2004). Ademais, Cleuvers (2004) defende a 



9 
 

importância da realização de mais experimentos de toxicidade quanto a misturas dos 

antibióticos com anti-inflamatórios, já que, conjugados, podem causar efeitos que sozinhos 

nas mesmas quantidades não eram observados. 

Outra questão relevante é a possibilidade do desenvolvimento de bactérias 

patogênicas resistentes aos antibióticos no meio ambiente, visto que as concentrações 

encontradas nas matrizes ambientais são baixas, o que não possibilita a inibição ou morte, 

mas que pode causar mutação (JORGENSEN; HALLING-SORENSEN, 2000). Estudos 

sugerem que essas concentrações sub-letais de antibióticos tenham influência importante no 

desenvolvimento e disseminação de genes de resistência a antibióticos (BIROŠOVÁ et al., 

2014; LEE et al., 2018; LIU et al., 2014; RODRIGUEZ-MOZAZ et al., 2015). Essa 

resistência pode reduzir ou eliminar a eficácia dos antibióticos no tratamento de doenças 

infecciosas, uma vez que bactérias multirresistentes que podem resistir fortemente a vários 

antibióticos podem levar a doenças intratáveis e comprometer a saúde das pessoas (MA et al., 

2018).  

Estima-se que aproximadamente 23 mil pessoas morrem por ano nos EUA devido a 

infecções por bactérias resistentes a antibióticos (O’NEILL, 2016). Na Europa, esse número 

aumenta para mais de 25 mil pessoas por ano (O’NEILL, 2014). A Organização das Nações 

Unidas (ONU), em seu novo relatório “Global Sustainable Development Report 2019: The 

Future is Now – Science for Achieving Sustainable Development” (SECRETARY-

GENERAL, 2019), associa o aumento do uso dos antibióticos com o aumento da resistência 

bacteriana aos antibióticos, e cita o imenso perigo para a saúde mundial, uma vez que mais 

infecções não podem ser tratadas pelos antibióticos conhecidos. 

 

3.3 Sulfonamidas e sulfametoxazol 

O sulfametoxazol (SMX) é um antibiótico sulfonamida bacteriostático que inibe 

competitivamente a dihidropteroato sintase, prevenindo a formação de ácido dihidropteroico, 

um intermediário da síntese de ácido tetrahidrofólico (THF) (SWEETMAN, 2009; YUN et 

al., 2012). Pode ser usado em associação com o trimetoprim, que inibe a diidrofolato redutase, 

outra etapa na síntese do THF (MASTERS et al., 2003). Assim, esta associação inibe o 

crescimento de células bacterianas ao impedir a síntese de ácido tetrahidrólico e é usada para 

tratar infecções respiratórias, gastrointestinais, renais e do trato urinário (SARMAH; 

MEYER; BOXALL, 2006; YUN et al., 2012). O SMX é um antibiótico amplamente prescrito 

para humanos e animais (PENG et al., 2011; WATKINSON et al., 2009; ZUCCATO et al., 

2010). 
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As sulfonamidas são compostas por um anel de benzeno, um grupamento básico 

amina (-NH2) e um grupamento ácido sulfonamida (-SO2NH) conectado a um radical 

orgânico (-R) (SARMAH; MEYER; BOXALL, 2006), como mostra a Figura 2a. Os grupos 

amina e sulfonamida precisam estar conectados ao anel de benzeno na conformação para que 

a molécula possua propriedade antibacteriana (QIANG; ADAMS, 2004; SARMAH; MEYER; 

BOXALL, 2006). O sulfametoxazol possui fórmula molecular dada por C10H11N3O3S (massa 

molecular = 253,3 g.mol
-1

) e tem sua estrutura química apresentada na Figura 2b.  

 

Figura 2 - Estrutura química geral das sulfonamidas (a) e; do sulfametoxazol (b) 

 

 

Os avanços nos métodos analíticos de detecção de antibióticos permitiram a 

realização de pesquisas indicando as concentrações de Sulfametozaxol em diferentes 

compartimentos ambientais, como em águas residuárias municipais brutas na concentração de 

ng.L
-1

 a μg.L
-1

 (HRUSKA; FRANEK, 2012; LARCHER; YARGEAU, 2012), efluentes de 

estações de tratamento de águas residuárias na concentração de ng.L
-1

 a μg.L
-1

 (HRUSKA; 

FRANEK, 2012; KOSMA; LAMBROPOULOU; ALBANIS, 2014; LARCHER; YARGEAU, 

2012; LOOS et al., 2013; MORENO-GONZÁLEZ et al., 2014), águas superficiais que 

recebem efluentes de ETARs na concentração de ng.L
-1

 (BATT et al., 2016; SHIMIZU et al., 

2013) e águas subterrâneas na concentração de ng.L
-1

 (SACHER et al., 2001; TONG et al., 

2014). Alguns estudos podem ser vistos na Tabela 1. 

  

a) b) 
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Tabela 1 - Ocorrência de SMX (ng.L
-1

) em diferentes matrizes ambientais segundo a literatura 

Afluente ETE Efluente ETE 
Água 

Superficial 
País Referência 

<1,9 - 150,8 

35 ± 46,8 

<1,9 - 160,9  

<1,9 - 123,3  

<1,9 - 49,4 

<1,9 - 124  

<1,9 - 56,8 

NR Brasil Queiroz et al. (2012) 

NR NR <0,2 - 106 Brasil Locatelli et al. (2011) 

246 101 2,1 - 5,3 Itália Zuccato et al. (2010) 

NR 509 ± 35 93 ± 4,4 Alemanha Nödler et al. (2010) 

179 - 1760 47 - 964 NR Taiwan Lin et al. (2009) 

20 - 1250 18 - 320 NR França Miège et al. (2009) 

<3 - 150 

20 - 274 

<3 - 23 

4 - 44 

<0,5 - 8 

<0,5 - 4 
Reino Unido 

Kasprzyk-Hordern et 

al. (2009) 

194 <1 – 70 1,7 - 36 Coréia do Sul Kim et al. (2007) 

16 ± 5  

118 ± 17  

10 ± 3  

25 ± 7 

16 ± 7 

20 ± 10 

12 ± 3 

9 ± 4 

143 ± 21 

143 ± 21 

NR 

<1 

China Xu et al. (2007) 

450 <30 NR Coréia Choi et al. (2007) 

390 - 1000 310 300 México Brown et al. (2006) 

5450 - 7910 < 100 NR China Peng et al. (2006) 

80 - 1250 50 - 210 NR EUA 
Karthikeyan e Meyer 

(2006) 

NR 46 - 317 NR Itália 
Castiglioni et al. 

(2005) 

20 70 <1 - 10 Suécia Bendz et al. (2005) 

230 - 570 211 - 860 NR Suíça Joss et al. (2005) 

1090 210 NR USA Yang et al. (2005) 

<10 - 145 <10 - 56 NR Áustria Clara et al. (2005) 

580 250 NR Espanha Carballa et al. (2005) 

NR NR 98
1 

Alemanha Christian et al. (2003) 

NR NR 150
2
 - 1900

1
 EUA Kolpin et al. (2002) 

NR NR 0,01 EUA Lindsey et al. (2001) 

NR 
300 ± 12 – 1500 

± 320 
30 - 85 Alemanha Hartig et al. (1999) 

NR 
400

2
 

2000
1
 

30
2
 

480
1
 

Alemanha Hirsch et al. (1999) 

NR NR 5,9 - 13,4 China Tong et al. (2014) 

NR NR 70 Alemanha Wiegel et al. (2004) 

70 ± 99 10 ± 13 NR Espanha Collado et al. (2014) 

NR 390
2
 - 820

1
 NR Croácia Gros et al. (2006) 

NR 400
2
 - 2000

1
 NR Alemanha Ternes (2001) 
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Tabela 2 (continuação) - Ocorrência de SMX (ng.L
-1

) em diferentes matrizes ambientais segundo 

a literatura 

Afluente ETE Efluente ETE 
Água 

Superficial 
País Referência 

NR 136
2
 - 407

1
 NR Coreia do Sul Kim et al. (2007) 

NR 142
2
 - 1147

1
 NR 

União Eropeia 

(vários países) 
Loos et al. (2013) 

NR 200 - 2000 70 - 150 Canadá Miao et al. (2004) 

NR 1,1 - 18,2 NR Espanha 
Moreno-González et 

al. (2014) 

740 240 NR Grécia Kosma et al. (2014) 

1720 

802 

538 

282 

76 

NR NR 

Vietnã 

Filipinas 

Malásia  

Indonésia Índia 

Shimizu et al. (2013) 

NR 2900
1
 576,4

1
 EUA Batt et al. (2016) 

1 
Valores máximos; 

2 
Valores Médios; NR - não reportado 

 

Como é possível notar, o sulfametoxazol encontra-se em concentrações bastante 

diluídas nas águas residuárias. Sendo assim, uma melhor abordagem para a redução de seu 

contato com o meio aquático seria a detecção e remoção desse fármaco nas suas fontes 

primárias. 

 

3.4 Remoção de antibióticos em ETEs convencionais 

É conhecida a responsabilidade do esgoto doméstico bruto e tratado entre as 

principais fontes de contaminação por antibióticos e outros micropoluentes nos corpos d’água 

receptores (LOOS et al., 2013; MURATA et al., 2011). O lodo gerado nas ETEs é o ponto 

final de grande parte dos compostos hidrofóbicos por meio do processo de sorção 

(CARBALLA et al., 2008), como também de uma fração de micropoluentes hidrofílicos não 

biodegradados durante o tratamento de águas residuárias (LUO et al., 2014). 

Estudos sobre a eficiência de remoção durante o tratamento em ETEs são baseados 

na medição das concentrações entre afluente e efluente nos sistemas convencionais de 

tratamento, que podem variar em função da construção e tecnologia de tratamento, do tempo 

de detenção hidráulica (TDH), da estação do ano e do desempenho da ETE (TAMBOSI et al., 

2010). 

A literatura relata várias tecnologias que degradam medicamentos com sulfonamida, 

incluindo métodos físicos, químicos e biológicos (ZHENG et al., 2020). Os potenciais 

processos para a melhoria na remoção de antibióticos nas ETEs convencionais disponíveis são 
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a oxidação avançada, ozonização, radiação UV, filtração em membranas e carvão ativado 

(STASINAKIS; GATIDOU, 2010). Os métodos físicos, como o método fotocatalítico 

(ZIEMIAŃSKA et al., 2010) e o método ultrassônico (MOHAJERANI; MEHRVAR; EIN-

MOZAFFARI, 2012) podem ser utilizados para remoção de SMX, porém em seu processo 

ocorre a perda de componentes ativos do método que pode ocasionar uma dificuldade na 

recuperação de seu catalisador (ZHENG et al., 2020). Os métodos químicos têm uma alta 

eficiência de remoção de SMX, entretanto é importante que os subprodutos do processo 

químico sejam removidos por meio de tratamento subsequente (LIANG et al., 2019; YANG; 

CHE, 2017). Comparadas com os métodos físicos e químicos disponíveis, as tecnologias 

biológicas têm as vantagens de baixo custo (WANG et al., 2018b).  

À vista disso, a possibilidade de biodegradação em sistemas de tratamento nas 

escalas de bancada, piloto e real tem sido investigada sob diferentes condições operacionais. 

Sendo os processos mais estudados os de lodos ativados (AYMERICH et al., 2016; DRILLIA 

et al., 2005; KOSMA; LAMBROPOULOU; ALBANIS, 2014; SUAREZ; LEMA; OMIL, 

2010; WEI et al., 2018, 2019) e os biorreatores aeróbios com membrana (MBR) (DUTTA et 

al., 2014; MONSALVO et al., 2014; WEI et al., 2014, 2016; WIJEKOON et al., 2015). Os 

estudos acerca de processos anaeróbios ainda são incipientes (AYDIN et al., 2015; 

CETECIOGLU et al., 2013, 2015; GARTISER et al., 2007; MARTÍN et al., 2015). Apesar 

disso, o emprego da tecnologia anaeróbia na América Latina, e principalmente no Brasil, se 

mostra interessante, principalmente pelas suas condições climáticas favoráveis 

(BORZACCONI; LÓPEZ; VIÑAS, 1995). Além disso, de acordo com Cetecioglu et al. 

(2013), o SMX é mais facilmente degradado em condições anaeróbias do que aeróbias. 

 

3.5 Mecanismos de remoção de antibióticos pelos sistemas de tratamento biológicos 

A remoção dos antibióticos em uma ETE se dá por mecanismos abióticos (como 

sorção e volatilização) e/ou bióticos (biotransformações) (CIRJA et al., 2008). Vários fatores 

influenciam nesses mecanismos de remoção, como as propriedades físico-químicas dos 

compostos (hidrofobicidade, isto é, seu coeficiente de partição octanol-água; carga, na forma 

aniônica ou catiônica e; grupos funcionais - presença de grupos doadores ou grupos de 

retirada de elétrons); a configuração dos sistemas de tratamento; as condições ambientais e  

operacionais das unidades de tratamento (tempo de retenção de lodo, pH e temperatura); as 

condições redox (anaeróbia, anóxica e aeróbia); a diversificação e adaptação das comunidades 



14 
 

 

microbianas presentes no processo; e a presença de enzimas microbianas específicas 

(AQUINO; BRANDT; CHERNICHARO, 2013; GONZALEZ-GIL; CARBALLA; LEMA, 

2017a; SEMBLANTE et al., 2015; YANG et al., 2016). 

Os principais mecanismos envolvidos na remoção biológica são a sorção da 

biomassa e a biodegradação por co-metabolismo (CARBALLA et al., 2005; CLARA et al., 

2004; FISCHER; MAJEWSKY, 2014; JOSS et al., 2005; LI; ZHANG, 2010; PENG et al., 

2019; STASINAKIS; GATIDOU, 2010; STASINAKIS, 2012).  

 

3.5.1 Sorção 

A sorção acontece principalmente por meio de processos de absorção e adsorção. O 

processo de sorção pode ser estimado utilizando valores de Kd (coeficiente de distribuição 

sólido-água), que é dependente das características do composto e do tipo de lodo e representa 

o equilíbrio do soluto nas fases hidrofóbica e hidrofílica (SUÁREZ et al., 2008). De acordo 

com Kooijman et al. (2020), o pH do meio e a quantidade de matéria orgânica presente 

também são fatores importantes na capacidade de sorção de micropoluentes orgânicos. Este 

coeficiente, que é apresentado na Equação 1, envolve tanto os mecanismos de absorção 

quanto de adsorção (TERNES et al., 2004).  

 

𝐾𝑑 =
𝑋

𝑆
 (1) 

 

Em que: 

Kd é o coeficiente de de distribuição sólido-água em L.kg
-1

SS; 

X é a concentração da substância na fase sólida;  

S é a concentração da substância na fase aquosa.  

 

Na Tabela 3, temos alguns valores de Kd manifestados na literatura para o SMX. De 

acordo com Ternes et al. (2004), valores de log Kd menores ou iguais a 2 geralmente 

significam uma tendência quase nula para sorção; enquanto valores entre 2 e 2,7 baixa 

indicam uma tendência para sorção; e maior que 2,7, alta tendência de sorção em matriz 

sorvente. O SMX é um micropoluente de baixa absorção (FALÅS et al., 2016).  
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Tabela 3 - Valores de Kd para o SMX descritas na literatura em diferentes lodos 

Valor de Kd  

(L.kg
-1

SS) 
Lodo Referência 

2,6 e 2,4 Primário e secundário do sistema de lodos ativados Göbel et al. (2005) 

2,6, 2,4 e 2,4 Primário e secundário de lodo ativado e de MBR Joss et al. (2005) 

2,21 Primário do sistema de lodos ativados Hörsing et al. (2011) 

2,05 – 2,81 Primário do sistema de lodos ativados Hyland et al. (2012) 

 

O mecanismo de sorção de microcontaminantes nos biofilmes dos lodos das estações 

de tratamento possui um risco. Devido às concentrações de esses compostos serem maiores 

nos sorventes do que na fase aquosa, há a formação de “reservatórios” de 

microcontaminantes, que ainda possuem seus efeitos nos organismos aquáticos ou como eles 

ficam dispostos desconhecidos (KÜMMERER, 2009).   

 

3.5.2 Biodegradação 

A biodegradação é o processo natural de microrganismos, que por meio de suas 

enzimas aceleram as reações de degradação de compostos. Os dois principais processos de 

biodegradação são: o uso direto do composto como fonte de carbono e energia pelos 

microrganismos, por meio da mineralização; ou o uso dele como segunda fonte de carbono, 

na qual os microrganismos quebram parcialmente ou convertem a molécula, não a utilizando 

como fonte primária de carbono, por meio do co-metabolismo (BORJA et al., 2005). Esses 

processos são influenciados por fatores ambientais, como temperatura, pH, disponibilidade de 

aceptores de elétrons, tempo de retenção celular, interações entre os microrganismos e 

presença de substâncias inibidoras ou tóxicas. Além desses, são fatores influentes na 

biodegradação dos compostos sua estrutura química, suas características físicas e 

concentração (BORJA et al., 2005).  

Os estudos reportados na literatura para a remoção de fármacos por meio da 

biodegradação possuem um foco maior nos processos aeróbios, com resultados inconsistentes 

de eficiência de remoção que variam de 0% a 100% para um mesmo fármaco utilizando uma 

mesma técnica de tratamento (AYMERICH et al., 2016; DRILLIA et al., 2005; KOSMA; 

LAMBROPOULOU; ALBANIS, 2014; SUAREZ; LEMA; OMIL, 2010; WEI et al., 2018, 

2019).  Segundo Müller et al. (2013), os estudos com a biodegradação de SMX mostram-se 

ainda incipientes, necessitando elucidar melhor seus metabólitos formados e realizar mais 

ensaios em reatores contínuos e com períodos suficientes de adaptação da biomassa. Koh et 
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al. (2008) afirmam que o melhor conhecimento da diversidade microbiana e das atividades 

degradadoras de fármacos permitirá a sua completa mineralização nas ETEs. 

A biotransformação de micropoluentes orgânicos provavelmente ocorre 

principalmente por meio do co-metabolismo, devido as suas baixas concentrações no meio em 

comparação com o substrato de crescimento principal (FERNANDEZ-FONTAINA et al., 

2016; FISCHER; MAJEWSKY, 2014). Esse processo é influenciado pelas propriedades 

físico-químicas dos compostos, pela diversidade microbiana do meio, pelas atividades 

enzimáticas e pelos fatores ambientais e operacionais (CARBALLA et al., 2008; ZHOU et al., 

2017).  

A aplicação do co-metabolismo é um método que vem se mostrando promissor para 

a rápida biodegradação microbiana de poluentes recalcitrantes, como compostos aromáticos 

e halogenados (DAWAS-MASSALHA et al., 2014; HARITASH; KAUSHIK, 2009). As 

condições co-metabólicas permitem que os microrganismos transformem poluentes 

recalcitrantes na presença obrigatória de um substrato de crescimento ou outro composto 

transformável (FISCHER; MAJEWSKY, 2014). De acordo com Carneiro et al. (2020), as 

enzimas envolvidas no metabolismo da principal fonte de carbono, como amido ou glicose, 

desempenham importante atividade e ação co-metabólica na degradação de micropoluentes 

orgânicos. 

 

3.6 Degradação anaeróbia e metanogênese 

Os processos de tratamento anaeróbio fundamentam-se na capacidade que os 

microrganismos apresentam de converter matérias orgânicas complexas em condições de 

ausência de oxigênio, transformando-os em substâncias que possam ser removidas do sistema 

de tratamento, como lodo biológico, água e gases (APPELS et al., 2011; CHERNICHARO, 

1997; DEMIREL; YENIGUN; ONAY, 2005; WARD et al., 2008). 

A digestão anaeróbia (esquematizada na Figura 3) é considerada um processo de 

fermentação de cultura mista, que envolve uma associação de três importantes grupos de 

microrganismos, dividido em quatro fases: hidrólise, acidogênese, acetogênese e 

metanogênese (CHERNICHARO, 1997; DEMIREL; SCHERER, 2008; JI et al., 2013). Esse 

processo é realizado por dois principais táxons microbianos: as bactérias, responsáveis pela 

hidrólise de compostos orgânicos poliméricos em monômeros e posterior decomposição esses 

monômeros em pequenos fragmentos orgânicos (álcoois e ácidos graxos voláteis), e 



17 
 

as arquéias, que decompõem esses subprodutos em metano e gás carbônico (SHI; LEONG; 

NG, 2017). 

 

Figura 3 - Fases e grupos microbianos envolvidos na digestão anaeróbia 

 
Fonte: Adaptado de Chernicharo (1997). 

 

A primeira fase consiste da hidrólise por meio de bactérias fermentativas de 

materiais particulados complexos em materiais dissolvidos mais simples (CHERNICHARO, 

1997). Essa fase ocorre de forma lenta e pode ser influenciada pela temperatura operacional do 

reator, tempo de detenção celular, tamanho das partículas, pH do meio, entre outros fatores 

(LETTINGA, 1996). 

Na acidogênese, ainda pelos diversos grupos de bactérias fermentativas, como as 

espécies Clostridium e Bacteroids, os produtos solúveis da hidrólise podem ser metabolizados 

no seu interior. Estes, então, são convertidos em ácidos orgânicos, álcoois, gás carbônico, 

hidrogênio, amônia e outras novas células (CHERNICHARO, 1997).  

A fase seguinte é a acetogênese, em que os produtos da fase anterior são oxidados, 

pelas bactérias acetogênicas, em substrato apropriado para as bactérias metanogênicas. Os 
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produtos dessa fase são o hidrogênio, o dióxido de carbono e o acetato (CHERNICHARO, 

1997). 

A última fase do processo é realizada pelas arqueias metanogênicas. Estas são 

divididas em dois grupos principais de acordo com sua compatibilidade por substrato e 

intensidade de produção de metano. No primeiro grupo estão as metanogênicas acetoclásticas, 

que produzem metano a partir do acetato. Cerca de 60% a 70% de todo o metano produzido é 

por meio desses microrganismos. Os principais gêneros deste grupo são o Methanosarcina e o 

Methanosaeta. No segundo grupo estão as metanogênicas hidrogenotróficas, que convertem o 

hidrogênio produzido nas fases anteriores e o dióxido de carbono em metano 

(CHERNICHARO, 1997). 

Algumas populações microbianas são mais resistentes à toxicidade aguda e crônica 

causada pela presença de fármacos nos afluentes das estações de tratamento de águas 

residuárias e capazes de degradá-los no seu processo de digestão anaeróbia (SHI; LEONG; 

NG, 2017). O Clostiridum sp. foi relatado como o microrganismo dominante nos reatores 

anaeróbios em batelada alimentados com águas residuárias contendo SMX (CETECIOGLU et 

al., 2016). A literatura científica indica que os filos Bacteroidetes, Firmicutes e 

Proteobacteria, para populações bacterianas, predominam na maioria dos sistemas anaeróbios 

relatados com presença de SMX no afluente. Os Firmicutes e Proteobacteria são conhecidos 

pela sua predominância nos processos biológicos e, consequentemente, importância no 

processo de fermentação. Já as classes Methanomicrobia, Thermoplasmata e 

Methanobacteria, em geral, são predominantes na conversão dos produtos intermediários em 

metano e apresentam resistência à toxicidade relativamente alta (SHI et al., 2015). 

Segundo Carneiro et al. (2020), a acidogênese desempenha um papel importante na 

biotransformação anaeróbia de micropoluentes orgânicos, enquanto a hidrólise de 

carboidratos desempenha um papel menor.  

Há fortes indícios que o local de ataque para biotransformação do SMX deve estar no 

anel de isoxazol (BERRY; FRANCIS; BOLLAG, 1987; JIA et al., 2017; MOHATT et al., 

2011). De acordo com (MOHATT et al., 2011), o SMX é completamente biotransformado 

durante a acidogênese e acetogênese/metanogênese, devido a uma clivagem de seu anel 

isoxazol em condições de redução de ferro. Estudos tendem a crer, ainda, que a 

biotransformação do anel isoxazol ocorre por hidrogenação ou hidroxilação em condições 

anaeróbias (BERRY; FRANCIS; BOLLAG, 1987; ZHANG et al., 2008a) e que a clivagem do 

anel começa na ligação N-O (ALVARINO et al., 2016; HAYASE et al., 1982). 

 



19 
 

3.7 Reatores anaeróbios de leito fixo com espuma de poliuretano como material suporte 

O reator anaeróbio de leito fixo consiste de um reator biológico com uma camada 

suporte de material inerte no qual a biomassa está aderida, formando um biofilme, onde a 

matéria orgânica é convertida em metano e gás carbônico (SARTI et al., 2001). Vários 

materiais permitem a formação desse biofilme, entre eles, é encontrado na literatura o carvão 

granulado, plástico, esferas de vidro, espuma de poliuretano e cerâmica (KAWASE; 

NOMURA; MAJIMA, 1988; ORTEGA et al., 2001; ZAIAT, 1996; ZELLNER et al., 1987). 

A camada suporte tem como objetivo a proteção física de sólidos biológicos no seu 

interior, evitando sua lavagem do reator e baixo teor de sólidos suspensos no efluente 

(YOUNG, 1990). Isto ocorre por meio da retenção da biomassa nos espaços vazios da matriz 

e pela sua adesão a superfície do suporte (ESCUDIÉ et al., 2011; RATUSZNEI; 

RODRIGUES; ZAIAT, 2003). A capacidade de manter um alto tempo de retenção celular 

(TRC), mesmo quando o reator é operado com baixos tempos de detenção hidráulica, é 

fundamental para aumentar a resistência dos organismos aos compostos tóxicos e 

recalcitrantes, permitindo sua degradação (CUEL et al., 2011). Processo que ocorre pela 

possibilidade do enriquecimento de bactéria de crescimento lento e de uma interação entre os 

organismos presentes capaz de degradar os micropoluentes (CLARA et al., 2005; JOSS et al., 

2005). 

A porosidade do leito operacional é a principal característica que distingue reatores 

de leito fixos de outros reatores, como os de leito expandido ou fluidizado. Em comparação a 

esses, o leito fixo apresenta menor porosidade, entretanto ele possui maior eficiência pelo fato 

de não precisar de energia adicional para manter a expansão ou fluidificação do meio 

(MOCKAITIS et al., 2014). 

Esta configuração de reatores tem como outra vantagem permitir um alto 

desempenho e estabilidade operacional, principalmente no momento de partida do reator, que 

é uma das fases de operação menos conhecidas e que incide em grandes dificuldades de 

controle. A aplicação do leito fixo proporciona ao reator menor sensibilidade a mudanças do 

pH durante sua partida e uma estabilização geralmente em poucos dias (VEIGA; MENDEZ; 

LEMA, 1994; ZAIAT et al., 1997).  

Além da rápida inicialização do reator, essa configuração apresenta durante sua 

operação boa capacidade de manter o pH ótimo e produção de alcalinidade, apesar da 

produção natural de ácidos graxos voláteis no meio (MOCKAITIS et al., 2014). Característica 

muito importante para reatores anaeróbios, visto que as comunidades metanogênicas são 

microrganismos sensíveis em relação à variação do pH, e que a etapa metanogênica não pode 
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ser afetada pela rápida produção de ácido (SPEECE, 1983). Outro aspecto positivo de sua 

operação é que os reatores anaeróbios de leito fixo não necessitam de recirculação e 

produzem pouco lodo (MOCKAITIS et al., 2014). 

A espuma de poliuretano como material suporte para a adesão de microrganismos 

anaeróbios foi estudada por muitos anos e mostrou resultados promissores (CARNEIRO, 

2019; DOMINGUES et al., 2014; MOCKAITIS et al., 2011, 2014; VARESCHE et al., 1997). 

Sua alta porosidade permite boas condições para o desenvolvimento de biofilme, 

principalmente devido à alta área superficial e proteção contra tensão de cisalhamento (LIMA 

et al., 2005).  

Varesche et al. (1997) trabalharam com um reator anaeróbio horizontal de leito fixo 

(RAHLF) e mostraram como uma grande diversidade de morfologias estava presente em 

todas as amostras examinadas ao longo do leito operacional do biorreator. Além disso, um 

único cubo de espuma de poliuretano continha uma grande variedade de organismos, 

incluindo bactérias acidogênicas, acetogênicas e arqueias metanogênicas. Esses resultados 

mostraram como cada matriz do leito fixo atua como um micro-reator, no qual ocorre uma 

série completa de reações do processo anaeróbio (LIMA et al., 2005). 

Estudos como de Domingues et al. (2014) e Mockaitis et al. (2014) demostraram que 

esta configuração de reator anaeróbio possui viabilidade e aplicabilidade por meio da 

comparação desta tecnologia com configurações mais amplamente utilizadas.  

 

3.8 Escolha do inóculo como fator de desempenho do reator 

A fase de partida é o tempo necessário para que o reator adquira uma estabilidade do 

efluente nos parâmetros estudados (HICKEY et al., 1991; OLIVA, 1997). O processo pode 

ser longo e difícil e é um dos principais fatores que definirá a eficiência do reator durante sua 

operação. É neste período que ocorre a seleção de forma natural dos microrganismos que 

estarão presentes no reator e definirão o tratamento da matéria orgânica e dos micropoluentes 

como um sucesso ou não (ZANELLA, 1999). A fase de partida pode demorar de 2 a 6 meses 

em processos anaeróbios com temperaturas mesofílicas, dependendo do grau de adaptação do 

lodo às características da água residuária que pretende ser tratada (CHERNICHARO, 1997; 

HICKEY et al., 1991). 

A partida do reator pode ser dada de formas diferentes, tais como: sem a utilização 

de lodo de inóculo, com o uso de microrganismos presentes na própria água residuária 

(inóculo natural); com a utilização de lodo de inóculo de outras fontes, podendo este ser 
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adaptado à água residuária a ser tratada ou não (CHERNICHARO; BORGES, 1996). A 

origem do lodo, juntamente com a utilização ou não de um material suporte no interior do 

reator, as condições operacionais e ambientais impostas a ele, podem diminuir ou aumentar o 

tempo de estabilização (CHERNICHARO; BORGES, 1996). 

Os estudos sobre tratamento biológico do SMX estão muitas vezes focados no 

enriquecimento de comunidades puras e características da degradação. No entanto, as funções 

metabólicas das comunidades puras são limitadas, não permitindo a completa degradação do 

micropoluente e não reproduz as verdadeiras condições de uma estação de tratamento 

biológico (DENG et al., 2016; TAPPE et al., 2013). 

A capacidade dos sistemas com comunidades mistas na remoção das sulfonamidas 

são raramente estudadas. Além disso, as vias metabólicas de degradação das sulfonamidas em 

culturas mistas podem variar mais do que as de linhagens puras devido à diversidade de 

micróbios funcionais (ZHENG et al., 2020).  

O processo anaeróbio depende principalmente da atividade mútua dos 

microrganismos envolvidos. Portanto, a composição da comunidade microbiana também 

possui naturalmente uma influência significativa no desempenho da biodegradação do 

tratamento anaeróbio (AYDIN; INCE; INCE, 2016). 

A literatura aponta que as comunidades microbianas de bactérias e arqueias sofrem 

diferentes mudanças em suas estruturas com efluentes contendo antibióticos. Além disso, de 

acordo com Wang et al. (2018b), bactérias com funções diferentes podem participar 

amplamente dos processos metabólicos. Estes fatos reforçam a possibilidade que a 

biodegradação de antibióticos e a ocorrência de genes de resistência possam depender da 

mudança da comunidade bacteriana durante o tratamento anaeróbio de águas residuárias 

(AYDIN; INCE; INCE, 2016). Assim, autores como Wang et al. (2018b) e Zheng et al. 

(2020) afirmam que sistemas mistos têm um grande potencial de biodegradar completamente 

antibióticos sulfonamidas. 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.1 Configuração do reator e material suporte / condições operacionais 

O reator foi operado nas dependências do Laboratório de Processos Biológicos 

(LPB) do Departamento de Hidráulica e Saneamento (SHS) da Escola de Engenharia de São 

Carlos (EESC). 

Este estudo utilizou um biorreator tubular em escala de bancada (volume total de 1,9 

L) de diâmetro interno de 6 cm, altura do leito reacional de 50 cm, com 6 saídas 

intermediárias para coleta do efluente (Figura 4a).  

O reator foi preenchido com espuma de poliuretano como material suporte, que foi 

cortada em oito tiras prismáticas com 1 cm de aresta e 55 cm de comprimento, e dispostas 

verticalmente no reator (Figura 4b). O leito foi separado mediante telas perfuradas de inox e 

plástico, evitando uma possível flutuação ou afundamento do material suporte. Por conta 

deste material suporte, o volume útil resultante foi de 1,6 L, com uma porosidade de leito de 

84%.  

 

Figura 4 - Reator de leito fixo estruturado utilizado no trabalho (a); 

Distribuição da espuma no reator (b) 

 
Fonte: Autoria própria. 

 

O nível da água dentro do reator foi mantido por selo hídrico conectado ao medidor 

de biogás. Esse sistema controlou o nível do headspace, o que permitiu o acúmulo e a saída 

do biogás na parte superior do tubo acima do nível d’água. 

O reator foi acondicionado em câmara com controle de temperatura, mantida a 30 ºC, 

com tempo de detenção hidráulica (TDH) de 12 horas e alimentado por bomba peristáltica 

a) b) 
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Gilson Minipuls 3 (Figura 5a) nas duas primeiras fases de operação e por bomba Gilson 

Minipuls Evolution na última fase (Figura 5b). 

 

Figura 5 - Foto da bomba Gilson Minipuls 3 (a); foto da bomba 

Gilson Minipuls Evolution (b) 

 
Fonte: Autoria própria (2018). 

 

Por fim, a Figura 6 apresenta o esquema do sistema com o reator anaeróbio de leito 

fixo estruturado com espuma de poliuretano como material suporte montado no laboratório 

para a realização das fases operacionais. 

 

Figura 6 - Esquema do sistema usando o reator anaeróbio de leito fixo 

estruturado com espuma de poliuretano 

 
Fonte: Autoria própria. 

b) a) 
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4.2 Inóculos e partida do reator 

O trabalho foi dividido em três operações do reator, no qual cada operação usou um 

lodo de reator UASB em escala real de diferentes estações de tratamento de água residuária 

como inóculo para a partida do sistema: lodo de abatedouro de aves (LA) (Avícola Ideal, 

localizada na cidade de Pereiras/SP, Brasil); lodo de cervejaria (LC) (Heineken, localizada na 

cidade de Itu/SP, Brasil); e lodo de ETE municipal (LM) (São Carlos/SP, Brasil).  

Para imobilização das espumas de poliuretano com lodo, seguiu-se metodologia 

proposta por Zaiat et al. (1994). O procedimento consistiu em bater os lodos granulares em 

liquidificador com um pouco de água (aproximadamente 40% água e 60% lodo fresco em 

volume). As espumas ficaram em contato com o lodo batido durante um período de 2 horas 

para a aderência dos microrganismos no reator. Por fim, foi drenado o excesso de biomassa 

pelo fundo do reator e iniciou-se a alimentação com substrato sintético.  

Na inoculação do reator com lodo municipal, visto que as características físicas do 

lodo não eram muito boas, isto é, lodo muito líquido e grânulos muito pequenos, após duas 

tentativas de inoculá-lo seguindo a metodologia das fases anteriores, optou-se por inoculá-lo 

com uma menor proporção de água (aproximadamente 10% água e 90% lodo fresco em 

volume). As espumas ficaram em contato com o lodo batido durante 2 horas e por fim, o 

excesso de biomassa no reator drenado e iniciou-se a alimentação com o substrato sintético.  

O teor de sólidos suspensos voláteis em cada inóculo variou de acordo com a 

qualidade do lodo utilizado, sendo assim de: 25,5 gVSS L
-1

, 55,3 gVSS L
-1

 e 2,5 gVSS L
-1

, 

respectivamente para os inóculos LA, LC e LM. A Tabela 4 exibe a concentração inicial de 

sólidos no reator dos lodos batidos e inoculados em cada fase operacional. 

 

Tabela 4 - Concentração de sólidos nos inóculos 

Inóculos 
Concentração (g.L

-1
) 

Sólidos totais (ST) Sólidos suspensos voláteis (SSV) 

LA 32,6 25,5 

LC 67,4 55,3 

LM 3,9 2,5 

 

O período de partida do reator foi monitorado por meio da eficiência de remoção da 

DQO, até que fosse observada estabilidade do sistema na remoção da DQO (>70%). Só após 

esse período, iniciou-se a aplicação do antibiótico SMX no substrato de alimentação e 

avaliação de sua remoção, bem como o impacto sobre o processo anaeróbio do reator. 
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4.3 Substrato sintético 

Para a alimentação do reator foi utilizado um substrato sintético que simula a fração 

solúvel do esgoto sanitário, que representa uma DQO teórica total de 500 mg.L
-1

, sendo 

composta por 50% de proteína (extrato de carne), 40% de carboidratos (20% de sacarose, 

60% de amido e 20% de celulose) e 10% de lipídeo (óleo de soja emulsionado com solução 

detergente). A composição apresentada na Tabela 5, foi baseada em Torres (1992) adaptada 

por Mockaitis et al. (2014) e Lima Gomes et al. (2015). 

O meio de alimentação foi armazenado em balde plástico e sob refrigeração a 4 ºC 

em uma câmara fria para evitar sua fermentação. Visando o tamponamento do meio 

adicionou-se bicarbonato de sódio na concentração de 300 mg.L
-1

. Para emulsionar o óleo de 

soja preparou-se uma solução de detergente comercial (LAS – linear alquilbenzeno 

sulfonado) na concentração de 50 mL.L
-1

, na qual o óleo foi adicionado. Para cada litro de 

meio preparado adicionou-se 1 mL da solução detergente e 35 µL de óleo.   

 

Tabela 5 - Composição do meio sintético  

Componente Concentração (mg.L
-1

) 

Sacarose 43,0 

Amido 135,0 

Celulose 42,5 

Extrato de Carne 219,0 

Óleo de Soja 31,1 

Bicarbonato de Sódio (NaHCO3) 300,0 

Fosfato de Potássio Monobásico (KH2PO4) 15,0 

Cloreto de Sódio (NaCl) 250,0 

Cloreto de Cálcio Diidratado (CaCl2.2H2O) 7,0 

Cloreto de Magnésio Hexaidratado (MgCl2.6H2O) 4,5 

LAS (Surfactante Aniônico) 15,0 

Fonte: Adaptado de Lima Gomes et al. (2015). 

 

Como a dissolução dos componentes da mistura não ocorreu integralmente, 

especialmente devido ao amido, foram coletadas amostras imediatamente na entrada do reator 

a fim de verificar a DQO e o SMX total real na alimentação do reator. 

Após o meio de alimentação preparado, o antibiótico SMX era adicionado na 

concentração de 400 ng L
-1

 aproximadamente, adotada por ser uma concentração típica para 
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esgotos sanitários, de acordo com valores reportados na literatura (CARNEIRO et al., 2019; 

CHOI et al., 2007; CHOUBERT et al., 2009; DU; FAN; QIAN, 2015; GAO et al., 2016; 

GÖBEL et al., 2005; LIMA GOMES et al., 2015). 

 

4.4 Análises físico-químicas 

O monitoramento do desempenho do reator foi realizado por meio de análises físico-

químicas conforme metodologias analíticas e frequências dispostas na Tabela 6. 

 

Tabela 6 - Análises físico-químicas realizadas no monitoramento 

Parâmetro (Unidade) Método 
Frequência 

(por semana) 
Referência 

pH Potenciométrico 2 vezes APHA (2005) 

Alcalinidade (mg CaCO3.L
-1

) Titulométrico 2 vezes 
Ripley; Boyle; Converse, 

1986) 

Ácidos Orgânicos Voláteis 

(mg.L
-1

) 

Cromatografia Gasosa – 

GC 
1 vez 

Adorno; Hirasawa; 

Varesche (2014) 

DQO (mg O2.L
-1

) Espectrofotométrico 2 vezes APHA (2005) 

Série de Sólidos (mg.L
-1

) Gravimétrico Quinzenal APHA (2005) 

Composição do biogás (CH4, 

CO2, H2S) 

Cromatografia Gasosa – 

GC 
2 vezes APHA (2005) 

Antibióticos 

SMX (ng.L
-1

) 

Cromatografia Líquida 

Acoplada a 

Espectrometria de 

Massas – LC-MSMS 

2 vezes Lima Gomes et al. (2015) 

 

4.4.1 pH e alcalinidade 

Para a análise, primeiramente, separaram-se 25 mL do afluente e do efluente filtrados 

em membrana 1,2 µm e mediu-se o pH com o auxílio de um pHmêtro Digimed DM-22 

(Figura 7), previamente calibrado com soluções tampão de pH 7,0 e pH 4,0 à temperatura 

ambiente. 
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Figura 7 - Foto do pHmêtro 

Digimed DM-22 

 
Fonte: Autoria própria. 

 

Com o pH determinado, do auxílio do mesmo aparelho e de um agitador magnético, 

titularam-se as amostras com ácido sulfúrico 0,0359 M, até o pH baixar para 

aproximadamente 5,75 e 4,30, para a determinação da alcalinidade parcial e total, 

respectivamente. A primeira refere-se à aproximação da alcalinidade proveniente do 

monohidrogeno carbonato (bicarbonato) adicionado no afluente, e a segunda alcalinidade 

representa os ácidos voláteis. 

Os cálculos para obtenção da alcalinidade parcial (AP) (mgCaCO3.L
-1

), total (AT) 

(mgCaCO3.L
-1

) e intermediária (AI) (mgCaCO3.L
-1

) estão descritos pelas Equações 2, 3 e 4 

segundo proposta a metodologia de Ripley; Boyle; Converse (1986). 

 

AP =  
VpH 5,75. MH2SO4. 100 000

Vamostra
 

(2) 

 

AT =  
VpH 4,30. MH2SO4. 100 000

Vamostra
 

(3) 

 

AI/AP =  
AT − AP

AP
 (4) 

 

Em que: 

VpH 5,75 é o volume de ácido utilizado para atingir o pH de 5,75; 
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VpH 4,30 é o volume de ácido utilizado para atingir o pH de 4,3; 

Vamostra é o volume da amostra utilizado (25 mL); 

MH2SO4 é a molaridade da solução de ácido sulfúrico utilizado. 

 

Considerou-se também no monitoramento do reator a relação entre a alcalinidade 

intermediária e parcial (AI/AP) – parâmetro que indica a ocorrência de distúrbios do processo 

anaeróbio, visto que o desequilíbrio na produção e no consumo de ácidos voláteis provoca o 

aumento dessa relação (RIPLEY; BOYLE; CONVERSE, 1986).  

 

4.4.2 Ácidos voláteis totais 

Para o monitoramento dos ácidos voláteis totais (AVT) que podem ocasionalmente 

aparecer nas rotas de degradação anaeróbia, tem-se como referência o método desenvolvido 

por Adorno et al. (2014), que contempla sete ácidos orgânicos voláteis (acético, propiônico, 

butírico, isobutírico, valérico, isovalérico e capróico) e os solventes acetona, metanol, etanol e 

n-butanol, que podem ocasionalmente aparecer nas rotas de degradação anaeróbia. A análise 

separa e quantifica os ácidos produzidos por meio do cromatógrafo gasoso GC-2010 

Shimadzu com detector de ionização de chama (GC/FID), com coluna HP INNOWAX de 30 

m x 0,25 mm (diâmetro interno) x 0,25 µm (espessura do filme). 

Primeiramente, foram coletadas e congeladas 3,5 mL das amostras do afluente e do 

efluente. Para a leitura no cromatógrafo, pipetou-se 2,0 mL da amostra em um vial de análise 

de 10 mL, adicionando a ele 1,0 g de cloreto de sódio previamente seco com 2,0 mL da 

amostra e as soluções de padrão interno, sendo 70 µL de isobutanol e 100 µL de ácido 

crotônico. Previamente a injeção no cromatógrafo, pipetou-se 200 µL de ácido sulfúrico (2 

mol.L
-1

). 

 

4.4.3 Demanda Química de Oxigênio (DQO) 

Para a determinação da matéria orgânica do meio em mg.L
-1

, em tubos de DQO 

padrão HACH e com o auxílio de uma pipeta automática, adicionaram-se 1,25 mL das 

amostras coletadas do afluente e do efluente, 0,75 mL da solução de dicromato de potássio 

(com dicromato de potássio 0,035 mol.L
-1

 e sulfato de mercúrio 0,134 mol.L
-1

) e 1,75 mL da 

solução de sulfato de prata (0,032 mol.L
-1

), estes dois com o auxílio de dispensadores 

automáticos. Uma amostra “branco”, com água destilada, era preparada nas mesmas 

proporções. Em seguida, os tubos eram agitados por inversão, segurando-os pela tampa e 



29 
 

colocados no digestor HACH COD Reactor (Figura 8a) previamente aquecido à temperatura 

de 150ºC, onde foram mantidos durante 120 minutos para serem digeridas.  

Após atingir o tempo necessário, esperou-se o resfriamento dos tubos e realizou-se a 

leitura da absorbância em mg.L
-1 

nos comprimentos de ondas de 420 nm (chamada de curva 

baixa de DQO) para a amostra do efluente e de 600 nm para a amostra do afluente (chamada 

de curva alta de DQO) com o auxílio do espectrofotômetro Nanocolor Vis da marca 

Macherey-Nagel (Figura 8b). Foi utilizado o branco como zero de referência. O 

procedimento foi em duplicata tanto para o afluente como para o efluente. 

 

Figura 8 - Foto do digestor HACH COD Reactor (a); foto do espectrofotômetro 

Nanocolor Vis da marca Macherey-Nagel (b) 

 
 Fonte: Autoria própria. 

 

Assim, pode-se calcular a eficiência de remoção da matéria orgânica pela Equação 

5. 

 

EDQO = 
DQO

afluente
 - DQO

efluente

DQO
afluente

 ∙ 100% 
(5) 

 

Em que: 

DQO afluente é o valor de DQO em mg.L
-1

 no afluente; 

DQO efluente é o valor de DQO em mg.L
-1

 no efluente. 

  

b) a) 
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4.4.4 Sólidos 

Para a determinação de sólidos totais, inicialmente, foram coletadas e congeladas 

amostras do efluente. Para a análise, calcinou-se uma cápsula de porcelana em mufla a 550 ºC 

por 15 minutos até atingir massa constante. Passado esse tempo, aguardou-se a mufla atingir a 

temperatura de segurança para sua abertura (300ºC) e transferiu-se a cápsula para estufa a 

103-105 ºC, na qual permaneceu por tempo adequado para a estabilização da temperatura. 

Depois disso, levou-se a cápsula calcinada para o dessecador, até a mesma atingir a 

temperatura ambiente. Após esse procedimento, pesou-se a cápsula em balança analítica para 

determinação de sua massa P0 em g. 

Na cápsula de massa conhecida, transferiu-se 50 mL da amostra (volume 

determinado garantindo que a quantidade de resíduo não supere 200 mg) para a mesma e 

secou a amostra em estufa a 105 ºC durante 24 horas. Depois disso, a cápsula foi resfriada em 

dessecador e a massa P1 em g foi determinada. 

Com os valores obtidos, calculou-se o valor de sólidos totais (ST) em mg.L
-1

 

conforme a Equação 6. 

 

ST = 
P1 - P0

Vamostra

 ∙ 1000 (6) 

 

Em que: 

P0 é a massa da cápsula de porcelana em g; 

P1 é a massa do conjunto cápsula e amostra em g após secagem em estufa a 100 °C; 

Vamostra é o volume da amostra utilizado em mL. 

 

Após a determinação da concentração de sólidos totais, a cápsula foi calcinada 

novamente em mufla a 550°C durante 15 minutos. Após resfriado, a massa do conjunto foi 

determinada, P2 em g. Em seguida, calculou-se o valor de sólidos totais fixos (STF) e voláteis 

(STV) em mg.L
-1

 de acordo com as Equações 7 e 8. 

 

STF = 
P2 - P0

Vamostra

 ∙ 1000 (7) 

 

STV = 
P1 - P2

Vamostra

 ∙1000 (8) 
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Em que: 

P2 é a massa do conjunto cápsula e amostra em g após calcinação em mufla a 550 °C. 

 

Além da determinação de sólidos totais, foram realizadas análises para a 

determinação de sólidos suspensos totais. Para isso, inicialmente, lavou-se uma membrana 

filtrante (micro-fibra de vidro de 1,2 μm) com água Milli-Q e com o auxílio de uma pinça 

metálica, transferiu-a para uma cápsula de porcelana e calcinou-a em uma mufla a 550 °C 

durante 15 minutos. Após o resfriamento, pesou-se a membrana em balança analítica para 

determinar a massa P3 em g. 

Feito isso, filtrou-se 50 mL da amostra utilizando a membrana em sistema de 

filtração a vácuo. A membrana contendo o resíduo foi transferida novamente para a cápsula e 

levada para secagem em estufa a 100 °C. Após 24 horas, o conjunto foi retirado da estufa e 

colocado no dessecador para resfriar. A membrana foi pesada novamente para determinação 

da massa P4 em g e levada para calcinação em mufla a 550 °C. Por fim, o conjunto foi 

resfriado e a membrana pesada para determinação da massa P5 em g.  

Os valores de concentração de sólidos suspensos totais (SST), fixos (SSF) e voláteis 

(SSV) em mg.L
-1

 foram então calculados a partir das Equações 9 a 11. 

 

SST = 
P4 - P3

Vamostra

 ∙ 1000 (9) 

 

SSF = 
P5 - P4

Vamostra

 ∙ 1000 (10) 

 

SSV = 
P4 - P5

Vamostra

 ∙ 1000 (11) 

 

Em que: 

P3 é a massa da membrana filtrante em g; 

P4 é a massa da membrana em g após secagem em estufa a 100 °C; 

P5 é a massa da membrana em g após calcinação em mufla a 550 °C; 

Vamostra é o volume da amostra utilizado em mL. 
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4.4.5 Produção e composição de biogás 

Para monitorar a produção de biogás presente no headspace do reator, utilizou-se o 

gasômetro modelo MGC-1 V30 (Ritter) para medir sua vazão em mL.d
-1

, apresentado na 

Figura 9. 

A determinação da composição do biogás (CH4, CO2 e H2S) foi realizada utilizando-

se o cromatógrafo de gases Shimadzu GC 2014AT, equipado com detector de condutividade 

térmica (GC/TCD) e coluna HP-PLOT Q (30m x 0,53 mm x 40 µm). A temperatura do injetor 

foi de 160ºC no detector e no forno, de 170ºC. Foi utilizado hidrogênio como gás de arraste. 

 

Figura 9 - Foto do gasômetro modelo 

MGC-1 V30 (Ritter) 

 
Fonte: Autoria própria. 

 

A partir dos resultados de vazão e composição do biogás puderam-se determinar 

algumas variáveis que auxiliam no monitoramento do desempenho da metanogênese no 

reator, como: a vazão molar de metano (VMM) em mmolCH4.d
-1

, a produção volumétrica de 

metano (PVM) em mLCH4.L
-1

.d
-1

 e o rendimento de metano (RM) em 

mLCH4.gDQOremovida
-1

, descritas nas Equações 12 a 14, respectivamente. 

 

VMM =  
Qbiogás .  nCH4

Vi 
 

(12) 
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Em que: 

Qbiogás  é a vazão de biogás medida por meio do gasômetro em mL.d
-1

;  

nCH4
 é o número de mols de metano em µmol obtido pela curva de calibração do 

cromatógrafo;  

Vi é o volume de biogás injetado no cromatógrafo = 500 µL. 

 

PVM =  
Qbiogás .  XCH4

Vu . 𝑆𝑆𝑉
 

(13) 

 

Em que: 

XCH4
 é a fração molar de metano (número de mols de metano pelo número de mols                 

total no biogás);  

V𝑢 é o volume útil do reator em L. 

 

RM =
Qbiogás .  XCH4

Qafl  (DQOafl − DQOefl) 
 

(14) 

 

Em que: 

Qafl é a vazão de alimentação do reator em L.d
-1

;  

DQOafl −  DQOefl é a DQO removida do reator em g.L
-1

. 

 

4.4.6 Determinação de SMX 

A determinação de SMX nas amostras de afluente e efluente foi realizada por meio 

de um sistema de análise constituído por cromatógrafo a líquido 1200 Infinity (Agilent, EUA) 

com detector com arranjo de diodo (UV/Vis) e um espectrômetro de massas QTRAP 5500 

(ABSCIEX, Canadá) que monitora os analitos usando o modo de monitoramento de reações 

selecionadas (SRM - selected reaction monitoring) cromatografia líquida acoplada à 

espectrometria de massas em tandem (LC-MS/MS). O método utilizado foi desenvolvido e 

validado por Lima Gomes et al. (2015). 

As amostras do afluente e do efluente dos reatores eram coletadas e filtradas em 

membrana com 1,2 μm seguida de uma membrana 0,2 μm. Após a filtração, a amostra era 

acidificada com ácido fórmico 98% até pH de 3,0 e resfriadas dentro de frasco vial ambar. 

Para a leitura no equipamento, preparou-se uma solução com 1,48 mL da amostra, juntamente 
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com 20 µL de padrão interno do antibiótico SMX. Foi realizada uma curva de calibração 

específica, no qual o limite de detecção obtido foi de 12,9 ng.L
-1

. 

Com os valores de concentração do afluente e do efluente, calculou-se a eficiência de 

remoção do sulfametoxazol a partir da Equação 15. 

 

ESMX  = 
SMXafluente - SMXefluente

SMXafluente

∙100% (15) 

 

Em que: 

SMX afluente é o valor da concentração de SMX em ng.L
-1

 no afluente; 

SMX efluente é o valor da concentração de SMX em ng.L
-1

 no efluente. 

 

4.5 Perfis espaciais de DQO e SMX  

A cinética de biodegradação de COD e SMX foi avaliada a partir das análises de 

amostras coletadas nos pontos laterais do reator, representando os diferentes tempos de 

detenção hidráulica (θh) de 0 a 12 h, considerando o ASBBR um reator plug-flow ideal, como 

demonstrado por Mockaitis et al. (2014) e Carneiro et al. (2019). O modelo cinético utilizado 

para ajustar os dados experimentais foi de primeira ordem com concentração residual descrito 

por Camargo et al. (2002) e expresso pela Equação 16. Os perfis cinéticos foram avaliados 

em duas amostragens para cada inóculo operado. 

 

C = (C0 − CR) . e(−𝑘1.  𝜃ℎ) + CR (16) 

 

Em que: 

C é a concentração no meio líquido de DQO ou SMX (mg.L
-1

 para DQO e ng.L
-1

 para SMX); 

C0 é a concentração afluente de DQO ou SMX (mg.L
-1

 para DQO e ng.L
-1

 para SMX); 

CR é a concentração residual de DQO ou SMX (mg.L
-1

 para DQO e ng.L
-1

 para SMX); 

𝜃ℎ é o tempo de detenção hidráulica em horas; 

𝑘1  é a constante cinética aparente de primeira ordem.  

 

4.6 Avaliação estatística 

A avaliação estatística valeu para a realização de comparações entre os valores de 

eficiência de remoção do SMX e da DQO, produção e rendimento do metano (VMME, 

PVME e RME) para os três inóculos por meio da Análise de Variância (ANOVA) one-way 
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seguida do Teste de Tukey. O primeiro tem como finalidade verificar se existe uma diferença 

significativa entre as médias e se o fator (neste trabalho, o inóculo) exerce influência em 

alguma variável dependente. Como a resposta é apenas se há existência ou não de influência, 

quando comprovada, buscou-se saber quais inóculos tiveram desempenhos diferentes. Para 

isso, empregou-se o Teste de Tukey, o qual fez combinações de modo que os resultados das 

fases pudessem ser comparados entre si, como exemplificado abaixo: 

 

 Valores dos inóculos LA e LB; 

 Valores dos inóculos LA e LM; 

 Valores dos inóculos LB e LM; 

 

O teste foi realizado no software PAST (HAMMER; HARPER; RYAN, 2001) e o 

nível de significância admitido foi de 5 %. Foram consideradas as seguintes hipóteses: 

 

 Hipótese nula: os valores (de eficiência de remoção ou produção de metano) entre 

as fases comparadas são iguais; 

 Hipótese alternativa: os valores (de eficiência de remoção ou de produção de 

metano) entre as fases comparadas são diferentes. 

 

Por fim, obteve-se o valor – p e comparou-se com o nível de significância admitido. 

Nos casos em que o valor – p é menor que 5 %, a hipótese nula foi rejeitada, já quando o valor 

– p é maior que 5 %, a hipótese nula foi aceita. 

 

4.7 Extração da biomassa do material suporte 

Para conhecer os mecanismos envolvidos na remoção do antibiótico sulfametoxazol 

do ASBBR, as comunidades microbianas presentes em cada lodo e suas alterações após o 

período de operação de cada inóculo, realizou-se a extração da biomassa do material suporte 

do reator. O objetivo foi realizar a: 

 

 Quantificação da massa de biomassa aderida ao material suporte durante a 

operação do reator, a partir dos sólidos suspensos voláteis (SSV) e procedimentos 

descritos na Seção 4.5.4; 

 Cálculo do tempo de retenção celular (TRC), como apresentado na Equação 17; 
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 Análise do mecanismo de sorção na remoção do SMX; 

 Análise da biomassa inoculada e aderida ao material suporte do reator por meio de 

microscopia óptica e pela técnica da Eletroforese em Gel de Gradiente 

Desnaturante (DGGE).  

 

A metodologia de extração da biomassa consistiu em após cada operação do reator 

com um inóculo diferente, coletar, para cada análise desejada, 2 paralelepípedos de espuma 

colonizada de cada ponto de amostragem do reator e a mistura das espumas para a formação 

de uma amostra composta do leito reacional.  

As espumas foram colocadas com a ajuda de uma pinça em um tubo Falcon de 50 

mL com água destilada e pérolas de vidro, mexidas e despejadas em uma peneira, na qual 

com uma colher, as espumas foram maceradas. Esse procedimento foi repetido, em cada 

amostra, até que se fosse retirado o máximo possível de biomassa aderida ao material suporte. 

Feito isso, a biomassa lavada da espuma foi centrifugada a 30 °C, 6000 rpm por 5 min. O 

sobrenadante formado foi descartado e o pellet foi resfriado a -4 °C para interromper a 

atividade biológica. 

 

TRC = 
SSVreator 

Q
efluente

 . SSV
efluente

 (17) 

 

Em que: 

TRC é o tempo de retenção celular ou idade do lodo em d (dias); 

SSVreator é a massa de sólidos suspensos voláteis presente no reator em gSSV; 

Qefluente é a vazão efluente do reator em L.d
-1

; 

SSVefluente é a concentração de biomassa efluente do reator em gSSV.L
-1

. 

 

4.8 Extração do SMX da biomassa e avaliação do mecanismo de adsorção  

O protocolo do ensaio de sorção foi realizado de acordo com Carneiro (2019). Para a 

extração de SMX foram adicionados 8 mL de acetonitrila a 5 g da biomassa, sendo mantida 

sob agitação em shaker por 24 h a 30 °C e 150 rpm. Após este período, a amostra foi 

centrifugada e o extrato resultante foi separado. O precipitado foi ressuspenso em 8 mL de 

metanol e repetido o procedimento anterior. A mistura de extratos de acetonitrila e metanol 

foi evaporada sob fluxo de N2 em banho-maria a 35 °C. O material seco foi ressuspenso em 
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um volume de 20 mL de água destilada, filtrado em 0,22 μm e acidificado para pH 3 com 

ácido fórmico. Finalmente, procedeu-se a análise de SMX conforme descrito na Seção 4.5.6.  

 

4.9 Análises microbiológicas 

No intuito de avaliar as comunidades microbianas presentes em cada lodo e suas 

alterações após o período de operação da fase, realizou-se a análise da biomassa inoculada e 

da aderida ao material suporte do reator por meio de microscopia óptica e pela técnica da 

Eletroforese em Gel de Gradiente Desnaturante (DGGE). 

 

4.9.1 Microscopia óptica  

Para os ensaios microbiológicos, a biomassa inoculada e a biomassa aderida após o 

período operacional foram submetidas à microscopia de contraste de fase e fluorescência 

utilizando o microscópio óptico LEICA, acoplado à câmara OPTRONICS e software IMAGE 

PRO-PLUS. Para a análise, foi adicionada fina camada de ágar estéril (2%) a uma lâmina, em 

seguida, uma gota da amostra, e sob ela foi colocada uma lamínula. 

 

4.9.2 Avaliação da comunidade microbiana por PCR/DGGE 

A caracterização das comunidades microbianas do inóculo e da biomassa aderida ao 

final de cada operação foi realizada pela técnica de PCR/DGGE. A extração do DNA dessas 

amostras foi realizada com o kit FAST DNA Spin Kit For Soil (Bio101, Vista, CA, USA) de 

acordo com instruções do fabricante.  

Na etapa da PCR (reação em cadeia da polimerase), os fragmentos do gene RNAr 

16S foram amplificados usando o conjunto iniciador 968 FGC - 1401 R para o domínio 

Bacteria (NÜBEL et al., 1996) e 1100 FGC - 1400R para o domínio Archaea (KUDO et al., 

1997). Para reação de amplificação, foram adicionados 25 μL de DNA padrão e 30 ng.L
-1

 da 

aostra, o procedimento foi realizado de acordo com o manual do fabricante (TAQ DNA 

POLIMERASE – INVITROGEN, Carlsbad, CA, USA) e utilizando o termociclador 

Eppendorf AG - 22331 Hamburgfoi.  

A eletroforese em gel com gradiente desnaturante (DGGE) foi realizada segundo 

descrito por Muyzer et al. (1993), utilizando o DCode
TM

 Universal Mutation Detection 

System (Bio-Rad Laboratories, Hercules, CA, USA). O produto da PCR foi separado por 

eletroforese em gel de poliacrilamida contendo gradiente desnaturante de 45% a 65% 

(MUYZER; DE WAAL; UITTERLINDEN, 1993). As condições de corrida do DGGE foram 
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de voltagem constante de 75 V a temperatura de 60 °C por 16 h. Os géis foram observados no 

Sistema de Fotodocumentação (L.PixTouch - Loccus Biotechnology) sob a exposição de luz 

UV.  

A partir do perfil de bandas do DGGE utilizou-se o software BioNumerics versão 

7.6.2 para o cálculo do coeficiente de similaridade e a construção do dendrograma. O cálculo 

dos índices ecológicos foi executado no software PAST: dominância, Simpson, Shannon e 

Chao1. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

O ASBBR foi operado durante 91, 100 e 108 dias com os inóculos de LA, LC e LM, 

respectivamente, o que variou de acordo com o período de partida de cada inóculo e 

estabilização de performance do reator. Neste capítulo estão apresentados os resultados 

obtidos durante a operação do reator e sua discussão em função dos objetivos pretéritos deste 

estudo. 

 

5.1 Remoção da DQO 

A Figura 10 exibe a variação temporal da DQO afluente e efluente e sua eficiência 

de remoção no reator. A diminuição do período de partida com a utilização de inóculos 

imobilizados tem sido relatada na literatura científica (MOCKAITIS et al., 2011; PRIYA et 

al., 2015; RODRIGUEZ; ZAIAT, 2011; ZINATIZADEH et al., 2017). Neste estudo, o tempo 

de início, considerado o período necessário para estabilização da remoção de DQO acima de 

70% no sistema operacional como parâmetro com substrato sintético sem SMX, foi de: sete 

dias para o inóculo LA, dez dias para o inóculo LC e trinta dias para o inóculo LM. O 

resultado obtido permite concluir que a fonte do inóculo pode ter influenciado na 

estabilização do sistema operacional no período de partida e adaptação do reator às condições 

operacionais impostas. Possivelmente, o maior tempo de partida com o inóculo LM ocorreu 

pela característica de seu lodo muito aquosa.  

Outra hipótese pode ser a presença de grande quantidade de microrganismos inativos 

no lodo (as metodologias de análises microbiológias realizadas neste trabalho – microscopia 

óptica e PCR/DGGE não avaliam se as comunidades analisadas estavam ativas ou inativas). O 

inóculo LM foi o único do lodo da cor marrom (os inóculos LA e LC eram da cor preta). 

Segundo Díaz et al. (2006), os grânulos marrons geralmente são grânulos velhos, com pouca 

ou nenhuma atividade microbiana na parte interior - essa região dos grânulos é onde estão 

localizadas as metanogênicas (SEKIGUCHI et al., 1998). 
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Figura 10 - Variação temporal da DQO afluente e efluente e sua eficiência 

de remoção na operação do LA (a); LC (b) e; LM (c). O período em 

vermelho é o tempo de partida 

 
Fonte: Autoria própria. 

 

A DQO do afluente teve uma média de 246 ± 67 mgO2.L
-1

 na operação com LA, 224 

± 45 mgO2.L
-1

 com LC e 256 ± 25 mgO2.L
-1

 com LM, não estando próxima da DQO teórica 

de 500 mgO2.L
-1

. Sendo assim, a carga orgânica média afluente foi de 0,79 ± 0,21 gDQO.L
-

1
.dia

-1
, 0,72 ± 0,14 gDQO.L

-1
.dia

-1
 e 0,82 ± 0,08 gDQO.L

-1
.dia

-1
 nas operações com os 

inóculos LA, LC e LM, respectivamente. No efluente, o reator obteve-se uma média de 39,0 ± 

c) 

b) 

a) 
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17,4 mgO2.L
-1

, 41,7 ± 19,2 mgO2.L
-1

 e 38,1 ± 8,8 mgO2.L
-1

 com os inóculos de LA, LC e LM, 

respectivamente. De acordo com Carneiro (2019), a DQO afluente real abaixo da 

concentração teórica de interesse pode ser consequência da composição do substrato sintético 

contendo amido, substancia que como observado nas operações do reator neste trabalho não 

era totalmente solubilizado no meio, ou ainda pela biomassa que se acumula na linha de 

alimentação ocasionando uma degradação da matéria orgânica e do antibiótico antes de sua 

entrada no reator.  

A Figura 11 apresenta o gráfico boxplot com a variação da eficiência de remoção de 

DQO para cada lodo inoculado. A remoção da matéria orgânica obteve boa eficiência média 

nas operações dos três inóculos, com remoções de 86 ± 3 %, 84 ± 4 % e 84 ± 5 % com os 

inóculos LA, LC e LM, respectivamente. Comparando-se os resultados dos diferentes lodos 

por ANOVA e Teste de Tukey (α = 5 %), concluiu-se que a fonte de inóculo não influenciou 

a remoção global de matéria orgânica do reator nas condições de operação trabalhadas, que se 

manteve estável ao longo do tempo. Estudos anteriores indicam que as sulfonamidas não 

exercem impactos negativos significativos na remoção da matéria orgânica em reatores 

anaeróbios nas concentrações típicas encontradas nos esgotos sanitários (faixas abaixo de 

mg.L
-1

) (CETECIOGLU; ORHON, 2017; FOUNTOULAKIS et al., 2004; MOHRING et al., 

2009; OLIVEIRA; SANTOS-NETO; ZAIAT, 2017; SHAHMAHDI et al., 2020; SPONZA; 

DEMIRDEN, 2007). 

 

Figura 11 - Boxplot da eficiência de remoção de DQO 

 

Fonte: Autoria própria. 
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5.2 Remoção do SMX 

Para avaliar a remoção do antibiótico em cada lodo inoculado para a operação do 

reator, foram coletados amostras de seu afluente e efluente, como apresentado na Figura 12.  

  

Figura 12 - Variação temporal da concentração de SMX afluente e efluente e 

sua eficiência de remoção na operação do LA (a); LC (b) e; LM (c). O 

período em vermelho é o tempo de partida 

 
Fonte: Autoria própria. 

b) 

a) 

c) 
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O LA apresentou concentração de SMX média no afluente de 421,10 ± 71,28 ng.L
-1

, 

enquanto o LC, média de 533,06 ± 81,52 ng.L
-1

, e LM, média de 543,77 ± 68,99 ng.L
-1

. Os 

inóculos de LA e LC apresentaram uma adaptação mais rápida no quesito de tempo de 

operação, em dias, a introdução do SMX e uma remoção mais estável, com médias no 

efluente de 44,23 ± 25,90 ng.L
-1

 no LA e 83,84 ± 34,47 ng.L
-1

 no LC. Já o LM que precisou 

de mais tempo para estabilizar sua eficiência de remoção obteve média de 184,58 ± 50,37 

ng.L
-1

.  

Como podem ser observadas na Figura 12, as concentrações de SMX no afluente 

foram acima da concentração teórica de interesse (400 ng.L
-1

). Essas concentrações acima da 

concentração alvo podem ser devido a erros na aplicação do antibiótico do afluente. A 

correção da diluição do antibiótico na alimentação para solucionar essa diferença não foi 

realizada durante a operação devido ao fato do cromatógrafo utilizado nas análises ter passado 

por uma manutenção corretiva a maior parte do período de pesquisa, tempo no qual as 

amostras foram refrigeradas para que fossem realizadas tais análises, só sendo obtido os 

resultados e a observação dessas concentrações maiores que 400 ng.L
-1

 tempos depois, só no 

final da operação do reator. 

Entretanto, é possível observar que as concentrações do efluente acompanharam a 

variação do afluente, mostrando que a eficiência de remoção se manteve estável. Outro fator a 

ser observado é o período sem dados entre os dias 20 e 70 de operação com o LA devido a 

erros durante a realização do procedimento de análise, inviabilizando os resultados desses 

dias. 

A Figura 13 apresenta o gráfico boxplot da eficiência de remoção de SMX para cada 

lodo inoculado. 
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Figura 13 - Boxplot da eficiência de remoção de SMX 

 

Fonte: Autoria própria. 

 

Para remoção de SMX, os inóculos LA, LC e LM apresentaram médias de 

degradação do SMX de 91 ± 6 %, 84 ± 6 % e 70 ± 5 %, respectivamente. Foi constatado que a 

eficiência de remoção apresentou diferença estatística entre os lodos inoculados. Esses valores 

de remoção de SMX estão contidos nas faixas de eficiências obtidas em estudos anteriores. 

Carneiro et al. (2019) alcançaram remoção média de 83 ± 12 % para SMX em ASBBR com 

inóculo proveniente de abatedouro de aves e Chatila et al. (2016) alcançaram 97 % de 

remoção para SMX em reator anaeróbio de fluxo horizontal com biomassa imobilizada. No 

estudo de Kang et al. (2018) foi obtido remoção de SMX de 84 % e 73 % em reatores 

sequenciais anóxico/anaeróbio/óxico com lodo granular e lodo ativado, respectivamente. 

Estes autores atribuem aos grânulos a melhor eficiência devido a maior retenção e 

concentração de biomassa, que seria eficaz na remoção de fármacos sulfonamidas. 

 

5.3 Produção e rendimento de metano 

Considerou-se o biogás constituído somente pelas parcelas de metano (CH4) e CO2, 

visto que não foram detectados níveis de H2S no biogás pelo método utilizado. O reator teve 

uma alta porcentagem de metano no biogás (>90%), que se manteve estável em todo o 

período de operação (Figura 14). 
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Figura 14 - Variação temporal da composição do biogás. O período 

em vermelho é o tempo de partida 

 

 
Fonte: Autoria própria. 

 

Na Figura 15 são apresentados os resultados referentes à produção, vazão molar e 

rendimento de metano. O período sem dados na operação do LM, entre os dias 40 e 76, 

ocorreu devido à manutenção do cromatógrafo gasoso. 
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Figura 15 - Variação temporal da VMM, RM e PVM na operação. O período em vermelho é o 

tempo de partida 

 

Fonte: Autoria própria. 

 

Observou-se que a vazão molar de metano se manteve estável durante a operação, 

enquanto a produção volumétrica e o rendimento de metano apresentaram maiores flutuações 

em seus valores. Isso ocorreu provavelmente pela alta variação da vazão de biogás produzida 

(LA – 193,61 ± 37,36 mL.d
-1

, LC – 255,76 ± 58,55 mL.d
-1

 e LM – 205,86 ± 37,87 mL.d
-1

), 

visto que ela é uma das componentes de seus cálculos, como mostrados nas Equações 12 e 13 

no item 4.5.5. A variação da vazão de biogás durante a operação do reator é mostrada na 

Figura 16. 
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Figura 16 - Variação da vazão do biogás durante a 

operação. O período em vermelho é o tempo de 

partida 

 
Fonte: Autoria própria. 

 

A Figura 17 apresenta os gráficos boxplot da vazão molar, produção volumétrica e 

rendimento de metano. A operação do reator com o inóculo LC apresentou médias de vazão 

molar (7,8 ± 1,7 mmol.d
-1

), produção volumétrica (113 ± 24 mL.L
-1

.d
-1

) e rendimento de 

metano (329 ± 65 mL.g
-1

DQOremovida) maiores que os demais inóculos. A operação com LA 

apresentou médias de VM de 6,5 ± 1,2 mmol.d
-1

, PVM de 93 ± 18 mL.L
-1

.d
-1

 e RM de 276 ± 

61 mL.g
-1

DQOremovida. A operação com LM apresentou médias de VM de 7,3 ± 1,4 mmol.d
-1

, 

PVM de 105 ± 21 mL.L
-1

.d
-1

 e RM de 300 ± 50 mL.g
-1

DQOremovida. De acordo com os estudos 

estatísticos realizados, as operações com os inóculos LA e LC apresentaram diferenças 

significativas para vazão molar e produção volumétrica de metano aplicando ANOVA e Teste 
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de Tukey (α = 5 %). O LM não apresentou diferença estatística com os resultados obtidos nas 

operações com LA e LC. 

 

Figura 17 - Boxplot da VMM (a); PVM (b) e; RM (c) 

 

Fonte: Autoria própria. 
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Li et al. (2011) estudaram o efeito da fonte de inóculo no desempenho da digestão 

anaeróbia e na produção de biogás, e observaram que a operação com o inóculo de um 

digestor de esterco suíno obteve melhor RM (212 mL.g
-1

VS) em comparação com os inóculos 

de um esterco leiteiro, de digestor anaeróbio tratando resíduo de milho e de um digestor de 

lodo municipal, que apresentaram redução de 8 a 11 % no rendimento de metano. Li et al. 

(2013) avaliaram a produção de metano durante a digestão de substratos orgânicos do esterco 

de galinha, usando dois inóculos de fontes diferentes provenientes de lodo de digestores de 

estação de tratamento de água residual municipal (DETARM) e lodo digerido de uma estação 

de tratamento de esterco de galinha (DETEG), e constataram que o DETARM apresentou 

melhores resultados em relação à produção de metano (351 e 298 mL g
-1

VS
 
para DETARM e 

DETEG, respectivamente).  

De acordo com Alvarino et al. (2014), a biodegradação dos compostos farmacêuticos 

depende da boa atividade metanogênica em reatores anaeróbios, corroborando os altos níveis 

de remoção de SMX alcançados neste estudo. Comparando os resultados de Carneiro et al. 

(2019), que obtiveram PVM de 59 ± 21 mLCH4.L
-1

.d
-1

 e RM de 151 ± 57 mL 

CH4.gCODremoved
-1 

em um ASBBR de 2,7 L, com o relatado neste trabalho, foi possível 

observar que as três fontes de inóculo (LA, LC e LM) atingiram resultados bem superiores.  

As operações com os inóculos LA e LC conduziram a valores mais altos de produção 

e rendimento de metano em relação ao LM, denotando que os microrganismos desse lodo 

eram mais sensíveis às condições operacionais impostas. De acordo com Delforno et al. 

(2017), o lodo de abatedouro de aves apresenta uma microbiota resistente a alguns 

antibióticos. Os autores analisaram o perfil de amplo espectro da composição microbiana e 

diversidade metabólica de um inóculo de reator UASB em larga escala aplicado ao tratamento 

de águas residuárias de abatedouro de aves e constataram que a comunidade microbiana 

continha 43 tipos diferentes de genes de resistência a antibióticos, incluindo sulfonamidas, 

algumas das quais são associadas à promoção do crescimento de galinhas. 

 

5.4 Sólidos 

A série de sólidos é um importante parâmetro de monitoramento que indica a 

estabilidade do processo anaeróbio no sistema e a eficácia do leito fixo estruturado em 

diminuir a lavagem de microrganismo para fora do reator. Os valores de sólidos totais e 

sólidos suspensos referentes ao efluente estão apresentados na Figura 18. 
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Figura 18 - Boxplot da concentração de sólidos na operação 

 

Fonte: Autoria própria. 

 

As concentrações de STF (462,6 ± 8,0 mg.L
-1

, 435,7 ± 32,1 mg.L
-1

  e 398,6 ± 36,0 

mg.L
-1

 no LA, LC e LM, respectivamente) em todas as amostras coletadas, ao longo da 

operação dos lodos, foram maiores do que de STV (140,9 ± 42,6 mg.L
-1

, 130,0 ± 21,1 mg.L
-1

  

e 148,9 ± 22,6 mg.L
-1

 no LA, LC e LM, respectivamente). Isso pode estar relacionado aos 

macronutrientes, em forma de sais, inseridos no substrato sintético que não foram consumidos 

pelos microrganismos (MOURA, 2011). A Tabela 7 apresenta todas as médias e desvio 

padrão da série de sólidos analisados na operação do reator.  
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Tabela 7 - Concentrações médias de sólidos no efluente na operação dos diferentes inóculos 

Sólidos LA (mg.L
-1

) LC (mg.L
-1

) LM (mg.L
-1

) 

ST 
630,4 

(9,9) 
566,4 

(8,9) 
547,4 

(40,7) 

STF 
462,6 

(8,0) 
435,7 

(32,1) 
398,6 

(36,0) 

STV 
140,9 

(42,6) 
130,0 

(21,1) 
148,9 

(22,6) 

SST 
40,8 

(15,6) 
39,6 

(26,5) 
16,3 

(8,1) 

SSF 
21,0 

(12,2) 
17,6 

(13,6) 
6,6 

(6,7) 

SSV 
21,0 

(6,8) 
22,0 

(14,5) 
8,0 

(2,5) 

Fonte: Autoria própria. 

 

A concentração de biomassa efluente do reator foi medida em forma de SSV. As 

concentrações de SSV no efluente foram próximas aos encontrados por Carneiro (2019) em 

ASBBR utilizando lodo de abatedouro de aves (Avícola Dacar S.A) como inóculo e com 

TDH de 12 h (23,0 ± 13,0 mg.L
-1

 de SST; 9,0 ± 10,0 mg.L
-1

 de SSF; e 14,0 ± 4,0 mg.L
-1

 de 

SSV). Os valores baixos de sólidos suspensos voláteis indicam que não houve arraste 

expressivo de biomassa do sistema no efluente do reator, o que comprova as boas condições 

do leito fixo com espuma de poliuretano na aderência da biomassa e constituição do biofilme. 

Outra vantagem desta técnica de imobilização de biomassa para este estudo é que, sua 

capacidade de manter um alto tempo de retenção de sólidos (como pode ser visto na Tabela 

8), mesmo quando operados com baixos tempos de detenção hidráulica, aumenta o 

desempenho e estabilidade do reator, e consequentemente, pode aumentar a resistência a 

compostos tóxicos e recalcitrantes, bem como o aumento da biodegradação (CARNEIRO et 

al., 2019; CUEL et al., 1997; MOCKAITIS et al., 2014). 

 

Tabela 8 - Tempo de retenção celular 

 LA  LC LM 

TRC (d) 15 39 45 

Fonte: Autoria própria. 
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No final da operação de cada inóculo, foi realizada a quantificação da biomassa 

presente dentro do reator, aderida ao leito reacional e suspensa, como apresentada na Figura 

19. O inocúlo LA apresentou 0,16 gSSF.L
-1

 e 1,06 gSSV.L
-1

 de sólidos aderidos e 0,00 

gSSF.L
-1

 e 0,13 gSSV.L
-1

 de sólidos em suspensão, totalizando massa de 1,35 gSST.L
-1

 no 

interior do reator. O inocúlo LC apresentou 0,40 gSSF.L
-1

 e 1,83 gSSV.L
-1

 de sólidos 

aderidos e 0,49 gSSF.L
-1

 e 2,41 gSSV.L
-1

 de sólidos em suspensão, totalizando massa de 5,13 

gSST.L
-1

 no interior do reator. Por fim, o LM apresentou 0,28 gSSF.L
-1

 e 0,47 gSSV.L
-1

 de 

sólidos aderidos e 0,53 gSSF.L
-1

 e 0,91 gSSV.L
-1

 de sólidos em suspensão, totalizando massa 

de 2,19 gSST.L
-1

 no interior do reator.  

 

Figura 19 - Distribuição de SSV e SSF no reator 

após cada operação 

 

Fonte: Autoria própria. 

 

5.5 pH, alcalinidade e ácidos orgânicos 

O monitoramento do pH se mostra importante no tratamento de águas residuárias por 

sistemas biológicos, visto a necessidade de manter o parâmetro o mais próximo possível do 

valor ótimo para o processo em questão, visando a manutenção da biomassa ativa e o 

desenvolvimento das reações bioquímicas, especialmente as que abrangem atividade 

enzimática. A Figura 20 exibe a variação do pH ao longo das operações do reator. 
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Figura 20 - Variação do pH na operação do LA (a); LC (b) e; 

inóculo (c). O período em vermelho é o tempo de partida 

 
Fonte: Autoria própria. 

 

O pH afluente deve ser mantido preferencialmente na faixa entre 6,50 e 7,50, visto que 

valores abaixo de 6,2 e acima de 7,8 resultam na diminuição da taxa de metanogênese 

(HAANDEL, A. C.VAN; LETTINGA, 1994; VON SPERLING, 2005). Como é possível 

observar na Figura 20, o pH afluente se manteve dentro da faixa de 7,0 a 7,75 nas três 

operações do reator com os diferentes inóculos. Sendo as médias nos afluentes de 7,40 ± 0,19 

com o inóculo LA, 7,47 ± 0,13 com o inóculo LC e 7,35 ± 0,14 com o inóculo LM.  

a) 

b) 

c) 
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As operações com os diferentes inóculos obtiveram pH efluentes médios de 7,69 ± 

0,22 com LA, 7,72 ± 0,14 com LC e 7,56 ± 0,14 com LM. A operação com o inóculo LA 

apresentou maior variação do pH afluente e efluente. Contudo, todas as fases mantiveram-se 

dentro da faixa de interesse a maior parte das medições durante a operação. 

Com a produção de ácidos orgânicos no reator devido ao processo de digestão 

anaeróbia, é importante que o meio tenha alcalinidade suficiente para tamponar o meio. 

Segundo von Sperling (2005), a alcalinidade nos esgotos domésticos mantem-se dentro da 

faixa de 100 a 250 mg CaCO3.L
-1

. Como pode ser visualizada na Figura 21, esta faixa foi 

atendida nas operações dos três inóculos. Além disso, os valores da alcalinidade aumentaram 

do afluente para o efluente, e consequentemente os valores de pH aumentaram, sinalizando 

que houve geração de alcalinidade no reator. 

 

Figura 21 - Variação da alcalinidade total na operação do LA (a); inóculo 

LC (b) e; inóculo (c). O período em vermelho é o tempo de partida 

 

Fonte: Autoria própria. 

a) 

b) 

c) 
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A estabilidade do pH e da alcalinidade ao longo das operações do reator indicam a 

não ocorrência de distúrbios na digestão anaeróbia e que a rota metabólica permaneceu 

direcionada para a metanogênese durante todo o período de operação. 

 Outro parâmetro utilizado para monitorar a estabilidade do sistema foi a relação 

adimensional de alcalinidade intermediária e alcalinidade parcial (AI/AP). Segundo Ripley, 

Boyle e Converse (1986), é importante que este parâmetro se mantenha estável na digestão 

anaeróbia. Em seus trabalhos, esta relação se manteve abaixo de 0,30. 

A Figura 22 apresenta a variação da relação AI/AP ao longo das operações do 

reator. Pode-se considerar que o reator teve uma boa operação, mostrando no inóculo LA 

estabilização na faixa de 0,10 a 0,20, no inóculo LC, na faixa de 0,10 a 0,40 e, por fim, no 

inóculo LM, faixa de 0,20 a 0,40.  

 

Figura 22 - Variação da relação AI/AP efluente na operação 

do LA (a); LC (b) e; LM (c). O período em vermelho é o 

tempo de partida 

 

Fonte: Autoria própria. 

a) 

b) 

c) 
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Os AVT são produtos intermediários da digestão anaeróbia e o aumento na sua 

concentração pode indicar um desequilíbrio na atividade das bactérias acidogênicas e arqueias 

metanogênicas, e consequentemente, na falência do processo, visto que a inibição do processo 

anaeróbio por AVT está associada ao pH, pois baixos valores de pH, geralmente, estão 

relacionados a altas concentrações de AVT (KUS; WIESMANN, 1995; SILVA; NOUR, 

2005). Assim, eles se mostram importantes no auxílio da identificação da rota metabólica que 

ocorre no reator e na garantia que a rota seja a metanogênese, no caso deste estudo 

(AQUINO; CHERNICHARO, 2005).   

A Tabela 9 apresenta as concentrações médias de ácidos voláteis, no afluente e 

efluente presentados em equivalentes de DQO. 

 

Tabela 9 - Concentrações médias de ácidos voláteis e desvios padrões entre parênteses 

Ácidos 
LA LC LM 

Afluente Efluente Afluente Efluente Afluente Efluente 

Ácido acético 

(mgO2.L
-1

) 
30,2 

(37,5) 
2,9 

(5,5) 
11,1 

(17,6) 
0,0 

(0,0) 
1,6 

(7,7) 
0,0 

(0,0) 

Ácido propiônico 

(mgO2.L
-1

) 
5,2 

(7,0) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 

Ácido butírico 

(mgO2.L
-1

) 
1,4 

(4,2) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 

Ácido isovalérico 

(mgO2.L
-1

) 
0,0 

(0,0) 
0,0 

(0,0) 
2,7 

(4,1) 
0,0 

(0,0) 
1,8 

(4,1) 
0,0 

(0,0) 

AVT 

(mgO2.L
-1

) 
36,8 

(46,9) 
2,9 

(5,5) 
13,8 

(21,5) 
0,0 

(0,0) 
3,4 

(9,8) 
0,0 

(0,0) 

 

Pelo método utilizado na análise de ácidos, foram observadas pequenas 

concentrações ou valores abaixo do limite de detecção e quantificação de ácido acético, 

propiônico, butírico e isobutírico. Os demais produtos da fermentação englobados pelo 

método não foram detectados em 100 % das amostras analisadas. Cetecioglu et al. (2015) 

estudaram o efeito inibitório do SMX nas vias metabólicas por meio de um reator de batelada 

e observou que nos afluentes contendo até 40 mg.L
-1

 de SMX, o acúmulo de ácidos graxos 

voláteis era mínimo, não sendo detectado no efluente. E com o aumento da concentração de 

SMX no afluente na ordem de 45 mg.L
-1

, os ácidos propiônico e acético se mostrarem 

presentes, aumentando gradativamente durante a operação do reator nessa condição imposta, 

na qual chegaram a atingir 50 % da DQO do efluente.   
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As pequenas concentrações de AVT nos afluentes podem ser justificadas pela 

fermentação do substrato sintético que pode ter ocorrido antes de sua entrada no reator. 

Mesmo assim, esse fenômeno não demonstrou ter prejudicado a rota metanogênica do reator e 

foi total ou parcialmente consumido dentro do reator para os três inóculos. 

Pode-se concluir pelas médias dos ácidos e com a comparação dos outros resultados 

(pH, alcalinidade total e AI/AP), que não houve acúmulo de ácidos orgânicos voláteis que 

fossem prejudiciais aos organismos metanogênicos presentes no reator (MOCKAITIS et al., 

2014). E por fim, que a rota metabólica permaneceu direcionada à metanogênese, o que 

corrobora os altos valores de rendimento de metano no biogás. 

 

5.6 Perfis cinéticos de remoção de DQO e SMX 

A Figura 23 apresenta os perfis espaciais de decaimento para remoção de DQO e 

SMX. O modelo cinético de primeira ordem com residual se ajustou bem aos dados 

experimentais (r² ≥ 0,94). A degradação da matéria orgânica durante a operação do LA e LC 

ocorreu principalmente entre o afluente e o quinto ponto de amostragem (TDH de 9 h), 

indicando um excesso de capacidade do reator inoculado com esses lodos, ou seja, 

teoricamente, caso houvesse um aumento na taxa de carga orgânica aplicada, a eficiência da 

remoção da matéria orgânica não seria afetada significativamente. Em relação à degradação 

do SMX, a operação do LA e LC levou a uma estabilização no perfil cinético a partir do 

terceiro ponto de amostragem (TDH de 5 h) e a operação LM a partir do quinto ponto (TDH 

de 9 h). Esse resultado pode indicar que a cinética não é um fator limitante na degradação do 

SMX. 

Ao analisar a concentração de SMX nas amostras de biomassa aderidas ao meio de 

suporte do leito do reator após cada operação, não foi detectada sua presença. Assim, a 

remoção do antibiótico foi atribuída inteiramente à biodegradação. Da mesma forma, Oliveira 

et al. (2017) demonstraram que o mecanismo de sorção não foi significativo para a remoção 

de sulfametazina (SMZ) em um reator anaeróbio de biomassa imobilizado de fluxo horizontal. 

Os autores atribuíram esse resultado à concentração de SMZ baixa no fluxo de alimentação 

(10 µg.L
-1) e ao baixo coeficiente de partição das sulfonamidas. Yang et al. (2011), em seu 

estudo com a tecnologia de lodos ativados, atribuíram a via de biodegradação do SMX nas 

ETEs principalmente devido à sua natureza de carga negativa e a sua baixa capacidade de 

sorção em ambiente de pH próximo ao neutro. 
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Figura 23 - Perfis cinéticos de remoção da COD e do SMX com pontos amostrais e perfis 

ajustados de cada fase de operação 

 
Fonte: Autoria própria. 

 

A Tabela 10 apresenta os parâmetros de ajuste do modelo cinético obtidos para 

biodegradação de DQO e SMX. Devido ao fato da operação dos inóculos terem apresentado 

diferentes massas de biomassa dentro do reator, foram calculadas as constantes cinéticas 
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específicas (ou seja, por grama de SSV no interior do reator), para cada lodo, para possibilitar 

uma comparação real da capacidade dos inóculos na biodegradação da DQO e do SMX. 

 

Tabela 10 - Expressões cinéticas de primeira ordem estimadas para a degradação de COD e 

SMX. Concentrações (C0 e Cr) em mg.L
-1

 para DQO e ng.L
-1

 para SMX; k1 em h
-1

; k1* em h
-1

.g
-

1
SSV 

Parâmetros 
1º amostragem  2º amostragem 

C0 CR k1 k1* r²  C0 CR k1 k1* r² 

DQO (LA) 205 27 0,43 0,36 0,982  277 25 0,37 0,31 0,943 

DQO (LC) 189 32 0,71 0,17 0,993  211 37 0,51 0,12 0,980 

DQO (LM) 219 16 0,17 0,12 0,998  264 16 0,20 0,15 0,997 

SMX (LA) 446 43 0,54 0,45 0,997  466 52 1,03 0,86 0,997 

SMX (LC) 459 44 0,95 0,22 0,981  741 115 1,53 0,36 0,982 

SMX (LM) 511 139 0,30 0,22 0,970  587 156 0,84 0,61 0,973 

Fonte: Autoria própria. 

 

A biodegradação da DQO obteve constante cinética de primeira ordem específica de 

0,34 ± 0,04 h
-1

.g
-1

SSV na operação do reator com o inóculo LA, concentração afluente (C0) de 

241 ± 51 mg.L
-1

 e concentração residual (CR) (máxima obtida no perfil) de 26 ± 1 mg.L
-1

. Na 

operação com o inóculo LC, a constante cinética de primeira ordem específica foi de 0,15 ± 

0,04 h
-1

.g
-1

SSV, com C0 de 200 ± 16 mg.L
-1

 e CR de 35 ± 4 mg.L
-1

. E na operação com o 

inóculo LM, a constante cinética de primeira ordem específica foi de 0,14 ± 0,02 h
-1

.g
-1

SSV, 

com C0 de 242 ± 32 mg.L
-1

 e CR de 16 ± 0 mg.L
-1

.  

A biodegradação da SMX obteve constante cinética de primeira ordem específica de 

0,66 ± 0,29 h
-1

.g
-1

SSV na operação do reator com o inóculo LA, concentração afluente (C0) de 

456 ± 14 mg.L
-1

 e concentração residual (CR) (máxima obtida no perfil) de 48 ± 6 mg.L
-1

. Na 

operação com o inóculo LC, a constante cinética de primeira ordem específica foi de 0,29 ± 

0,10 h
-1

.g
-1

SSV, com C0 de 600 ± 199 mg.L
-1

 e CR de 80 ± 50 mg.L
-1

. E na operação com o 

inóculo LM, a constante cinética de primeira ordem específica foi de 0,42 ± 0,28 h
-1

.g
-1

SSV, 

com C0 de 549 ± 54 mg.L
-1

 e CR de 148 ± 12 mg.L
-1

.  

A análise estatística das concentrações de DQO e SMX afluentes (iniciais) dos perfis 

permitiu concluir que não houve diferença significativa que invalidasse a comparação dos 

dados. Sendo assim, seguiu-se para a avaliação estatística dos dados cinéticos, que comprovou 

que há diferença entre as operações dos lodos na remoção do SMX, no qual o inóculo LM 

apresentou diferença entre os outros dois e a maior concentração residual. Concluiu-se que a 
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operação inoculada com LA mostrou a cinética mais favorável de biodegradação de DQO e 

SMX, e a operação com o inóculo LC apresentou a menor k1*.  

A cinética da biodegradação indicou um co-metabolismo na biodegradação SMX 

relacionada à remoção de DQO, uma vez que o decaimento do antibiótico ao longo do 

comprimento do biorreator seguiu a remoção da matéria orgânica. O mecanismo de 

biodegradação cometabólica também foi observado por Fischer e Majewsky (2014), que 

estudaram a remoção de micropoluentes orgânicos no tratamento biológico de águas 

residuárias, e por Gonzalez-Gil, Carballa e Lema (2017) que investigaram os mecanismos 

envolvidos na degradação de vários micropoluentes orgânicos, incluindo o SMX. 

 

5.7 Análises microbiológicas 

Os resultados das análises de DGGE dos fragmentos dos produtos de PCR 

amplificados com primers Domínio Bacteria do inóculo (i) e biomassa residual (r) estão 

apresentados na Figura 24. Comparando a comunidade microbiana presente no lodo antes de 

sua inoculação e após sua operação (lodo residual) por meio da análise de agrupamento do 

perfil de banda DGGE utilizando o coeficiente de similaridade de Pearson, foram observadas 

mudanças significativas, visto que a similaridade para o Domínio Bacteria foi de 74%, 9% e 

9% e para o Domínio Archaea foi de 79%, 88% e 14% para as amostras da operação LA, LC 

e LM, respectivamente. Esses resultados indicam que a comunidade microbiana do 

abatedouro de aves se adaptou melhor às condições operacionais no reator, considerando os 

Domínios Bacteria e Archaea. Isso corrobora com os melhores resultados de remoção de 

DQO (86±3%) e SMX (91±6%). Além disso, o inóculo LM apresentou alterações 

significativas em sua comunidade microbiana residual (isto é, após a operação do reator) e 

comprovou ser mais sensível à presença de SMX, indicada pelos índices de similaridade mais 

baixos para os Domínios Bacteria e Archaea em comparação com os outros inóculos, o que 

está de acordo com o valor mais baixo mostrado em termos de remoção de SMX (70 ± 5 %) 

ao longo da operação do reator. 
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Figura 24 - Dendrograma construído com base no coeficiente de similaridade de Pearson a 

partir do padrão de banda DGGE para os Domínios Bacteria (a) e Archaea (b) do inóculo (i) e 

biomassa residual (r) após a operação do reator 

 

Fonte: Autoria própria. 

 

A Tabela 11 apresenta os índices ecológicos para os Domínios Bateria e Archaea. O 

índice de Shannon refere-se à diversidade ecológica das amostras de biomassa. Os valores 

para o Domínio Bateria diminuíram em todas as amostras de lodo residual em comparação 

com sua respectiva biomassa de inóculo, enquanto para o Domínio Archaea aumentaram em 

todas as amostras residuais.  

Os resultados indicaram o declínio da riqueza e diversidade da comunidade 

bacteriana com a operação do biorreator nos três lodos inoculados, o que converge com a 

literatura (DU et al., 2020; LIAO et al., 2016; WANG et al., 2018a). Além disso, observou-se 

que a seleção da comunidade atinge principalmente as bactérias do que as arqueias das 

comunidades microbianas dos inóculos (CETECIOGLU; ORHON, 2018). 

Esses resultados indicaram que a atividade metanogênica foi favorecida durante a 

operação do ASBBR, o que corrobora com os valores bastante elevados de produção e 

rendimento de metano apresentados na Seção 5.4 deste trabalho. Segundo Briones e Raskin 

(2003), a diversidade de microrganismos tende a crescer em um ambiente estressante. Os 

índices de Shannon significativamente mais elevados do Domínio Bacteria para LA após a 

operação do reator em comparação com os outros inóculos indicaram um melhor equilíbrio 

a) 

b) 
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entre as bactérias hidrolíticas/fermentativas e as arqueias metanogênicas, o que está de acordo 

com os melhores resultados em termos de remoção de DQO e SMX, conforme apontado 

anteriormente. 

As mudanças ocorridas nas comunidades microbianas são explicadas pela adaptação 

às condições operacionais. Mesmo assim, os resultados apontaram que embora as espécies 

microbianas tenham sido afetadas negativamente, as espécies sobreviventes foram capazes de 

degradar o substrato. 

 

Tabela 11 - Índices de alfa-diversidade da caracterização microbiana de inóculos e comunidades 

residuais no final da operação do reator 

Domínio Bacteria 

Índice LAi LCi LMi LAr LCr LMr 

Dominância - D 0,10 0,09 0,11 0,12 0,14 0,12 

Diversidade - Simpson 0,90 0,90 0,89 0,88 0,86 0,88 

Diversidade - Shannon 2,54 2,65 2,37 2,48 2,32 2,39 

Riqueza - Chao-1 17 21 13 19 15 15 

Domínio Archaea 

Índice LAi LCi LMi LAr LCr LMr 

Dominância - D 0,22 0,23 0,15 0,19 0,19 0,12 

Diversidade - Simpson 0,77 0,77 0,84 0,81 0,81 0,88 

Diversidade - Shannon 1,72 1,69 2,05 1,83 1,81 2,27 

Riqueza - Chao-1 8 8 10 9 8 12 

Fonte: Autoria própria. 

 

A análise microscópica do lodo após a operação do biorreator mostrou semelhança 

de morfologias microbianas nos três lodos inoculados. No Domínio Archaea, foram 

identificados organismos semelhantes às Methanosaeta sp. nos inóculos LA e LM, os quais 

indicam uma via metanogênica, preferencialmente acetoclástica no reator; e presença de 

organismos semelhantes a Methanosaeta sp. e Methanosarcina sp. no inóculo da LC, além de 

bacilos fluorescentes.  

As diferenças morfológicas de algumas arqueias metanogênicas, como as 

Methanosaeta sp. e Methanosarcina sp. identificadas nas biomassas inoculadas e residuais, 

podem ser identificadas em amostras naturais por meio da microscopia de contraste de fase e 

fluorescência, especialmente para Methanosarcina sp. (ZINDER, 1993). A Methanosarcina 

sp. apresenta como característica sua disposição cúbica dos cocos, que formam sarcinas, e sua 

fluorescência natural causada pela presença da coenzima F420. Essa coenzima exerce interação 

com diferentes enzimas na metanogênese, como a hidrogenase e NADP
+
. Além disso, ela 
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pode agir como doadora de elétrons em etapas da redução do CO2. Quando absorve luz em 

420 nm, a forma oxidada da coenzima F420 fluoresce com coloração azulada, podendo ser 

observada microscopicamente (MADIGAN; MARTINKO; PARKER, 1997). 

A Methanosaeta sp. é caracterizada por bacilos de extremidade reta que formam 

filamentos longos e flexíveis. Por apresentarem baixas concentrações da coenzima F420, essas 

arqueias metanogênicas não apresentam auto fluorescência visível sob microscopia com 

ultravioleta (KONIG, 1992).  

A presumida presença de Methanosaeta sp. neste estudo representaria a ocorrência 

da via metilotrófica de degradação presente no reator. Já a presumida presença de 

Methanosarcina sp. representaria a ocorrência de degradação por via acetoclástica. 

As condições operacionais exerceram um efeito de seleção nas comunidades 

microbianas dos lodos inoculados (ALIGHARDASHI et al., 2009; LOUVET et al., 2010). 

Segundo Fountoulakis et al. (2004), os metanógenos acetoclásticos são o grupo de 

microrganismos da digestão anaeróbia.  

De acordo com Cetecioglu et al. (2016), microrganismos metanogênios 

hidrogenotróficos apresentam-se mais dominantes e ativos durante a operação do reator 

anaeróbio. Enquanto microrganismos acetoclásticos diminuem drasticamente ao longo da 

operação do reator (CETECIOGLU et al., 2013; SHIN et al., 2010). Sendo assim, pode-se 

reafirmar que as condições operacionais pelo qual os inóculos foram expostos causaram 

pequenas alterações nas comunidades microbianas (conforme observado pelos índices 

ecológicos), entretanto não foram suficientes para causar efeitos crônicos nesses 

microrganismos e inibir sua atividade. Além disso, os resultados indicaram que diferentes 

populações microbianas podem desempenhar o mesmo papel funcional e metabólico na 

biodegradação anaeróbia cometabólica de SMX no reator. 

O Domínio Bacteria foi representado pela presença de bacilos, cocos, coco-bacilos, 

estreptobacilos e estafilococos nos lodos operados. A Figura 25 apresenta as diferentes 

morfologias encontradas nos lodos inoculados e nas biomassas residuais. 
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Figura 25 - Morfologias identificadas na microscopia de contraste de fase e fluorescência para as 

biomassas residuais do reator. Organismos semelhantes a Methanosaeta (a); bacilos (b); 

estreptobacilos (c); Methanosarcina (fluorescente) (d); bacilos fluorescnetes (e); cocos 

fluorescentes (f); vibios (g); estafilococos (h); cocos (i); diplococos (j); esporos ou células em 

processo de esporulação (k); espiroquetas (l) e; cocobacilos (m) 

 
Fonte: Autoria própria.  
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6 CONCLUSÕES 

 

O estudo mostrou que a fonte de inóculo pode desempenhar um papel importante na 

biodegradação do antibiótico sulfametoxazol durante a digestão anaeróbia. 

O reator anaeróbio de leito fixo estruturado com espuma de poliuretano como 

material suporte se adaptou bem às condições impostas (carga orgânica média de 0,410 

gDQO.L
-1

.d
-1

 e TDH de 12 horas) e com a adição de SMX. A operação com o inóculo LA 

alcançou melhor desempenho na remoção do SMX, com média de eficiência de 91 ± 6 %. 

Enquanto a operação com o inóculo LC removeu 84 ± 6 % e, o inóculo LM não alcançou 

esses desempenhos, removendo apenas 70 ± 5 %. 

As operações dos três inóculos obtiveram boa eficiência média na remoção da 

matéria orgânica, com eficiências de 86 ± 3 %, 84 ± 4 % e 84 ± 5 % com os inóculos LA, LC 

e LM, respectivamente. A composição de metano no biogás se manteve acima de 90 % 

durante toda a operação do reator para os diferentes inóculos estudados e apresentou alta 

produção de metano (rendimento específico de metano acima de 276 mLCH4.g
-

1
DQOremovida). 

A remoção do antibiótico foi inteiramente devido à biodegradação, que ocorreu de 

forma co-metabólica com o decaimento de DQO. A operação com o inóculo LA obteve 

cinética de biodegradação de DQO e SMX mais favorável, com constantes cinéticas de 

primeira ordem específicas para DQO e SMX de 0,34 ± 0,04 h
-1

.g
-1

SSV e 0,66 ± 0,29 h
-1

.g
-

1
SSV, respectivamente. 

Considerando a análise de biologia molecular, o inóculo LM foi o mais sensível às 

condições operacionais impostas nos Domínios Bacteria e Archaea. O Domínio Bacteria 

sofreu maior seleção de sua comunidade e a atividade metanogênicas, pelo Domínio Archaea, 

foi favorecida durante a operação do reator com os inóculos.  

Os inóculos LA e LM apresentaram organismos semelhantes às Methanosaeta sp., os 

quais indicam uma via metanogênica, preferencialmente acetoclástica no reator; e organismos 

semelhantes às Methanosaeta sp. e Methanosarcina sp. no inóculo da LC, além de bacilos 

fluorescentes.  

O estabelecimento de comunidades microbianas funcionalmente semelhantes na 

operação do reator com os diferentes inóculos apresentaram diferentes capacidades de 

biotransformação de SMX.  
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