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RESUMO 

 

MUKAEDA, C. M. Influência do tempo de detenção hidráulica sobre a remoção do 

antibiótico sulfametoxazol em biorreatores anaeróbios de leito fixo ordenado e 

empacotado com espuma de poliuretano como material suporte. 2021. Trabalho de 

Graduação – Escola de Engenharia de São Carlos, Universidade de São Paulo, São Carlos, 

2021. 

 

O antibiótico sulfametoxazol (SMX), fármaco amplamente utilizado na medicina veterinária e 

humana, é considerado um contaminante emergente uma vez que a sua degradação parcial ou 

não-degradação nos sistemas de tratamento de esgoto tem agravado a poluição hídrica, além de 

possuir potencial para o desenvolvimento de microrganismos resistentes no meio ambiente. 

Dessa forma, torna-se importante o estudo de tecnologias para a remoção adequada do 

antibiótico SMX e de outros fármacos do esgoto. Diante do exposto, esse trabalho buscou 

avaliar a influência de parâmetros operacionais de reatores, com foco no tempo de detenção 

hidráulica (TDH), sobre a remoção do SMX de esgoto lab-made em reatores anaeróbios de leito 

fixo empacotado (RALFE) e ordenado (RALFO) utilizando espuma de poliuretano como 

material suporte. A parte experimental foi dividida em três fases com aplicação de diferentes 

TDHs (12, 8 e 4 horas). No caso do RALFE, os valores de remoção de DQO e SMX obtidos, 

respectivamente, foram de 93 ± 2% e 93 ± 4% para TDH de 12 horas, 93 ± 2% e 88 ± 3% para 

TDH de 8 horas e 79 ± 6% e 69 ± 7% para o TDH de 4 horas. Para o RALFO, os valores de 

remoção de DQO e SMX obtidos, respectivamente, foram de 93 ± 2% e 93 ± 4% para TDH de 

12 horas, 95 ± 2% e 92 ± 3% para TDH de 8 horas e 87 ± 5% e 81 ± 7% para o TDH de 4 horas. 

Com a diminuição do TDH para 4 horas, foi observada uma queda significativa na eficiência 

de remoção de DQO e SMX nos dois reatores causada pela diminuição do tempo de contato 

entre a biomassa e o substrato. Essa queda de eficiência está associada também ao aumento da 

carga orgânica volumétrica (RALFE: 0,59 ± 0,05 kgDQO m-3 d-1 para TDH de 12 horas, 0,86 

± 0,08 kgDQO m-3 d-1 para TDH de 8 horas e 2,01 ± 0,17 kgDQO m-3 d-1 para TDH de 4 horas; 

RALFO: 0,58 ± 0,05 kgDQO m-3 d-1 para TDH de 12 horas, 0,85 ± 0,10 kgDQO m-3 d-1 para 

TDH de 8 horas e 1,99 ± 0,14 kgDQO m-3 d-1 para TDH de 4 horas) e à diminuição do tempo 

de retenção celular (RALFE: 230 ± 70 d para TDH de 12 horas, 133 ± 56 d para TDH de 8 

horas e 65 ± 20 d para TDH de 4 horas; RALFO: 201 ± 80 para TDH de 12 horas, 128 ± 34 d 

para TDH de 8 horas e 55 ± 23 d para TDH de 4 horas) ao longo das três fases, o que 

possivelmente impactou a atividade metabólica e a diversidade da comunidade de 

microrganismos. Com os perfis cinéticos espaciais de remoção de DQO e SMX, observou-se 

que o modelo cinético de primeira ordem se ajustou aos dados, sendo possível notar também 

que a diminuição do TDH favoreceu mais o leito ordenado possivelmente devido a maior 

transferência de massa na fase líquida no RALFO. Dessa forma, com a presente pesquisa foi 

possível constatar a influência de parâmetros operacionais de reatores sobre a remoção de 

matéria orgânica e do antibiótico SMX do esgoto lab-made, denotando a importância dos 

estudos desses parâmetros. 

Palavras-chave: Biodegradação. Cinética. Tempo de Detenção Hidráulica. Tempo de Retenção 

Celular. Carga Orgânica Volumétrica. 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

ABSTRACT 

 

MUKAEDA, C. M. Influence of hydraulic retention time on antibiotic sulfamethoxazole 

removal in anaerobic structured and packed bed bioreactors with polyurethane foam as 

support material. 2021. Trabalho de Graduação – Escola de Engenharia de São Carlos, 

Universidade de São Paulo, São Carlos, 2021. 

 

The antibiotic sulfamethoxazole (SMX), a drug widely used in veterinary and human medicine, 

is considered an emerging contaminant since its partial degradation or non-degradation in 

wastewater treatment systems has aggravated water pollution, in addition to having potential 

for development of resistant microorganisms in the environment. Therefore, it is important to 

study technologies for the proper removal of antibiotic SMX and other drugs from wastewater. 

In this context, this study aimed to evaluate the influence of operational parameters reactors, 

with focus on the hydraulic retention time (HRT), on the removal of SMX from lab-made 

sewage in anaerobic fixed bed reactors – packed (APBR) and structured (ASBR) – using 

polyurethane foam as support material. The experimental part was divided into three phases 

with different HRT application (12, 8 and 4 hours). In the case of APBR, the values of COD 

and SMX removal obtained were, respectively, 93 ± 2% and 93 ± 4% for HRT of 12 hours, 93 

± 2% and 88 ± 3% for HRT of 8 hours, and 79 ± 6% and 69 ± 7% for HRT of 4 hours. For the 

ASBR, the values of COD and SMX removal obtained were, respectively, 93 ± 2% and 93 ± 

4% for HRT of 12 hours, 95 ± 2% and 92 ± 3% for HRT of 8 hours, and 87 ± 5% and 81 ± 7% 

for HRT of 4 hours. With HRT reduction to 4 hours, it was observed a significant decrease on 

the removal efficiency of COD and SMX in the reactors caused by the contact reduction 

between substrate and biomass. This efficiency decrease is also related to the increase of 

organic load rate (APBR: 0,59 ± 0,05 kgCOD m-3 d-1 for HRT of 12 hours, 0,86 ± 0,08 kgCOD 

m-3 d-1 for HRT of 8 hours, and 2,01 ± 0,17 kgCOD m-3 d-1 for HRT of 4 hours; ASBR: 0,58 ± 

0,05 kgCOD m-3 d-1 for HRT of 12 hours, 0,85 ± 0,10 kgCOD m-3 d-1 for HRT of 8 hours, and 

1,99 ± 0,14 kgCOD m-3 d-1 for HRT of 4 hours), and to the decrease of sludge retention time 

(APBR: 230 ± 70 d for HRT of 12 hours, 133 ± 56 d for HRT of 8 hours, and 65 ± 20 d for 

HRT of 4 hours; ASBR: 201 ± 80 for HRT of 12 hours, 128 ± 34 d for HRT of 12 hours, and 

55 ± 23 d for HRT of 4 hours) over the three phases, which possibly affected metabolic activity 

and diversity of the microbial community. With the kinetics spatial profiles for COD and SMX 

biodegradation, it was observed that the first-order kinetic model adjusted to the data, being 

also possible to notice that the HRT reduction favored the structured bed possibly due to the 

bigger liquid-phase mass transfer in ASBR. Therefore, this study was possible to ascertain the 

influence of operational parameters reactors on organic matter and antibiotic SMX removal 

from lab-made sewage, confirming the importance of studies about these parameters. 

 

Keywords: Biodegradation. Kinetics. Hydraulic Retention Time. Sludge Retention Time. 

Organic Load Rate. 
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1. INTRODUÇÃO 

 

 A busca pelo aumento do bem estar e da expectativa de vida tem levado ao 

desenvolvimento nas principais atividades humanas (indústria, transporte, agricultura, etc.). 

Entretanto, devido a esse aumento no padrão de vida e no consumo, tem-se observado também 

a amplificação da poluição de diversos compartimentos ambientais devido às emissões de gases 

de efeito estufa e efluentes líquidos e à disposição inadequada de materiais não-biodegradáveis 

e de resíduos sólidos (GAVRILESCU, 2010). Apenas na última década, foi estimado um 

descarte anual em águas naturais de 300 milhões de toneladas de compostos sintéticos utilizados 

em produtos industriais e de consumo, tendo se tornado, atualmente, uma preocupação 

crescente entre os pesquisadores a contaminação de recursos hídricos por efluentes contendo 

compostos químicos (QUESADA et al., 2019; SCHWARZENBACH et al., 2006; 

WILKINSON et al., 2017). Dentre esses compostos, a contaminação pelos chamados 

contaminantes emergentes tem sido estudada em diversos ambientes, principalmente nos corpos 

hídricos (LIU et al., 2020a; PENG et al., 2017; PINTADO-HERRERA et al., 2017).  

Os contaminantes emergentes são produtos novos ou químicos sem regulamentação, os 

quais seus efeitos no meio ambiente e na saúde humana são desconhecidos (DEBLONDE et 

al., 2011) abrangem uma grande variedade de compostos sintéticos que incluem fármacos, 

cosméticos, pesticidas, produtos veterinários, aditivos alimentares, entre outros (LAPWORTH 

et al., 2012). Dentre eles, os fármacos são amplamente utilizados para a prevenção e tratamento 

de doenças de humanos e animais (BOXALL et al., 2012). Eventualmente, esses produtos 

farmacêuticos são lançados no sistema de esgoto através da excreção via urina e fezes, atingindo 

os corpos d’água superficiais, resultando em concentrações na faixa de ng L-1 a μg L-1 (BILA; 

DEZOTTI, 2003). 

 Os antibióticos estão entre os contaminantes emergentes mais encontrados em 

ambientes aquáticos devido a sua não-degradação ou degradação parcial em estações de 

tratamento de esgotos e a sua persistência no ambiente (BASTOS, 2012). A presença desses 

antibióticos pode causar o desequilíbrio da ecologia microbiana e o aumento da proliferação de 

patógenos humanos resistentes (KAIRIGO et al., 2020; ZHANG et al., 2009). 

 A sulfonamida, classe de antibiótico largamente utilizada na medicina humana e 

veterinária (SEGURA et al., 2009), está entre as mais persistentes no ambiente (HUANG et al., 

2001). Dentro dessa classe, o antibiótico sulfametoxazol (SMX), altamente utilizado na 

medicina veterinária e humana, pode afetar o crescimento e a reprodução de animais quando 

lançado em águas naturais ou até mesmo causar uma pressão seletiva em comunidades 



26 

 

microbianas, tendo atualmente uma preocupação especial no desenvolvimento de bactérias 

resistentes e na propagação de genes resistentes no meio ambiente (GRENNI et al., 2019; LIU 

et al., 2020b; SINGH et al., 2019). 

 As estações de tratamento de águas residuárias são planejadas para diminuir quantidades 

de poluentes do esgoto sanitário. Entretanto, no caso específico de antibióticos, os processos 

biológicos de tratamento convencionais não conseguem remover integralmente alguns desses 

compostos farmacêuticos. Dessa forma, tratamentos alternativos com biorreatores de 

membrana, reatores anaeróbios e aeróbios têm sido estudados para remoção dos fármacos 

(HOU et al., 2019; MÜLLER et al., 2013; TAMBOSI et al., 2010). Uma vez que esses 

processos requerem operação sofisticada e os estudos visando remover esses compostos por 

processos biológicos anaeróbios se mostram incipientes, é de suma importância conhecer e 

aprimorar os mecanismos que podem levar a degradação de contaminantes por via biológica. 

 No Brasil, os reatores anaeróbios são muito utilizados devido às condições climáticas 

favoráveis e ao bom desempenho na redução de carga orgânica das águas residuárias 

domésticas e industriais, gerando biogás que pode ser utilizado como fonte energética. Alguns 

estudos têm utilizado reatores anaeróbios para remoção de antibióticos (sulfametoxazol, 

trimetoprim, etc.) tais como o reator anaeróbio de fluxo ascendente com manta de lodo (UASB) 

(QUEIROZ et al., 2012) e reator anaeróbio horizontal de leito fixo (RAHLF) (CHATILA et al., 

2016). Nesses reatores, a retenção de biomassa ativa no interior é uma condição decisiva para 

o sucesso do tratamento, sendo que o reator anaeróbio de leito fixo apresenta a vantagem de 

evitar o arraste de biomassa para o efluente, devido à formação de biofilme, por meio da 

imobilização em material suporte. Ademais, obtêm-se nesse tipo de reator maiores 

concentrações de biomassa devido ao maior tempo de retenção celular, podendo-se ainda 

trabalhar com baixos tempos de detenção hidráulica (MOCKAITIS et al., 2014; NETTO, 2007). 

 Os sistemas de tratamento possuem diferentes tipos de parâmetros operacionais que são 

determinados considerando principalmente as características da água residuária tratada. Alguns 

estudos têm demonstrado que parâmetros como tempo de detenção hidráulica (TDH), tempo de 

retenção celular (TRC) e carga orgânica volumétrica (COV) podem ter influência sobre a 

remoção de contaminantes emergentes. Enquanto que o TDH pode implicar em um maior 

tempo de biodegradação dos compostos presentes nas águas residuárias, o TRC e a COV podem 

influenciar na diversidade microbiana da biomassa ou nas atividades metabólicas, sendo 

parâmetros importantes de serem estudados e avaliados para viabilizar a utilização de sistemas 

de tratamento de águas residuárias (VIRKUTYTE et al., 2010).  
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 Diante do exposto acima, o presente projeto de pesquisa teve como objetivo o estudo e 

a avaliação da influência dos parâmetros operacionais de sistemas de tratamento, com destaque 

ao tempo de detenção hidráulica, sobre a remoção do antibiótico sulfametoxazol em duas 

configurações de reatores anaeróbios de leito fixo ordenado e empacotado com a finalidade de 

atingir uma maior eficiência e viabilidade na utilização desses sistemas para o tratamento de 

efluentes contendo microcontaminantes. 
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2. OBJETIVOS 

 

2.1. Objetivo geral 

 

 A presente pesquisa teve como objetivo principal a análise da influência da aplicação 

de diferentes tempos de detenção hidráulica sobre a remoção do antibiótico sulfametoxazol em 

duas configurações de reatores anaeróbios de leito fixo – ordenado e empacotado. 

 

2.2. Objetivos específicos 

 

 Os objetivos específicos da pesquisa foram: 

● Avaliação dos perfis cinéticos espaciais de remoção de Demanda Química de Oxigênio 

(DQO) e SMX ao longo dos reatores; 

● Avaliação da influência da carga orgânica volumétrica e do tempo de retenção celular 

sobre a degradação da matéria orgânica e do antibiótico; 

● Avaliação da influência da aplicação de diferentes tempos de detenção hidráulica sobre 

a cinética de remoção do antibiótico. 
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3. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1. Antibióticos e seus efeitos no meio ambiente 

 

 Compostos farmaceuticamente ativos são desenvolvidos e utilizados com a finalidade 

de promover efeitos biológicos específicos no organismo, sendo constituídos por moléculas 

complexas com diferentes funcionalidades e propriedades físico-químicas e biológicas 

(KÜMMERER, 2009). Os antibióticos, por exemplo, são compostos naturais, sintéticos ou 

semissintéticos que possuem a capacidade de inibir o crescimento ou as atividades metabólicas 

de microrganismos por meio de moléculas ativas biologicamente com propriedades 

bactericidas, fungicidas ou parasiticidas, sendo utilizados para tratar e prevenir infecções 

bacterianas em animais e humanos, bem como aditivo alimentar (KOVALAKOVA et al., 

2020). Após a utilização dessas substâncias, os fármacos chegam aos corpos hídricos de forma 

direta ou indireta devido às diversas atividades humanas que incluem descarga de esgoto, 

lixiviação de aterro e fertilização de plantações (LINDBERG et al., 2014; SUI et al., 2015). Na 

Figura 1, observa-se as principais rotas de contaminação de antibióticos no meio ambiente. 

 

Figura 1 - Origem e principais rotas de contaminação de antibióticos de uso humano e 

veterinário 

 

 
Fonte: Adaptado de Homem e Santos (2011, apud CARNEIRO, 2019a, p. 50). 

 



30 

 

Segundo Bila e Dezotti (2003), o monitoramento de fármacos residuais no meio 

ambiente vem ganhando grande interesse devido à presença dessas substâncias em efluentes de 

Estações de Tratamento de Esgoto (ETEs) e em águas naturais, em concentrações na faixa de 

µg L-1 e ng L-1. Além disso, a importância de estudar os fármacos tem elevado também devido 

ao grande aumento de detecção desses compostos em diversos compartimentos ambientais no 

mundo todo, tendo relatos da presença dessas substâncias em corpos hídricos em diversos 

países. A Tabela 1 apresenta alguns exemplos de valores de concentração de fármacos 

encontrados em corpos hídricos no mundo. 

 

Tabela 1 - Valores de concentração de antibióticos encontrados nos compartimentos 

ambientais ao redor do mundo 

País 
Compartimento 

Ambiental 
Antibiótico 

Concentração  

(ng L-1) 
Referência 

Estados 

Unidos 
Rio Hudson 

Sulfametoxazol 616,6 Cantwell et al. 

(2018) Trimetoprim 250,0 

Alemanha 
Rios Elba, Peene 

e Oder 

Sulfametoxazol 42,5 

Kötke et al. 

(2019) 

Sulfadimetoxina 0,49 

Sulfametazina 1,74 

Tiamulina 0,11 

Lincomicina 0,54 

Coreia do 

Sul 
Rio Yeongsan 

Sulfametoxazol 2.017,0 

Na et al. 

(2019) 
Sulfametazina 76,8 

Trimetoprim 1.085,2 

Portugal Rio Lis 

Sulfametoxazol 43,0 

Paíga et al. 

(2016) 
Sulfametazina 123,0 

Ciprofloxacina 88,7 

China Rio Hai 

Sulfametoxazol 4.870,0 

Chen et al. 

(2018) 
Tetraciclina 25.500,0 

Ciprofloxacina 551,0 

Quênia 
Bacia do Rio 

Nairobi 

Sulfametoxazol 13.765,0 
Ngumba et al. 

(2016) Trimetoprim 2.650,0 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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A contaminação por antibiótico nos ambientes aquáticos é considerada uma poluição 

ambiental emergente devido aos seus potenciais efeitos adversos no ecossistema e na saúde 

humana (HUANG et al., 2001; KÜMMERER, 2009). Uma das principais preocupações da 

presença de antibióticos no meio ambiente é a contribuição para o desenvolvimento de bactérias 

resistentes, assunto que tem sido amplamente pesquisado (BILA; DEZOTTI, 2003; MANAIA 

et al., 2018; VOIGT et al., 2020).  

Uma correlação positiva tem sido encontrada entre a concentração de antibiótico e 

ocorrência de bactérias resistentes (HOA et al., 2011). Alguns estudos indicam que as próprias 

ETEs têm contribuído para a disseminação de resistência ao antibiótico no meio ambiente, uma 

vez que possuem condições para a proliferação de bactérias resistentes e para a transferência de 

genes de resistência ao antibiótico entre microrganismos (PAZDA et al., 2019; XU et al., 2015). 

Essas bactérias resistentes podem se tornar uma ameaça à saúde humana, uma vez que 

podem aumentar os casos de infecções entre as pessoas que utilizam água contendo antibióticos 

ou patógenos resistentes (BEN et al., 2019; SOLOMON; OLIVER, 2014). Além disso, a 

presença desses tipos de fármacos poderia gerar efeitos genotóxicos na biota aquática, alterando 

não só a estrutura da comunidade microbiana como afetando também a cadeia alimentar 

(DAUGHTON; TERNES, 1999). 

 

3.2. Grupo das sulfonamidas e o antibiótico sulfametoxazol  

 

As sulfonamidas, grupo de antibióticos de baixo custo e de atividade de amplo espectro 

em prevenir e tratar infecções bacterianas, são extensivamente utilizadas pela medicina 

veterinária e humana, sendo prescritas para o tratamento de diversas doenças (BIAŁK-

BIELIŃSKA et al., 2011). Devido as suas atividades multifuncionais que incluem propriedades 

antibacterianas, antifúngicas, anticânceres, antitumorais, diurética e anti-HIV, as sulfonamidas 

ainda possuem uma posição relevante no mercado atual de drogas desde o descobrimento da 

primeira droga sulfonamida em 1932 (MONDAL; MALAKAR, 2020). 

Apesar dos fármacos do grupo das sulfonamidas serem desenvolvidos com a finalidade 

de atingir vias metabólicas específicas, inibindo a via biossintética do ácido fólico (molécula 

essencial para todos os organismos), as sulfonamidas podem causar efeitos desconhecidos em 

organismos não-alvo, tornando-se um objeto de estudo importante para a área ambiental 

(GARCÍA-GALÁN et al., 2009).  

A molécula das sulfonamida é constituída por um anel de benzeno, um grupamento 

amina (-NH2) e um grupamento sulfonamida (-SO2NH) conectado a um radical orgânico (-R). 
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Os grupos amina e sulfonamida precisam estar conectados ao anel de benzeno na conformação 

para para que a molécula possua propriedade antibacteriana (SARMAH et al., 2006). 

 Dentro dessa classe, o antibiótico sulfametoxazol ainda é utilizado na terapêutica. 

Entretanto, devido ao desenvolvimento de resistência bacteriana aos efeitos desse medicamento 

(HUSSAIN et al., 2015), tal fármaco é administrado em associação com o trimetoprim, para o 

tratamento de pacientes com infecções no trato urinário e também para pacientes portadores do 

vírus HIV que apresentam infecções por Pneumocystis carinii (GUIMARÃES et al., 2010). Na 

Figura 2, é possível visualizar a estrutura química do sulfametoxazol, objeto de estudo deste 

trabalho. 

 

Figura 2 - Estrutura química do Sulfametoxazol (SMX) 

 

Fonte: Sigma-Aldrich (2021). 

 

Uma vez que o antibiótico sulfametoxazol ainda é encontrado nos efluentes de 

tratamentos convencionais de água residuária, tal medicamento é considerado um poluente 

persistente nos ambientes aquáticos (CARVALHO; SANTOS, 2016; PARK et al., 2020), sendo 

necessário o desenvolvimento de tecnologias de tratamento adequadas do esgoto visando sua 

eliminação. A Tabela 2 apresenta valores encontrados na literatura de concentração de 

sulfametoxazol no afluente e efluente de estações de tratamento de esgoto e as eficiências de 

remoção. 
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Tabela 2 - Valores de concentração e eficiência de remoção encontrados na literatura acerca 

da presença de sulfametoxazol no afluente e efluente de esgoto de sistemas de tratamento 

biológico 

SMXAfluente 

(ng L-1) 

SMXEfluente 

(ng L-1) 

Remoção 

(%) 

Sistema de 

tratamento 
País Referência 

<LD* - 

343,0 
<LD - 73,4 - Lodo Ativado 

Portugal 
Paíga et al. 

(2016) 
<LD - 290,0 <LD - 67,5 - Lodo Ativado 

- <LD - 97,0 - Lodo Ativado 

Itália 
Al Aukidy et 

al. (2012) 
- 35,0 - 185,0 - Lodo Ativado 

<LD - 939,0 
<LD - 

3234,0 
-170 - 100 Lodo Ativado Índia 

Prabhasankar 

et al. (2016) 

<LD - 150,8 

<LD - 160,9 22 

UASB** 

(TDH*** = 

5,4 horas) 

Brasil 
Brandt et al. 

(2013) <LD - 123,3 -20 
UASB (TDH 

= 8,7 horas) 

<LD - 49,4 53 
UASB (TDH 

= 11 horas) 

893,4 - 

1389,4 

301,5 - 

463,4 
63 – 78 Lodo Ativado 

Singapura 
Tran et al. 

(2016) 290,2 - 

562,0 
54 – 75 

Biorreator de 

membrana 

79,0 - 216,0 20,0 - 162,0 52 Lodo Ativado 
Coreia do 

Sul 

Behera et al. 

(2011) 

* Limite de detecção; 

** Upflow anaerobic sludge blanket; 

*** Tempo de detenção hidráulica. 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

3.3. Digestão anaeróbia e reatores anaeróbios de leito fixo 

  

 A digestão anaeróbia é um processo ecológico balanceado, no qual diferentes 

populações de microrganismos trabalham interativamente na conversão de matéria orgânica 

complexa em produtos finais (metano, dióxido de carbono, água, etc.). Normalmente, o 

consumo desses compostos orgânicos ocorre em um processo de dois estágios. No primeiro 

estágio, um grupo de bactérias anaeróbias converte moléculas orgânicas complexas 

(carboidratos, proteínas e lipídios) em materiais orgânicos mais simples (ácidos graxos 

voláteis), dióxido de carbono e gás hidrogênio por hidrólise e fermentação. Já no segundo 
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estágio, os ácidos orgânicos e hidrogênio são convertidos em metano e dióxido de carbono por 

microrganismos metanogênicos (CHERNICHARO, 2015). 

 Ainda segundo Chernicharo (2015), esses dois estágios podem ser subdivididos nas 

seguintes etapas: hidrólise, acidogênese, acetogênese e metanogênese. A hidrólise consiste na 

conversão do material particulado complexo (polímeros) em moléculas menores, que podem 

atravessar a membrana dos microrganismos fermentativos. No interior das bactérias 

fermentativas, no processo de acidogênese, as moléculas resultantes da primeira etapa são 

convertidas em ácidos graxos voláteis, álcoois, dióxido de carbono, etc. Esses produtos são 

oxidados pelas bactérias acetogênicas no processo de acetogênese, transformando-os em ácido 

acético, hidrogênio e dióxido de carbono. Na última etapa, denominada metanogênese, os 

produtos restantes são convertidos em metano e dióxido de carbono pelas arqueias 

metanogênicas. 

 O Quadro 1 apresenta algumas vantagens e desvantagens da utilização dos processos 

anaeróbios. 

 

Quadro 1 - Vantagens e desvantagens dos processos anaeróbios 

Vantagens Desvantagens 

Baixa produção de sólidos 

Microrganismos anaeróbios são 

suscetíveis à inibição por diversos 

compostos 

Baixo consumo de energia Necessidade de pós-tratamento 

Produção de metano Possível geração de mau odor 

Tolerância a elevadas cargas orgânicas 
Remoção não satisfatória de nitrogênio, 

fósforo e patógenos 

Baixo consumo de nutrientes 
Bioquímica e microbiologia do processo 

de digestão anaeróbia são complexas 

Fonte: Adaptado de Chernicharo (2015). 
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 Os primeiros reatores anaeróbios de leito fixo foram denominados filtros anaeróbios. 

Os estudos sobre este tipo de reator iniciaram-se com Young & McCarty (1969) ao operarem 

um filtro utilizando esgoto sintético como alimentação. 

 Os filtros anaeróbios são caracterizados pela presença de um material suporte (disposto 

em conformações diversas), no qual os microrganismos podem se aderir na forma de biofilme, 

aumentando o tempo de retenção celular e facilitando a degradação dos substratos presentes no 

esgoto. O reator pode ser operado em fluxo ascendente ou descendente (CHERNICHARO, 

2015).  

A aplicabilidade e a utilização de reatores de leito fixo têm aumentado devido à 

capacidade desses reatores de manterem um alto tempo de retenção de biomassa com baixos 

tempos de detenção hidráulica, além de possuírem um alto desempenho e estabilidade 

operacional (CUEL et al., 2011). Tais reatores ainda possuem a vantagem de manter baixo o 

teor de sólidos suspensos no efluente (MOCKAITIS et al., 2014), entretanto possuem uma 

limitação devido à possível obstrução do leito pelos sólidos (CHERNICHARO, 2015). 

A conformação dos reatores de leito empacotado é tradicionalmente usada para a 

configuração desses reatores no tratamento de águas residuárias. Desde o seu desenvolvimento, 

essa configuração convencional dos filtros anaeróbios tem sido aperfeiçoada com a finalidade 

de melhorar a eficiência desses reatores, uma vez que o preenchimento randômico do leito 

reacional pode causar problemas hidrodinâmicos devido à presença de canais preferenciais e à 

obstrução de vias causadas pelo crescimento da biomassa e pelo acúmulo de sólidos e polímeros 

(LIMA et al., 2005; MOCKAITIS et al., 2014). Uma das configurações desenvolvidas para 

evitar esses canais preferenciais e obstruções é o leito ordenado que, por meio de uma 

disposição do material suporte paralela ao fluxo, pode ordenar o escoamento (CAMILOTI et 

al., 2014). Além disso, o leito ordenado pode associar uma alta retenção de biomassa em 

material suporte com uma manutenção de uma área livre na seção transversal do reator, 

minimizando o processo de colmatação do leito devido à autorregulação do biofilme pela 

velocidade superficial do escoamento (MOCKAITIS, 2011). 

Os reatores anaeróbios de leito fixo têm sido utilizados para diversas aplicações, como, 

por exemplo, produção de hidrogênio e metano, tratamento de efluentes industriais, remoção 

de fármacos de efluentes e desinfecção de água (AYABE, 2013; CHATILA, 2013; GODOI, 

2010; NOWAK et al., 2019; OLIVEIRA, 2015; OZER et al., 2020; SIVAGURUNATHAN et 

al., 2017; SU et al., 2020). 
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3.4. Aplicação de espuma de poliuretano como material suporte 

 

 Um fator decisivo para o sucesso do processo de tratamento é a retenção de biomassa 

ativa no interior de reatores anaeróbios, que depende de vários fatores operacionais e 

ambientais. A perda da biomassa com o efluente influencia negativamente o desempenho do 

tratamento, podendo ser evitada com a imobilização das células em material suporte através da 

formação do biofilme. Dessa forma, ocorre uma maior permanência dos microrganismos no 

reator, uma vez que o tempo de retenção celular e o tempo de detenção hidráulica não estão 

mais vinculados (ABREU; ZAIAT, 2008). 

A imobilização da biomassa com material suporte nos reatores de leito fixo, além de 

aumentar o tempo de retenção celular, pode reduzir os estresses ambientais criando um 

microambiente mais favorável para o crescimento de microrganismos dentro da matriz suporte 

em termos de pH, substrato, etc. Além disso, tal mecanismo pode aumentar as atividades 

metabólicas, como também pode facilitar a coexistência de diferentes microrganismos 

(GIRIJAN; KUMAR, 2019). Entretanto, a escolha do tipo de suporte usado para imobilização 

de biomassa anaeróbia pode afetar a eficiência de um biorreator, uma vez que diferentes 

suportes podem ser empregados para diferentes aplicações (SILVA et al., 2006). 

A espuma de poliuretano tem sido bastante utilizada como material suporte para 

imobilização de biomassa em estudos de desenvolvimento de configurações de reatores 

(BARATPOUR; MOUSSAVI, 2018; CHATILA et al., 2016b; CORREA et al., 2018; LI et al., 

2016; MOCKAITIS et al., 2014; OLIVEIRA et al., 2017; ZAIAT et al., 1996). Gijzen et al. 

(1988) e Varesche et al. (1997) constataram que as matrizes de espuma de poliuretano 

propiciam excelentes condições para crescimento e adesão da biomassa anaeróbia. Além disso, 

o material é de baixo custo e inerte ao processo.  

 

3.5. Influência de parâmetros operacionais na remoção de microcontaminantes 

 

 O desenvolvimento de um projeto de reator requer conhecimento sobre os fatores que 

podem influenciar na remoção de um determinado composto. No caso dos processos biológicos, 

é importante analisar parâmetros operacionais e a configuração do reator para entender a 

interferência que podem causar na dinâmica do processo de remoção de microcontaminantes. 

 Segundo Virkutyte et al. (2010), a estação do ano, a temperatura, a intensidade solar, o 

tempo de detenção hidráulica, o tempo de retenção celular e até mesmo a localização das 

estações de tratamento de esgoto estão entre os fatores que podem afetar a eficiência de remoção 
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de microcontaminantes. Dessa forma, os estudos dos parâmetros operacionais que podem 

aumentar a remoção desses compostos do esgoto têm se tornado relevantes para o 

desenvolvimento dos sistemas de tratamento, uma vez que os contaminantes emergentes são 

parcialmente removidos pelos tratamentos convencionais (BRANDT et al., 2013; HU et al., 

2020; QUEIROZ et al., 2012). Os parâmetros de tempo de detenção hidráulica, tempo de 

retenção celular e carga orgânica volumétrica são descritos nas seções seguintes. 

 

3.5.1. Tempo de detenção hidráulica 

 

 O tempo de detenção hidráulica pode ser definido como o período médio em que um 

determinado líquido permanece no interior do reator, sendo um fator influente na dinâmica de 

remoção dos compostos e no metabolismo dos microrganismos (SPEECE, 1983; VIRKUTYTE 

et al., 2010). Com o aumento do TDH, espera-se que ocorra um favorecimento na 

biodegradação dos compostos (IŞIK; SPONZA, 2008). 

 Liu et al. (2020c) estudaram a influência do TDH na remoção de SMX de água 

residuária sintética simulando efluente doméstico em wetland com sistema integrado de 

eletrólise. No experimento, verificou-se um aumento de 42% para 87% na eficiência de 

remoção de SMX com o aumento do TDH de 6 horas para 48 horas. Além disso, observou-se 

também um aumento significativo dessa remoção quando operado em um TDH de 12 horas, 

atingindo 60% de eficiência e estabilizando após a aplicação do TDH de 24 horas até 48 horas. 

 Em um estudo sobre o comportamento de fármacos e disruptores endócrinos em reatores 

UASB, Queiroz et al. (2012) observaram uma relação entre a eficiência de remoção de SMX e 

TDH. Utilizando três reatores UASB operados em diferentes TDHs para tratar esgoto bruto, 

observou-se que, para um TDH de 5,4 horas, a concentração de SMX no efluente do reator foi 

próxima da concentração do esgoto bruto e, para um TDH de 8,7 horas, a concentração de SMX 

no efluente aumentou em relação à concentração presente no esgoto bruto devido à possível 

hidrólise ou degradação parcial dos conjugados de SMX presentes no esgoto original. A 

remoção de SMX ocorreu apenas quando se aplicou um TDH de 11 horas. Além da análise do 

SMX, observou-se também um aumento na eficiência de remoção do antibiótico trimetoprim 

com o aumento do TDH. 

 Oliveira (2016) estudou a influência da aplicação de diferentes TDHs em diferentes 

configurações de reatores anaeróbios, utilizando o antibiótico sulfametazina (grupo das 

sulfonamidas) como objeto de estudo. Tratando água residuária sintética simulando efluente de 

suinocultura com Reator Anaeróbio Horizontal de Leito Fixo, Reator Anaeróbio de Mistura e 
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Biomassa Imobilizada e Reator UASB, observou-se uma queda na eficiência de remoção da 

sulfametazina ao reduzir o TDH de 24 horas para 8 horas. Na fase com TDH de 24 horas, a 

remoção de sulfametazina era maior ou igual a 55% para os três reatores, enquanto que, ao 

diminuir o TDH para 8 horas, essa remoção reduziu para um valor próximo de 20%. 

 Em um estudo realizado sobre a eficiência de remoção de diversos microcontaminantes 

(sulfonamidas, anti-histamínicos, fluoroquinolonas, trimetoprim, macrólideos, etc.) em seis 

ETEs com sistemas de lodos ativados aplicados a diferentes TDHs, constatou-se a importância 

desse parâmetro sobre a remoção dos micropoluentes (GROS et al., 2007). De forma geral, 

observou-se que as ETEs com maiores valores de TDHs (32 e 25 horas) apresentaram maior 

eficiência de remoção dos microcontaminantes, enquanto que as ETEs com valores de TDHs 

de 10 e 8 horas apresentaram menor ou nenhuma remoção desses compostos. Em relação aos 

antibióticos do grupo sulfonamida, a maior eficiência de remoção obtida foi de 55% para a ETE 

com TDH de 32 horas, enquanto que para o TDH de 8 horas não ocorreu remoção dos 

antibióticos. 

 

3.5.2. Tempo de retenção celular 

 

 O tempo de retenção celular indica o tempo médio em que a biomassa permanece no 

interior do reator, sendo um parâmetro operacional relevante para o projeto de sistemas de 

tratamento. A importância da análise de tal parâmetro deve-se ao fato da sua possível 

interferência na estrutura da comunidade microbiana em processos biológicos (GERRITY; 

NEYESTANI, 2019), podendo influenciar na eficiência de degradação de certos compostos 

como fármacos e estrogênios (MAENG et al., 2013). Com o aumento do TRC, espera-se uma 

maior degradação de microcontaminantes. Isso estaria atrelado possivelmente a uma maior 

diversidade e/ou a uma variação na atividade metabólica da comunidade microbiana com o 

aumento do TRC (TERNES et al., 2004). Altos valores de TRC permitem o enriquecimento de 

bactérias de crescimento lento, enquanto que, em baixos valores de TRC, tais bactérias seriam 

removidas do sistema (VIRKUTYTE et al., 2010). 

 Lesjean et al. (2005) analisaram a remoção de fármacos e esteroides de águas residuárias 

por biorreatores de membrana. Com o estudo, observou-se que a eficiência de remoção dos 

fármacos variava de 10% a 70% e dos esteroides de 75% a quase 100%, ocorrendo os maiores 

valores de eficiência em TRC de 26 dias em contraste ao TRC de 8 dias. Ainda com biorreatores 

de membrana, essa relação também foi observada por Clara et al. (2005) ao verificarem que os 

fármacos ibuprofeno, benzotiazol, diclofenaco e carbamazepina não eram eliminados com um 
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TRC de 2 dias, porém poderiam atingir eficiência de remoção de 80% ao aumentar o TRC para 

82 dias. 

 Ao estudar a remoção de compostos farmaceuticamente ativos no lodo de esgoto 

durante a digestão anaeróbia em condições mesofílicas, Zhou et al. (2017) observaram um 

aumento na eficiência de remoção dos fármacos ácido clofíbrico (de 57% para 63%), 

diclofenaco (de 51% para 66%) e triclosan (de 44% para 74%) ao alterar o TRC de 10 dias para 

20 dias. 

 

3.5.3. Carga Orgânica Volumétrica 

 

 A carga orgânica volumétrica é a quantidade de matéria orgânica aplicada ao reator por 

unidade de volume e tempo, sendo diretamente influenciada pela concentração da matéria 

orgânica e pela vazão afluente do reator. Uma vez que esse parâmetro pode influenciar na 

dinâmica de comunidades microbianas e alterar as atividades metabólicas, é necessário estudar 

os efeitos da COV sobre a remoção de microcontaminantes (FERGUSON et al., 2016; QIU et 

al., 2013). Segundo Virkutyte et al. (2010), valores baixos de carga orgânica específica (COE), 

em relação à biomassa, podem forçar microrganismos a consumirem compostos dificilmente 

degradáveis. 

 Oliveira et al. (2017) estudaram a remoção do antibiótico sulfametazina de esgoto 

sintético simulando efluente de suinocultura com reator anaeróbio horizontal com biomassa 

imobilizada aplicado a diferentes COVs. Com o experimento, foi possível observar a alteração 

da remoção do antibiótico ao longo da aplicação de diferentes COVs (faixa de 1,0 a 6,0 kgDQO 

m-3 d-1), ocorrendo uma variação da eficiência de remoção do micropoluente entre 48% e 75%. 

Dessa forma, constatou-se a importância desse parâmetro sendo um fator capaz de influenciar 

a atividade metabólica da biomassa em um ambiente anaeróbio. 

 Huang et al. (2018) avaliaram a remoção de quatro antibióticos (amoxicilina, 

ceftriaxona, cefoperazona e ampicilina) de efluente de indústria farmacêutica em biorreator de 

membrana. Diferentes COVs foram aplicadas ao longo do estudo (2,36 a 4,46 kgDQO m-3 d-1) 

e foi observada uma queda na eficiência de remoção dos fármacos ao aumentar a COV (73% a 

62% para a amoxicilina, 47% a 42% para a ceftriaxona, 79% a 70% para a cefoperazona e 35% 

a 31% para a ampicilina), denotando que COVs excessivas também podem interferir no 

processo de remoção de microcontaminantes. 

 Azimi et al. (2017) estudaram a remoção de SMX de esgoto sintético em condições 

aeróbias em reator biológico rotativo de contato. Com o aumento da COV de 1,3 a 21,3 kgDQO 
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m-3 d-1, observou-se uma melhora na eficiência de remoção do antibiótico de cerca de 40% a 

80%. 

 Alguns estudos têm sido realizados a fim de avaliar a influência dos parâmetros 

operacionais citados na remoção do antibiótico sulfametoxazol de águas residuárias, porém tais 

estudos ainda se encontram incipientes para determinados tipos de tratamento biológico. Diante 

do exposto acima, estudos sobre a influência desses parâmetros na remoção de 

microcontaminantes em processos biológicos se tornam relevantes para viabilizar e aprimorar 

sistemas de tratamento, sendo esse o objetivo da presente pesquisa. 
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4. MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.1. Configurações dos reatores empregados 

 

 O estudo foi realizado em duas configurações de reatores anaeróbios de leito fixo em 

fluxo ascendente: empacotado (RALFE) e ordenado (RALFO). Os reatores são tubulares e 

construídos em acrílicos transparentes, apresentando um diâmetro interno de 8 cm, altura do 

leito reacional de 30 cm e um volume total de 2,69 L se considerado o volume na base cônica 

e no cabeçote do reator. Entretanto, devido à diferença na disposição do material suporte em 

cada reator, o volume útil real descontando o material suporte também diferia (RALFE: 2,09 

L; RALFO: 2,51 L). A base cônica facilita a retirada de biomassa acumulada, caso haja a 

necessidade. 

 O material suporte utilizado foi a espuma de poliuretano, sendo que na configuração de 

leito ordenado foram utilizadas tiras prismáticas dispostas verticalmente com 10 mm de aresta 

e no leito empacotado foram utilizadas matrizes cilíndricas de aproximadamente 8 mm de 

diâmetro e 12 mm de altura. As matrizes cilíndricas no RALFE foram envoltas em espiral 

plástica de PVC semirrígido para impedir que as espumas ficassem compactadas. O leito foi 

separado por telas perfuradas de aço inoxidável para que não ocorresse uma movimentação do 

material suporte. Na Figura 3, pode-se observar a configuração dos reatores anaeróbios de leito 

fixo ordenado e empacotado.  
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Figura 3 – Configurações dos reatores anaeróbios de leito fixo ordenado (RALFO) e 

empacotado (RALFE) 

 

Fonte: Adaptado de Carneiro et al. (2020). 

 

 Um selo hídrico conectado ao medidor de biogás foi utilizado para manter o nível da 

água dentro do reator, controlando o nível do headspace e permitindo o acúmulo e a saída do 

biogás na parte superior do tubo acima do nível d’água. Os reatores foram submetidos à 

temperatura constante em câmara mesofílica, climatizada em 30ºC. 

 

4.2. Estratégia experimental e condições operacionais dos reatores 

 

Antes do início deste trabalho, os reatores já se encontravam em operação por 352 dias, 

sendo operados com TDH de 12 horas e já submetidos ao antibiótico sulfametoxazol. Para o 

presente estudo, a etapa experimental foi dividida em três diferentes fases operacionais citadas 

abaixo. Com a finalidade de avaliar o efeito da diminuição do TDH sobre a remoção do 
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antibiótico, adotou-se um TDH inicial de 12 horas com base nos resultados obtidos por Chatila 

et al. (2016).  

Portanto, dividiu-se o projeto da seguinte forma: 

● Fase 1: TDH de 12 horas (tempo de operação de 70 dias); 

● Fase 2: TDH de 8 horas (tempo de operação de 98 dias); 

● Fase 3: TDH de 4 horas (tempo de operação de 56 dias). 

O procedimento de inoculação já havia sido realizado. Entretanto, para elucidar o 

desenvolvimento dos reatores, utilizou-se a biomassa proveniente de um reator UASB em 

operação tratando água residuária de abatedouro de aves (Avícola Dacar S.A.), localizado na 

cidade de Tietê – SP, para a inoculação. Para imobilização da biomassa nas espumas de 

poliuretano, seguiu-se metodologia proposta por Zaiat et al. (1994). A Tabela 3 apresenta as 

condições operacionais dos reatores durantes as fases do projeto. 

 

Tabela 3 - Condições operacionais dos reatores ao longo das fases avaliadas 

Parâmetro (Unidade) 
Fase 1 Fase 2 Fase 3 

RALFE RALFO RALFE RALFO RALFE RALFO 

COV* (kgDQO m-3 d-1) 
0,59 ± 

0,05 

058 ± 

0,05 

0,86 ± 

0,08 

0,85 ± 

0,10 

2,01 ± 

0,17 

1,99 ± 

0,14 

TDH** (h) 12 12 8 8 4 4 

Tempo de operação (d) 70 70 98 98 56 56 

QAlimentação
*** (L d-1) 4,2 5,0 6,3 7,5 12,5 15,1 

Velocidade ascensional 

(m h-1) 
0,035 0,042 0,052 0,062 0,104 0,125 

pHAfluente 
7,56 ± 

0,15 

7,55 ± 

0,17 

7,64 ± 

0,14 

7,62 ± 

0,15 

7,38 ± 

0,18 

7,37 ± 

0,15 

* Carga orgânica volumétrica; 

** Tempo de detenção hidráulica; 

*** Vazão da alimentação do reator. 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

4.3. Preparo e composição da água residuária sintética 

 

 Para simular a fração solúvel do esgoto sanitário, utilizou-se na alimentação do reator 

um substrato sintético com a seguinte composição: 50% de proteína (extrato de carne), 40% de 
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carboidratos (20% de sacarose, 60% de amido e 20% de celulose) e 10% de lipídeo (óleo de 

soja emulsionado com solução de detergente). A composição do meio, apresentada na Tabela 

4, é baseada em Torres (1992) e modificada por Mockaitis et al. (2014) e Lima Gomes et al. 

(2015). O substrato sintético possui uma DQO teórica total de 500 mg L-1. 

 

Tabela 4 - 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) e Mockaitis et al. (2014). 

 

O meio de alimentação foi preparado em balde plástico, à temperatura ambiente, através 

da dissolução dos componentes em água do sistema de abastecimento. Após o preparo, a 

alimentação foi armazenada sob refrigeração a 4ºC, evitando sua fermentação. A solução de 

bicarbonato de sódio foi adicionada para o tamponamento do meio. 

A emulsificação do óleo de soja foi feita através do preparo de uma solução de 

detergente comercial (1 mL para cada litro do meio) na concentração de 50 mL L-1 com a adição 

do óleo (35 µL para cada litro do meio). 

Durante o preparo das alimentações, verificou-se que a dissolução dos componentes não 

ocorria integralmente, sobretudo devido ao amido. Dessa forma, foram coletadas amostras da 

alimentação na entrada de cada reator a fim de verificar a DQO total real de entrada nos 

biorreatores. 

Para o sulfametoxazol, foram preparadas soluções estoque do antibiótico a partir do 

composto original, dissolvido em metanol. Com as concentrações conhecidas dessas soluções, 
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preparou-se uma solução diluída na faixa de 50 a 100 mg L-1 em água ultrapura acidificada com 

ácido fórmico (0,1% v/v) até pH 3. Essa solução foi diluída no meio de alimentação, resultando 

em uma concentração no meio de aproximadamente 400 ng L-1, valor próximo encontrado nos 

esgotos domésticos como descrito por Carneiro et al. (2019b) e Lima Gomes et al. (2015). 

 

4.4. Métodos analíticos 

 

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

químicas das amostras do afluente e do efluente do RALFE e do RALFO conforme 

metodologias e frequência analítica descritas na Tabela 5. As análises são descritas nas seções 

seguintes. 

 

Tabela 5 - Análises físico-químicas realizadas na pesquisa 

Parâmetro 

(Unidade) 
Método 

Frequência (por 

semana) 
Referência 

pH Potenciométrico 2 vezes APHA (2005) 

Alcalinidade 

(mgCaCO3 L
-1) 

Titulométrico 2 vezes Ripley et al. (1986) 

Ácidos Orgânicos 

Voláteis (mg L-1) 

Cromatografia 

Gasosa – GC 
1 vez Adorno et al. (2014) 

DQO (mgO2 L
-1) Espectrofotométrico 2 vezes APHA (2005) 

Série de Sólidos (mg 

L-1) 
Gravimétrico Mensal APHA (2005) 

Composição do 

biogás (CH4, CO2, 

H2S, H2) 

Cromatografia 

Gasosa – GC 
2 vezes APHA (2005) 

Antibiótico 

SMX (ng L-1) 

Cromatografia 

Líquida Acoplada a 

Espectrometria de 

Massas – LC-

MS/MS 

2 vezes 
Lima Gomes et al. 

(2015) 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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4.4.1. Análise de Demanda Química de Oxigênio (DQO) 

 

Para a determinação da matéria orgânica do meio em mg L-1, pipetava-se 1,25 mL das 

amostras coletadas em um tubo HACH junto com 0,75 mL de solução de dicromato de potássio 

e 1,75 mL de solução de ácido sulfúrico. Em seguida, os tubos eram aquecidos em um digestor 

HACH 45600 por 120 minutos, em uma temperatura de 150°C. Após a digestão completa das 

amostras, realizava-se a leitura da absorbância da amostra com o auxílio do espectrofotômetro 

HACH DR/4000U. 

Para a leitura, era necessário realizar um branco, preparado com água destilada, 

dicromato de potássio e ácido sulfúrico nas mesmas proporções utilizadas para as amostras de 

interesse. O procedimento foi realizado tanto para o afluente quanto para o efluente dos reatores 

em duplicata. 

Dessa forma, pôde-se calcular a eficiência de remoção pela Equação 1 descrita a seguir. 

 

EDQO(%) =  
DQOafluente − DQOefluente

DQOafluente
∙ 100 Equação 1 

 

Em que: 

DQOafluente é o valor de DQO em mg O2 L
-1 no afluente; 

DQOefluente é o valor de DQO em mg O2 L
-1 no efluente. 

 

4.4.2. Determinação de sulfametoxazol 

 

A determinação de sulfametoxazol nas amostras do afluente e do efluente dos reatores 

foi realizada por meio de cromatografia líquida acoplada à espectrometria de massas, utilizando 

um cromatógrafo líquido 1200 Infinity (Agilent, EUA) e um espectrômetro de massas QTRAP 

5500 (ABSCIEX, Canadá). O método analítico foi baseado em Lima Gomes et al. (2015) e 

realizado conforme descrito por Carneiro et al. (2020). 

Para as análises, as amostras do afluente e do efluente dos reatores eram coletadas e 

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

acidificada com ácido fórmico (98% v/v) até pH de 3. Dessa forma, preparava-se uma solução 

com 1,46 mL da amostra, acrescida de 20 µL de padrão interno do antibiótico SMX 

(concentração de 3 µg L-1) com a finalidade de minimizar erros devido aos efeitos de matriz e 
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do preparo de amostra, sendo levada então para leitura. Com os valores de concentração de 

SMX no afluente e no efluente, calculou-se a eficiência de remoção a partir da Equação 2 

descrita a seguir. O limite de detecção obtido para o SMX foi de 4,3 ng L-1. 

 

ESMX(%) =  
SMXafluente −  SMXefluente

SMXafluente
∙ 100 Equação 2 

 

Em que: 

SMXafluente é o valor da concentração de SMX no afluente; 

SMXefluente é o valor da concentração de SMX no efluente. 

 

4.4.3. Alcalinidade 

 

Para análise de alcalinidade, primeiramente, separava-se 25 mL das amostras do 

afluente e do efluente dos reatores para a titulação com ácido sulfúrico 0,05 M. 

Em seguida, a amostra era titulada, com auxílio de um pHmetro Qualxtron 8010, até o 

pH baixar para aproximadamente 5,75 e 4,30, obtendo-se os volumes necessários na 

determinação da alcalinidade parcial e total, respectivamente. Por meio dos volumes obtidos e 

da molaridade da solução de ácido sulfúrico 0,05 M (H2SO4), obteve-se os valores para 

alcalinidade parcial, intermediária e total em mgCaCO3 L
1 a partir das Equações 3 a 5 descritas 

a seguir. Com os resultados obtidos, calculou-se também a relação entre a alcalinidade 

intermediária e parcial (AI/AP). 

 

Alcalinidade Parcial =  
VpH5,75  ∙  MH2SO4  ∙ MassaMolarCaCO3

Vamostra
 

Equação 3 

 

Alcalinidade Total =  
VpH4,3  ∙  MH2S04 ∙  MassaMolarCaCO3

Vamostra
 

Equação 4 

 

Alcalinidade Total =  Al. Parcial +  Al. Intermediária Equação 5 
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Em que: 

VpH5,75 é o volume de ácido utilizado para atingir o pH de 5,75; 

VpH4,3 é o volume de ácido utilizado para atingir o pH de 4,3; 

MassaMolarCaCO3 é a massa molar do carbonato de cálcio (100000 mg mol-1) 

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

MH2SO4 é a molaridade da solução de ácido sulfúrico utilizado (0,05 M). 

 

4.4.4. Biogás 

 

O monitoramento da produção de biogás nos reatores (em mL d-1) foi realizado por meio 

da técnica de deslocamento líquido, utilizando gasômetro modelo MGC-1 V30 (Ritter). Na 

determinação de sua composição (CO2, CH4 e H2S), utilizou-se cromatógrafo de gases 

Shimadzu GC 2014AT equipado com detector de condutividade térmica (GC/TCD) e coluna 

HP-PLOT Q. Foi utilizado hidrogênio como gás de arraste.  

A partir dos resultados de vazão e composição do biogás, calculou-se algumas variáveis-

respostas acerca do desempenho da metanogênese nos reatores, sendo elas a vazão molar de 

metano (𝜈𝐶𝐻4
, em mmolCH4 d

-1), a produção volumétrica de metano (𝑃𝑉𝐶𝐻4
, em mLCH4 L

-1 d-

1) e o rendimento de metano (𝜂𝐶𝐻4
em mLCH4 gDQORemovida

-1). Considerou-se a temperatura de 

30ºC e pressão atmosférica da cidade de São Carlos (0,908816 atm). O rendimento teórico 

máximo calculado foi de 433 mLCH4 gDQORemovida
-1. Para o cálculo dessas variáveis, foram 

utilizados as Equações 6 a 8 descritas a seguir. 

 

νCH4
=  

Qbiogás ∙   nCH4

Vi
 Equação 6 

 

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). 

 

PVCH4
=  

Qbiogás ∙  XCH4

Vu
 Equação 7 

 

Em que: 
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XCH4 é a fração molar de CH4 - número de mols de metano pelo número de mols                 

total no biogás;  

Vu é o volume útil do reator em L. 

 

ηCH4
=

Qbiogás ∙  XCH4

Qafluente  (DQOafluente − DQOefluente)
 Equação 8 

 

Em que:  

Qafluente é a vazão de alimentação do reator em L d-1;  

DQOafluente – DQOefluente é a DQO removida do reator por via metanogênica em g L-1. 

 

4.4.5. Ácidos orgânicos e solventes da fermentação 

 

Para o monitoramento de ácidos orgânicos voláteis, utilizou-se o cromatógrafo 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), tendo como referência 

o método desenvolvido por Adorno et al. (2014) que abrange os ácidos acético, propiônico, 

butírico, isobutírico, valérico, isovalérico e capróico, além dos solventes acetona, etanol, 

metanol e n-butanol. 

Primeiramente, eram coletadas 3,5 mL das amostras do afluente e do efluente dos 

reatores. Para a leitura no cromatógrafo, preparava-se uma solução utilizando 2,00 mL da 

amostra acidificada com ácido sulfúrico e 1,00 g de cloreto de sódio previamente seco. Além 

disso, adicionava-se soluções de padrão interno, sendo 70 µL de isobutanol e 100 µL de ácido 

crotônico. 

 

4.4.6. Série de sólidos 

 

Para a determinação de sólidos totais, calcinava-se uma cápsula de porcelana em mufla 

a 550 °C durante 15 minutos. Após resfriamento, pesava-se a cápsula em balança analítica para 

determinação de sua massa P0 em mg. Dessa forma, transferia-se um volume da amostra para a 

cápsula de massa conhecida, secando a amostra em estufa a 100 °C durante 24 horas. 
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Após a estufa, a cápsula era resfriada em dessecador para a determinação da massa P1 

do conjunto em mg. Com os valores obtidos, calculava-se o valor de sólidos totais em mg L-1 

conforme Equação 9. 

 

Sólidos Totais =  
P1 − P0

Vamostra
 ∙ 1000 Equação 9 

 

Em que: 

P0 é a massa da cápsula de porcelana em mg; 

P1 é a massa do conjunto cápsula e amostra em mg 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 era calcinada em mufla 

a 550 °C durante 15 minutos. Após resfriado, o conjunto era pesado para determinação da massa 

P2 em mg. Dessa forma, determinava-se o valor de sólidos totais fixos e voláteis em mg L-1 

conforme as Equações 10 e 11. 

 

Sólidos Totais Fixos =  
P2 −  P0

Vamostra
 ∙  1000 Equação 10 

 

Sólidos Totais Voláteis =  
P1  −  P2

Vamostra
 ∙ 1000 Equação 11 

 

 Em que: 

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

 

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

de sólidos suspensos totais. Primeiramente, calcinava-se a membrana filtrante (micro-fibra de 

vidro de 1,20 μm) em mufla a 550 °C durante 15 minutos. Após o resfriamento, pesava-se a 

membrana em balança analítica para determinar a massa P3 em mg. 

 Dessa forma, filtrava-se um volume conhecido da amostra utilizando a membrana em 

sistema de filtração a vácuo. A membrana contendo os sólidos retidos era levada para secagem 
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em estufa a 100 °C. Após 24 horas, o conjunto era retirado da estufa e colocado no dessecador 

para resfriar. O conjunto era pesado para determinação da massa P4 em mg e levado para 

calcinação em mufla a 550 °C, sendo novamente resfriado e pesado para determinação da massa 

P5 em mg. Os valores de concentração de sólidos suspensos totais, fixos e voláteis em mg L-1 

foram calculados a partir das Equações 12 a 14 descritas a seguir. 

 

Sólidos Suspensos Totais =  
P4 −  P3

Vamostra
 ∙  1000 Equação 12 

 

Sólidos Suspensos Fixos =  
P5  − P3

Vamostra
 ∙  1000 Equação 13 

 

Sólidos Suspensos Voláteis =  
P4 −  P5

Vamostra
 ∙  1000 Equação 14 

 

 Em que: 

 P3 é a massa da membrana filtrante em mg; 

  P4 é a massa do conjunto membrana e amostra após secagem em estufa a 100 °C; 

 P5 é a massa do conjunto membrana e amostra após calcinação em mufla a 550 °C; 

 Vamostra é o volume da amostra utilizado em mL. 

 

4.5. Perfis cinéticos espaciais de DQO e SMX 

 

Para avaliar a cinética de remoção de DQO e SMX ao longo dos reatores, foram 

realizados perfis espaciais por meio da análise de amostras coletadas nos pontos laterais de cada 

reator. Os perfis foram realizados após um tempo de adaptação ao TDH aplicado. Uma vez que 

os reatores possuem perfil de escoamento pistonado (CARNEIRO, 2019a), a remoção de DQO 

e de SMX ao longo do comprimento do reator pode ser modelada pela Equação 15 descrita  por 

Camargo et al. (2002), seguindo uma cinética de primeira ordem com concentração residual. 

Os ajustes do modelo exponencial foram calculados com o auxílio do software OriginPro 9.75. 
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C = CR + (C0 − CR). e(−k1
app

.  θh) Equação 15 

 

Em que: 

C é a concentração de DQO e SMX; 

CR é a concentração residual de DQO e SMX; 

C0 é a concentração inicial de DQO e SMX; 

k1
app é a constante cinética de primeira ordem; 

θh é o tempo de detenção hidráulica. 

 

4.6. Cálculo dos parâmetros operacionais 

 

 Para o cálculo dos parâmetros operacionais como COV, COE, TRC e Velocidade 

Ascensional, foram utilizadas as Equações de 16 a 19. Os valores calculados de sólidos 

suspensos voláteis presentes nos reatores foram de 15.920 mg e 12.770 mg para o leito 

empacotado e ordenado, respectivamente (CARNEIRO, 2019a).  

 

COV =  
DQOafluente ∙ Qafluente

Vreator
 Equação 16 

 

 Em que: 

COV é a carga orgânica volumétrica em kgDQO m-3 d-1; 

DQOafluente é o valor de DQO em kgO2 m
-3 no afluente; 

Qafluente é a vazão do afluente em m3 d-1; 

Vreator é o volume do reator em m3. 

 

COE =  
DQOafluente ∙ Qafluente

SSVreator
 Equação 17 

 

 Em que: 

COE é a carga orgânica específica em kgDQO kgSSV-1 d-1; 

SSVreator é a massa de sólidos suspensos voláteis presente no reator em g. 
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TRC =  
SSVreator

Qefluente ∙ SSVefluente
 Equação 18 

 

 

 Em que: 

 TRC é o tempo de retenção celular em d; 

 Qefluente é a vazão do efluente em m3 d-1; 

 SSVefluente é a concentração da biomassa no efluente do reator em g. 

 

Velocidade Ascensional =  
Qafluente

A 
 Equação 19 

 

 Em que: 

 Velocidade Ascensional do substrato em m h-1; 

 A é a área transversal do reator em m2. 

 

4.7. Testes estatísticos 

 

 Para comparar os resultados obtidos por meio das análises e constatar se havia diferença 

significativa entre as fases com diferentes TDHs aplicados e entre os reatores, foi aplicado 

Análise de Variância (Anova: fator único) e Teste de Tukey-Kramer a nível de significância (α) 

de 5% para comparação de médias duas a duas. Os testes foram aplicados com auxílio de 

programa computacional Microsoft Excel 2016. 

 Dessa forma, para aplicação dos testes estatísticos, as hipóteses consideradas foram: 

• Hipótese nula: os parâmetros das fases e dos reatores comparados são iguais; 

• Hipótese alternativa: os parâmetros das fases e dos reatores comparados são 

diferentes. 

Caso o módulo da diferença da média dos parâmetros de cada fase seja menor que a 

diferença mínima significativa calculada pelo Teste de Tukey-Kramer, representada pela 

Equação 20, considerou-se que não ocorria diferença significativa entre as fases. 
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 ∆ = 𝑞√
1

2
 ∙  (

1

𝑛𝑖
+

1

𝑛𝑖′
)  ∙ 𝑄𝑀𝑅𝑒𝑠 Equação 20 

 

 

 Em que:  

 Δ é a diferença mínima significativa; 

 q é a amplitude total estudentizada obtida em tabela; 

 ni e ni’ representam a quantidade de amostra de cada fase; 

 QMRes é p quadrado médio do resíduo obtido na tabela de Análise de Variância. 
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.1. Remoção de DQO e do antibiótico sulfametoxazol 

 

Pelos gráficos apresentados na Figura 4, pode-se verificar a variação temporal da 

concentração de DQO no afluente e efluente, assim como também a remoção de DQO nos dois 

reatores para cada TDH aplicado. Durante os 220 dias de operação dos reatores, de modo geral, 

observou-se que os reatores obtiveram altas eficiências médias de remoção de DQO. 

No RALFE, obteve-se uma eficiência de remoção de DQO de 93 ± 2% e 93 ± 2% para 

os TDHs de 12 e 8 horas, respectivamente. Entretanto, para o TDH de 4 horas, observou-se 

uma queda significativa na eficiência da degradação da matéria orgânica, atingindo uma 

remoção de 78 ± 6%. No caso do RALFO, foi possível observar um padrão de remoção de DQO 

entre os TDHs semelhante ao do RALFE. Para os TDHs de 12 e 8 horas, obteve-se uma 

remoção de 93 ± 2% e 95 ± 2%, respectivamente. Entretanto, para o TDH de 4 horas, observou-

se também uma queda significativa dessa remoção, atingindo um valor de 87 ± 5%. Por meio 

de Análise de Variância e Teste de Tukey-Kramar a nível de significância (α) de 5%, a diferença 

significativa entre os valores de remoção ocorre apenas para as últimas fases com TDH de 4 

horas nos dois reatores. 
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Figura 4 - Variação temporal da concentração de DQO do afluente e efluente e eficiência de 

remoção no RALFE e no RALFO 

 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

Pelos gráficos apresentados na Figura 5, pode-se verificar a variação temporal da 

concentração de SMX no afluente e efluente, bem como a remoção de SMX nos dois reatores 

em cada TDH aplicado.  

No RALFE, obteve-se uma remoção de SMX de 93 ± 4% e 88 ± 3% para os TDHs de 

12 e 8 horas, respectivamente. Entretanto, para o TDH de 4 horas, observou-se uma queda na 

remoção de SMX, atingindo uma eficiência de 69 ± 7%. No caso do RALFO, observou-se uma 
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remoção de SMX de 93 ± 4% e 92 ± 3% para os TDHs de 12 e 8 horas, respectivamente, 

decaindo ao valor de 81 ± 7% para o TDH de 4 horas, assim como observado para o RALFE. 

Por Análise de Variância e Teste de Tukey-Kramer a nível de significância (α) de 5%, não 

ocorreu diferença significativa entre as remoções das primeiras fases, apontando um 

decaimento significativo na remoção para o TDH de 4 horas. 

 

Figura 5 - Variação temporal da concentração de SMX no afluente e efluente e eficiência de 

remoção no RALFE 

 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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A Tabela 6 apresenta os valores médios da concentração de DQO e SMX no afluente e 

efluente e da remoção nos dois reatores em cada TDH aplicado. 

 

Tabela 6 - Valores médios e desvios-padrão da concentração de DQO e SMX no afluente e 

efluente e da remoção nos reatores em cada TDH aplicado 

Parâmetro 

(Unidade) 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

RALFE RALFO RALFE RALFO RALFE RALFO 

DQOAfluente (mg L-1) 
296,1 ± 

25,4 

290,6 ± 

23,5 

286,4 ± 

27,7 

282,6 ± 

33,2 

334,4 ± 

28,7 

331,9 ± 

23,9 

DQOEfluente (mg L-1) 21,0 ± 4,5 19,3 ± 5,1 19,3 ± 7,0 14,2 ± 5,9 
71,9 ± 

21,5 

42,9 ± 

17,6 

REMOÇÃODQO (%) 92,8 ± 1,8 93,3 ± 1,9 93,3 ± 2,2 95 ± 2 78,5 ± 6,1 87,1 ± 4,9 

SMXAfluente (ng L-1) 
358,7 ± 

59,0 

352,8 ± 

43,6 

418,9 ± 

50,8 

408,7 ± 

50,5 

393,2 ± 

53,8 

401,7 ± 

55,9 

SMXEfluente (ng L-1) 
27,3 ± 

16,9 

25,1 ± 

15,8 

49,9 ± 

13,8 

33,7 ± 

14,2 

124,0 ± 

33,5 

75,6 ± 

32,8 

REMOÇÃOSMX (%) 92,7 ± 3,8 93,3 ± 3,7 88,1 ± 3,0 91,8 ± 3,4 68,6 ± 7,3 81,3 ± 7,1 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

O decaimento da remoção de DQO e SMX nos dois reatores na etapa com TDH de 4 

horas pode ser explicado pelo fato de que a alimentação teve maior tempo de contato com a 

biomassa nos TDHs de 12 e 8 horas. Dessa forma, a estabilização da matéria orgânica ocorre 

com maior eficiência em TDHs maiores, como esperado. Essa menor eficiência pode estar 

relacionada também às alterações nas atividades metabólicas das comunidades microbianas 

decorrentes das maiores velocidades ascensionais (VA), apresentadas na Tabela 7, com TDH 

mais baixo. 

 Oliveira (2016) avaliou a influência da diminuição do TDH na remoção do antibiótico 

sulfametazina de água residuária sintética simulando efluente de suinocultura por meio de três 

tipos de reatores anaeróbios de configurações diferentes. Enquanto que, para um TDH de 24 

horas, os reatores obtiveram uma eficiência de sulfametazina de cerca de 60%, para os TDHs 

de 16 e 8 horas, essa eficiência caiu para cerca de 30 e 20%, respectivamente. Brandt et al. 

(2013) avaliaram também a influência do TDH na remoção de microcontaminantes em reator 
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UASB tratando esgoto municipal. Foi observada um aumento na eficiência de remoção de SMX 

de 22% para 53% ao aumentar o TDH de 5,4 horas para 11 horas, indicando a importância desse 

parâmetro para o controle de remoção de microcontaminantes menos biodegradáveis como o 

SMX. Em experimento realizado com reator anaeróbio de fluxo ascendente tratando efluente 

industrial com o antibiótico tilosina, Chelliapan et al. (2011a) observaram uma queda de 

remoção de DQO de 92% para 77% ao reduzirem o TDH de 4 dias para 1 dia sem alterar a 

COV. 

Paula (2007) estudou a influência da velocidade ascensional na remoção de matéria 

orgânica de esgoto doméstico utilizando reator UASB. Foi possível observar uma piora 

significativa da qualidade do efluente, representada pelo decaimento de remoção de DQO de 

67% para 31%, ao aumentar a velocidade ascensional da alimentação de 0,7 a 1,1 m h-1 com a 

diminuição do TDH de 7 para 5 horas. 

Essa diminuição na eficiência de remoção de SMX e DQO em TDHs mais baixos, além 

de estar associada ao aumento das velocidades ascensionais e à diminuição do tempo de contato 

entre a alimentação e a biomassa, como já citado anteriormente, pode estar relacionada também 

ao aumento da carga orgânica volumétrica e da carga orgânica específica, apresentadas na 

Tabela 7.  

As alterações nas COVs podem causar possíveis pressões seletivas sobre as 

comunidades microbianas que, além de alterarem sua diversidade de microrganismos, podem 

também alterar suas atividades metabólicas, favorecendo microrganismos não associados à 

degradação de SMX e da DQO. Segundo Nachaiyasit e Stuckey (1997), a diminuição do TDH 

com o consequente aumento de COV poderia influenciar o grau de mistura do reator, as forças 

de cisalhamento e até mesmo a transferência de elétrons interespécies alterando a distribuição 

espacial da comunidade microbiana. Além disso, os valores baixos da COE nos TDHs de 12 e 

8 horas podem ter forçado os microrganismos a consumirem o antibiótico SMX nessas fases, 

resultando na maior degradação do antibiótico. Enquanto que no TDH de 4 horas, os valores 

mais altos da COE podem indicar um possível aumento da população de bactérias resistentes a 

antibióticos e a ocorrência de lavagem de microrganismos que biodegradam compostos 

farmacêuticos conforme apontam Yuan et al. (2015). 

Chelliapan et al. (2011b) estudaram a influência de variação de COV na remoção de 

DQO ao tratar efluente de cervejaria e fármacos utilizando reator anaeróbio. Observou-se que, 

com o aumento da COV de 1,86 para 3,73 kgDQO m-3 d-1, a eficiência de remoção de DQO 

decaiu de 75% para 45%. 

Outro parâmetro operacional avaliado que pode ter influenciado na degradação da 
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matéria orgânica e do SMX é o tempo de retenção celular, uma vez que tal parâmetro pode 

influenciar na composição e na diversidade da comunidade microbiana responsável pela 

degradação de microcontaminantes (CLARA et al., 2005). Foi observada estatisticamente uma 

redução significativa dos valores de TRC (Tabela 7) nos dois reatores causada pela diminuição 

do TDH e decorrente aumento da carga de biomassa suspensa no efluente dos reatores. Dessa 

forma, com os valores de TRC mais altos para o TDH de 12 e 8 horas, ocorreu um 

favorecimento na degradação da matéria orgânica e do antibiótico nessas fases. Entretanto, 

ressalta-se que os valores de TRC calculados para as fases ainda são elevados quando 

comparados a outros tipos de tratamento encontrados na literatura (QUEIROZ et al., 2012; 

KANG et al., 2018). 

Estrada-Arriaga e Mijaylova (2011) avaliaram a remoção de estrogênios naturais de 

esgoto sintético com biorreatores de membrana, variando o TDH de 7 horas para 12 horas e o 

TRC de 35 dias para 95 dias. Observou-se que o aumento do TDH e do TRC melhorou o 

desempenho do processo de biodegradação, atingindo quase 100% de remoção dos estrogênios 

com TDH de 12 horas e TRC de 60 dias. 

 

Tabela 7 - Valores médios e desvios-padrão dos parâmetros operacionais dos reatores em 

cada TDH aplicado 

Parâmetro (Unidade) 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

RALFE RALFO RALFE RALFO RALFE RALFO 

Velocidade ascensional 

(m h-1) 
0,035 0,042 0,052 0,062 0,104 0,125 

COV aplicada (kgDQO 

m-3 d-1) 

0,59 ± 

0,05 

0,58 ± 

0,05 

0,86 ± 

0,08 

0,85 ± 

0,10 

2,01 ± 

0,17 

1,99 ± 

0,14 

COE* (kgDQO kgSSV-1 

d-1) 

0,078 ± 

0,007 

0,114 ± 

0,009 

0,113 ± 

0,011 

0,167 ± 

0,020 

0,263 ± 

0,023 

0,391 ± 

0,028 

TRC (d) 230 ± 70 201 ± 80 133 ± 56 128 ± 34 65 ± 20 55 ± 23 

 * Carga orgânica específica. 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

Comparando a remoção de DQO e SMX entre o RALFE e o RALFO, observou-se que 

não ocorreu diferença significativa entre os reatores para as duas primeiras fases com TDHs de 

12 e 8 horas, entretanto, para o TDH de 4 horas, o leito ordenado apresentou uma eficiência 
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melhor na degradação da matéria orgânica e de SMX quando comparado ao leito empacotado. 

Esse melhor desempenho do leito ordenado pode ser explicado porque tal configuração pode 

ter favorecido a transferência de massa na fase líquida. 

Por meio de uma relação entre os processos de transferência de massa na fase líquida e 

reações bioquímicas, pode-se obter o coeficiente de transferência de massa na fase líquida (ks) 

para cada velocidade superficial do líquido. O aumento do coeficiente ks com o aumento da 

velocidade superficial pode indicar uma menor resistência da transferência de massa na fase 

líquida (SARTI et al., 2001). Para o RALFE, o coeficiente ks foi de 0,01 cm h-1 para a primeira 

fase, 0,03 cm h-1 para a segunda fase e 0,05 cm h-1 para a terceira fase. Para o RALFO, o 

coeficiente ks foi de 0,07 cm h-1 para a primeira fase, 0,08 cm h-1 para a segunda fase e 0,24 cm 

h-1 para a terceira fase. Dessa forma, observou-se que o aumento da velocidade superficial com 

a diminuição do TDH favoreceu um maior aumento do coeficiente ks para o RALFO, indicando 

uma maior transferência de massa na fase líquida no TDH de 4 horas para o leito ordenado. Os 

coeficiente ks foram calculados conforme Carneiro et al. (2020).  

Na Figura 6, encontra-se o gráfico de boxplot com a remoção de DQO e SMX no 

RALFE e RALFO para cada fase operacional. 
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Figura 6 - Gráfico de boxplot para remoção de DQO e SMX no RALFE e RALFO para cada 

TDH aplicado 

 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

5.2. Perfis cinéticos espaciais de remoção de DQO e SMX 

 

A Figura 7 apresenta os perfis espaciais de remoção de DQO e SMX nos dois reatores 

para as três fases e a Tabela 8 apresenta os parâmetros de ajuste do modelo cinético de primeira 

ordem estimado, conforme Equação 15. 
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Figura 7 - Perfis cinéticos espaciais de remoção de DQO e SMX no RALFE e RALFO para 

cada TDH aplicado. A linha corresponde ao ajuste do modelo cinético de primeira ordem e os 

pontos correspondem aos dados experimentais.

 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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Tabela 8 - Parâmetros do modelo cinético de primeira ordem estimado para remoção de DQO 

e SMX no RALFE e no RALFO para cada fase operacional 

Reator Perfil Co* Cr* kapp** r2 

RALFE 

DQO 

Fase 1 
269 46 0,74 0,929 

DQO 

Fase 2 
598 31 0,73 0,993 

DQO 

Fase 3 
470 14 0,62 0,860 

SMX 

Fase 1 
310 15 0,70 0,997 

SMX 

Fase 2 
531 21 0,63 0,992 

SMX 

Fase 3 
556 104 1,00 0,891 

RALFO 

DQO 

Fase 1 
273 7 0,23 0,995 

DQO 

Fase 2 
1.061 23 1,20 0,988 

DQO 

Fase 3 
560 <LD*** 0,90 0,976 

SMX 

Fase 1 
311 <LD 0,36 0,988 

SMX 

Fase 2 
471 <LD 0,49 0,996 

SMX 

Fase 3 
458 35 1,02 0,920 

* Unidades de C0 e Cr em mg L-1 para DQO e ng L-1 para SMX;  

** Unidades de kapp em h-1; 

*** Limite de detecção. 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

O modelo cinético de primeira ordem se ajustou muito bem aos dados, com r2>0,9. Com 

a diminuição do TDH e o aumento das velocidades ascensionais, observou-se que a biomassa 

presente na base cônica do reator não representou influência significativa na degradação de 

DQO e SMX, ocorrendo um decaimento de ordem zero nessa seção do reator. Dessa forma, os 

ajustes de primeira ordem foram feitos a partir do primeiro ponto de amostragem do reator. 

Por meio dos resultados de concentrações de DQO e SMX obtidos e do perfil cinético 

realizado, observou-se que a diminuição do TDH foi mais favorável para o leito ordenado do 

que para o leito empacotado, uma vez que as constantes cinéticas de primeira ordem de 
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decaimento de DQO e SMX do RALFE não se alteraram nas duas primeiras fases, enquanto 

que, para o RALFO, foi observado um aumento dessas constantes cinéticas para as duas últimas 

fases em relação à primeira fase. Além disso, é possível observar também uma maior 

concentração residual de matéria orgânica e antibiótico no RALFE. Como citado anteriormente, 

esse comportamento pode ser explicado pela menor resistência de transferência de massa na 

fase líquida que o leito ordenado oferece, resultando no melhor desempenho na degradação da 

matéria orgânica e do antibiótico. 

  

5.3. Alcalinidade e pH 

 

Para garantir que a rota metabólica durante todo o tempo de operação dos reatores esteja 

direcionada para a metanogênese, é muito importante que haja um acompanhamento da 

variação do pH no afluente e efluente dos reatores. Com o monitoramento do pH, verificou-se 

que o pH no afluente e no efluente esteve entre 7,00 e 8,00 em todas as três fases, sendo uma 

faixa de valores ideais, visto que o pH do esgoto varia entre 6,50 e 7,50 (JORDÃO e PESSOA, 

2009). Além disso, segundo Chernicharo (2015), o controle do pH tem como objetivo, 

principalmente, a eliminação de risco de inibição de microrganismos metanogênicos, uma vez 

que as bactérias fermentativas são menos sensíveis à variação do pH. Tais microrganismos 

metanogênicos possuem ótimo crescimento em valor de pH entre 6,6 e 7,4, sendo possível ainda 

se desenvolverem entre valores de 6,0 e 8,0. Entretanto, valores de pH menores que 6,0 e 

maiores que 8,3 devem ser evitados, uma vez que podem inibir a metanogênese. A Tabela 9 

apresenta as médias de pH do afluente e efluente nos reatores em cada uma das fases. 

 

Tabela 9 - Valores médios e desvios padrões de pH do afluente e efluente nos reatores para 

cada TDH aplicado 

Parâmetro 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

RALFE RALFO RALFE RALFO RALFE RALFO 

pHAfluente 
7,56 ± 

0,15 

7,55 ± 

0,17 

7,64 ± 

0,14 

7,62 ± 

0,15 

7,38 ± 

0,18 

7,37 ± 

0,15 

pHEfluente 
7,77 ± 

0,14 

7,81 ± 

0,17 

7,76 ± 

0,16 

7,83 ± 

0,15 

7,51 ± 

0,16 

7,62 ± 

0,16 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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A Figura 8 apresenta a variação temporal do pH no afluente e efluente do RALFE e 

RALFO para cada fase operacional. 

 

Figura 8 - Variação temporal do pH no afluente e efluente do RALFE e RALFO para cada 

TDH aplicado 

 
Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

A alcalinidade é outro parâmetro de extrema importância a ser monitorado, visto que 

indica a capacidade de tamponamento do meio, ou seja, a resistência que o meio possui para 

evitar quedas bruscas de pH. A partir dos valores de alcalinidade obtidos pela análise do 

afluente (AE para o RALFE e AO para o RALFO) e do efluente (E para o RALFE e O para o 

RALFO), apresentados na Tabela 10, observou-se que houve uma produção de alcalinidade no 
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sistema, denotando uma estabilidade no processo anaeróbio para todos os TDHs aplicados. 

Segundo Ripley et al. (1986, apud CHERNICHARO, 2015, p. 33), é possível que ocorra  

distúrbios no processo de digestão anaeróbia quando os valores da relação alcalinidade 

intermediária / alcalinidade parcial (AI/AP) são maiores que 0,3. Observou-se que essa relação 

foi respeitada nos dois reatores, visto que os valores obtidos nos efluentes dos reatores, 

apresentados na Tabela 10, mantiveram-se próximos de 0,3. 

 

Tabela 10 - Valores médios e desvios-padrão da alcalinidade e da relação AI/AP no afluente e 

efluente dos reatores para cada TDH aplicado 

Parâmetro 

(Unidade) 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

AE AO E O AE AO E O AE AO E O 

Alcalinidade 

(mgCaCO3 L
-1) 

246 

± 15 

247 

± 22 

292 

± 18 

290 

± 18 

235 

± 13 

243 

± 16 

296 

± 19 

293 

± 12 

227 

± 16 

223 

± 13 

278 

± 16 

288 

± 13 

AI/AP 

0,48 

± 

0,08 

0,49 

± 

0,06 

0,18 

± 

0,04 

0,18 

± 

0,03 

0,38 

± 

0,06 

0,43 

± 

0,07 

0,19 

± 

0,04 

0,19 

± 

0,05 

0,40 

± 

0,05 

0,37 

± 

0,07 

0,28 

± 

0,04 

0,22 

± 

0,04 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

A Figura 9 apresenta a variação temporal da relação AI/AP nos efluentes do RALFE e 

RALFO para cada fase operacional. 

Figura 9 - Variação temporal da relação alcalinidade intermediária e parcial nos efluentes do 

RALFE e RALFO para cada TDH aplicado 

 
Fonte: Elaborada pelo autor. 
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5.4. Biogás 

 

Os reatores apresentaram uma alta porcentagem de CH4 no biogás que se manteve 

estável ao longo das três fases, não apresentando alterações com a diferença de TDH. Uma vez 

que não foram detectadas quantidades de H2 e H2S no biogás, considerou-se o biogás 

constituído somente pelas parcelas de CH4(g) e CO2(g). A Tabela 11 apresenta a quantidade de 

CH4 e CO2 que compõem o biogás. Na Figura 10, encontra-se a variação temporal da 

composição do biogás nos dois reatores para cada fase operacional. 

 

Tabela 11 - Composição do biogás 

Parâmetro (Unidade) 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

RALFE RALFO RALFE RALFO RALFE RALFO 

CH4 (%) 92,2 ± 0,3 92,3 ± 0,4 92,7 ± 0,4 92,7 ± 0,4 92,4 ± 0,6 92,3 ± 0,4 

CO2 (%) 7,8 ± 0,3 7,7 ± 0,4 7,3 ± 0,4 7,3 ± 0,4 7,6 ± 0,6 7,7 ± 0,4 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

Figura 10 - Variação temporal da composição do biogás no RALFE e RALFO para cada TDH 

aplicado 

 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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Com a diminuição do TDH nos reatores, observou-se um aumento da vazão de biogás, 

acompanhado do aumento da produção volumétrica, da vazão molar e do rendimento de CH4 

nos dois reatores ao longo das fases operacionais, como pode ser visto na Tabela 12. Esse 

aumento nos parâmetros observados pode ter ocorrido devido ao aumento da vazão de biogás 

e da carga orgânica aplicada ao diminuir o TDH ao longo das fases, o que pode ter causado 

menor resistência de transferência gasosa para o headspace. 

Xu et al. (2019) estudaram a influência da carga orgânica nos parâmetros relacionados 

ao biogás tratando efluente de cervejaria em um sistema de duas fases com reator anaeróbio 

operado em batelada sequencial e reator UASB. Os autores observaram que, ao aumentar a 

carga orgânica de 3,4 para 8,6 kgDQO m-3 d-1, ocorreu um aumento da concentração de CH4 

no biogás de 72% para 83% e da produção volumétrica de 192 para 498 mLCH4 L
-1 d-1. Esse 

aumento foi explicado pelo aumento dos ácidos acético e butírico. Entretanto, com o aumento 

da carga orgânica para 10,3 kgDQO m-3 d-1, observou-se também um decaimento na produção 

volumétrica de CH4 para 82,1 mLCH4 L
-1 d-1. 

Lucas (2015) avaliou a influência da variação de TDH na produção de metano em 

RAHLF tratando efluente de fecularia de mandioca. Observou-se que com a diminuição do 

TDH de 5 para 1 dia, obteve-se um aumento da carga orgânica de 1,54 para 6 kgDQO m-3 d-1. 

Essa diminuição do TDH e aumento da carga orgânica possibilitaram um aumento de produção 

volumétrica de CH4 de 0,20 para 0,36 LCH4 L
-1 d-1, ocorrendo aumento também no rendimento 

de CH4. 

 

Tabela 12 - Valores médios e desvios-padrão de produção volumétrica, vazão molar e 

rendimento de CH4 no RALFE e RALFO em cada TDH aplicado 

Parâmetro (Unidade) 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

RALFE RALFO RALFE RALFO RALFE RALFO 

PVCH4’
*
 (mLCH4 L

-1 d-1) 107 ± 6 95 ± 11 151 ± 15 145 ± 20 193 ± 24 221 ± 42 

PVCH4 (mLCH4 L
-1 d-1) 138 ± 8 102 ± 11 194 ± 19 155 ± 22 248 ± 31 237 ± 45 

νCH4 (mmolCH4 d
-1) 

10,5 ± 

0,6 
9,4 ± 1,0 

14,9 ± 

1,5 

14,2 ± 

2,0 

19,0 ± 

2,4 

21,8 ± 

4,1 

ηCH4
** 247 ± 29 186 ± 28 366 ± 44 292 ± 49 406 ± 23 361 ± 35 

QBiogás (mL d-1) 319 ± 23 285 ± 40 438 ± 44 420 ± 58 562 ± 70 
646 ± 

122 

* Produção volumétrica considerando o volume total do reator sem material suporte; 

** Unidade em mLCH4 gDQOremovida-1. 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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A Figura 11 apresenta a variação temporal da produção volumétrica (a), vazão molar 

(b) e rendimento de CH4 (c) ao longo das fases operacionais. 

 

Figura 11 - Variação temporal da produção volumétrica (a); vazão molar de CH4 (b) e 

rendimento de CH4 (c) nos reatores RALFE e RALFO em cada TDH aplicado 

 
Fonte: Elaborada pelo autor. 
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 Comparando-se os dois reatores, constatou-se por meio de Análise de Variância e Teste 

de Tukey-Kramer a nível de significância (α) de 5% que não ocorreu diferença significativa 

entre os valores de produção volumétrica e vazão molar de CH4 dos reatores para os TDHs de 

12 e 8 horas. Entretanto, para o TDH de 4 horas, o RALFO apresentou um desempenho melhor, 

uma vez que a remoção de DQO foi maior nessa última fase do que do RALFE. Entretanto, o 

RALFE obteve melhor rendimento de CH4 em todas fases, uma vez que a DQO removida foi 

menor. 

Em relação aos valores específicos (considerando os SSV) de produção volumétrica, 

vazão molar e rendimento de CH4, apresentados na Tabela 13, observou-se estatisticamente que 

ocorreu um aumento significativo dos três parâmetros ao diminuir o TDH nos dois reatores. 

Comparando-se os leitos, não ocorreu diferença significativa entre os reatores para a fase com 

TDH de 12 horas em nenhum dos três parâmetros analisados. Já para as fases com TDH de 8 e 

4 horas, o RALFO obteve um desempenho melhor na produção volumétrica e na vazão molar 

específica de CH4. Quanto ao rendimento específico, não ocorreu diferença significativa entre 

os reatores em nenhuma das fases. Esse maior desempenho do RALFO pode estar associado ao 

menor acúmulo de biomassa (expressa em SSV) dentro do reator, uma vez que para o RALFE 

a biomassa total atingiu um valor de 15.920 mg de SSV e, para o RALFO, 12.770 mg de SSV. 

Além disso, deve-se considerar que houve uma maior remoção de DQO no RALFO para o TDH 

de 4 horas, resultando em uma maior produção volumétrica e vazão molar de CH4. 

Chelliapan et al. (2011b), além de observarem a influência da COV sobre a remoção da 

matéria orgânica como citado anteriormente, também avaliaram a influência de tal parâmetro 

sobre a produção de biogás ao tratar efluente de cervejaria e de fármacos com reator anaeróbio. 

Com o aumento da COV de 0,86 para 1,86 kgDQO m-3 d-1, o pH do meio se manteve próximo 

de 7 (neutro) e ocorreu aumento de produção de metano de 1,5 para 3,4 L d-1. Entretanto, ao 

aumentar a COV para 3,73 kgDQO m-3 d-1, o meio acidificou, atingindo valores de pH menores 

que 7. Essa acidificação ocorreu devido a maior concentração de ácidos graxos voláteis, o que 

pode indicar menor ocorrência do processo de metanogênese da digestão anaeróbia. Isso pôde 

ser evidenciado pela queda na produção de metano de 3,4 para 0,27 L d-1 ao aumentar COV de 

1,86 para 3,73 kgDQO m-3 d-1. 
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Tabela 13 - Valores específicos médios e desvios-padrão de produção volumétrica, vazão 

molar e rendimento de CH4 nos reatores em cada TDH aplicado 

Parâmetro (Unidade) 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

RALFE RALFO RALFE RALFO RALFE RALFO 

PVCH4’(SSV)
*
 (mLCH4 L

-1 

d-1 gSSV-1) 
6,7 ± 0,4 7,5 ± 0,8 9,5 ± 0,9 

11,3 ± 

1,6 

12,1 ± 

1,5 

17,3 ± 

3,3 

νCH4(SSV) (mmolCH4 d
-1 

gSSV-1) 

0,66 ± 

0,04 

0,73 ± 

0,08 

0,93 ± 

0,09 

1,11 ± 

0,15 

1,19 ± 

0,15 

1,71 ± 

0,32 

ηCH4(SSV) 
** 15,5 ± 

1,8 

14,5 ± 

2,2 

23,0 ± 

2,8 

22,9 ± 

3,8 

29,3 ± 

3,4 

31,9 ± 

6,4 

* Produção volumétrica específica considerando o volume total do reator sem material suporte; 

** Unidade em mLCH4 gDQOremovida-1 gSSV-1. 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

 A Figura 12 apresenta o gráfico de boxplot da produção volumétrica (a), da vazão molar 

(b) e do rendimento de CH4 nos dois reatores em cada fase operacional. 
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Figura 12 - Gráfico de boxplot da produção volumétrica (a); vazão molar de CH4 (b) e 

rendimento de CH4 (c) nos reatores RALFE e RALFO em cada TDH aplicado 

 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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5.5. Ácidos orgânicos e solventes da fermentação 

 

 Na Tabela 14, encontram-se os valores médios de concentração de ácidos no afluente e 

efluente do RALFE e RALFO em cada fase operacional. Esses ácidos orgânicos são compostos 

precursores e necessários para que ocorra a etapa final de metanogênese da digestão anaeróbia, 

porém a presença excessiva desses ácidos nos reatores também podem prejudicar as atividades 

metabólicas das comunidades microbiana, afetando a degradação dos compostos na 

alimentação (MEEGODA et al., 2018). 

Para o TDH de 12 horas, observou-se uma média maior da concentração desses ácidos 

nos afluentes devido ao maior tempo de fermentação da alimentação quando comparadas às 

médias das outras fases. Entretanto, com os valores irrisórios de ácidos nos efluentes das três 

fases, de forma geral, concluiu-se que ocorreu a degradação desses ácidos orgânicos sem a 

alteração significante do pH no meio, denotando a ocorrência da etapa da metanogênese na 

produção de CH4 e, consequentemente, a eficiência dos reatores na degradação do substrato de 

alimentação. Valores irrisórios de etanol, produto intermediário da digestão anaeróbia, também 

foi encontrado em algumas das amostras. Os demais produtos da fermentação que não foram 

citados na Tabela 15 (ácido valérico, ácido capróico, metanol, n-butanol, ácido butírico, ácido 

isobutírico, ácido isovalérico e acetona) não foram detectados nas amostras analisadas. 

 

Tabela 14 - Valores médios e desvios-padrão da concentração de ácidos e produtos 

intermediários no afluente (AE e AO) e efluente (E e O) do RALFE e RALFO para cada TDH  

Parâmetro 

(Unidade) 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

AE AO E O AE AO E O AE AO E O 

Ácido 

Acético 

(mg L-1) 

52,2 

± 

16,3 

36,3 

± 

33,3 

3,5 ± 

4,4 
ND* 

22,1 

± 

18,0 

25,4 

± 

23,9 

13,2 

± 3,7 
ND 

22,5 

± 

22,9 

23,5 

± 

17,4 

25,5 

± 

13,1 

7,5 ± 

4,4 

Ácido 

Propiônico 

(mg L-1) 

ND 
10,0 

± 7,1 
ND ND 

0,2 ± 

0,4 

0,8 ± 

1,8 
ND ND 

1,2 ± 

1,8 

2,1 ± 

3,8 
ND ND 

AVT (mg 

L-1) 

52,2 

± 

16,3 

46,3 

± 

26,2 

3,5 ± 

4,4 
ND 

22,3 

± 

18,3 

26,2 

± 

25,0 

13,2 

± 3,7 
ND 

23,7 

± 

24,1 

25,6 

± 

19,9 

25,5 

± 

13,1 

7,5 ± 

4,4 

Etanol (mg 

L-1) 
ND ND ND ND ND ND 1,2 ND ND ND 2,0 ND 

*Não detectado. 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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5.6. Sólidos 

 

As análises de sólidos, apresentadas na Tabela 15, foram realizadas com a finalidade de 

monitorar a possível ocorrência de arraste expressivo da biomassa causada pela diminuição do 

TDH e consequente aumento da velocidade ascensional. Entretanto, observou-se que, com a 

diminuição do TDH, não ocorreu o aumento da concentração desses sólidos no efluente ao 

longo das fases.  

Uma vez que a vazão do afluente aumenta, há consequentemente um aumento na vazão 

mássica de saída de sólidos, o que pode explicar a diminuição no TRC ao longo das fases. 

Entretanto, como foi citado anteriormente, observou-se que os valores de TRC ainda 

permaneceram elevados para o TDH de 4 horas. 

 

Tabela 15 - Valores médios e desvios padrões da concentração de sólidos no efluente do 

RALFE e RALFO em cada TDH aplicado 

Parâmetro 

(Unidade) 

TDH 

12 HORAS 8 HORAS 4 HORAS 

RALFE RALFO RALFE RALFO RALFE RALFO 

SST (mg L-1) 27 ± 16 33 ± 21 33 ± 15 25 ± 8 27 ± 4 30 ± 5 

SSF (mg L-1) 9 ± 12 17 ± 12 16 ± 10 12 ± 9 7 ± 6 11 ± 6 

SSV (mg L-1) 18 ± 6 16 ± 10 17 ± 9 13 ± 3 18 ± 7 16 ± 6 

SDT (mg L-1) 647 ± 164 613 ± 122 550 ± 221 497 ± 150 514 ± 40 487 ± 10 

ST (mg L-1) 673 ± 152 645 ± 108 583 ± 208 522 ± 151 540 ± 35 515 ± 5 

Fonte: Elaborada pelo autor. 

 

5.7. Análise de parâmetros operacionais da literatura 

 

A Tabela 16 apresenta estudos que analisaram a remoção do antibiótico sulfametoxazol 

com o valor do TDH, TRC e COV utilizados em cada tipo de reator. 

Comparando os parâmetros operacionais do RALFE e do RALFO com alguns dados da 

literatura, observou-se que o TDH é um fator importante a ser considerado no desenvolvimento 

de sistemas de tratamento para remoção do antibiótico SMX, uma vez que a variação de tal 

parâmetro influencia na eficiência de remoção. Pela literatura, notou-se que valores altos de 

TDH implicam em melhor remoção do composto, como também foi observado nessa pesquisa. 

Além disso, é importante pontuar que, pela literatura, as maiores remoções ocorrem 

principalmente em TDHs maiores que 12 horas, atingindo até TDH de 4 dias com 100% de 
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remoção de SMX (WIJEKOON et al., 2015). Isso poderia indicar uma vantagem da utilização 

do reator anaeróbio de leito fixo, uma vez que mesmo com o TDH de 8 horas, o antibiótico foi 

removido de forma eficiente. 

Essa vantagem do leito ordenado pode estar associada ao TRC. Observou-se pela 

literatura que normalmente o aumento do TRC pode melhorar a remoção do SMX. Nesse 

sentido, o reator anaeróbio de leito fixo se apresenta como uma boa alternativa na remoção de 

microcontaminantes, uma vez que, mesmo com a diminuição do TDH, a imobilização de 

biomassa permitiu valores de TRC mais altos que alguns encontrados na literatura.  

Em relação à COV, observou-se que as cargas orgânicas aplicadas nos estudos estão 

próximas da faixa observada nessa pesquisa (0,6 a 2,0 kgDQO m-3 d-1). Alguns estudos 

avaliaram a influência de valores maiores de carga orgânica, entretanto é importante ressaltar 

que a influência dessa variação depende do tipo de reator utilizado para a remoção do 

antibiótico. 

Uma vez que os estudos dos parâmetros operacionais ainda se encontram incipientes, é 

importante ressaltar que mais estudos devem ser realizados a fim de entender melhor as 

variações desses parâmetros operacionais e aprimorar os diferentes tipos de sistema de 

tratamento. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



77 

 

Tabela 16 - Eficiências de remoção do antibiótico SMX encontradas na literatura com os 

valores de TDH, TRC e COV utilizados para cada tipo de reator 

(Continua) 

Tipo de reator 
TDH 

(h) 

TRC 

(d) 

COV (kg 

DQO m-3 

d-1) 

Eficiência 

(%) 
Referência 

Digestor anaeróbio escala 

laboratorial 
- 

10 5,9 

99 
Carballa et 

al. (2007) 

20 2,1 

30 2,6 

6 12,8 

10 4,3 

20 3,8 

Digestor anaeróbio escala 

laboratorial 
- 20 2,3 

79 

(Condições 

mesofílicas) 
Gonzalez-

Gil et al. 

(2016) 
91 

(Condições 

termofílicas) 

Lodo ativado escala 

laboratorial 
24 

190 - 

215 
- 45 

Alvarino et 

al. (2014) 
UASB* escala laboratorial >100 - 90 

UASB com MBR*** 

escala piloto 
17 - 1,7 >90 

Alvarino et 

al. (2016) 

UASB escala laboratorial 

5,4 32 

- 

Remoção 

apenas no 

TDH de 11 

horas 

Queiroz et 

al. (2012) 
8,7 47 

11 57 

UBES** escala 

laboratorial 
48 - 

2,02 23 - 36 

Hu et al. 

(2020) 

3,05 30 - 69 

4,02 66 

5,09 74 

6,09 60 
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Tabela 16 - Eficiências de remoção do antibiótico SMX encontradas na literatura com os 

valores de TDH, TRC e COV utilizados para cada tipo de reator 

(Conclusão) 

Tipo de reator 
TDH 

(h) 

TRC 

(d) 

COV (kg 

DQO m-3 

d-1) 

Eficiência 

(%) 
Referência 

Wetland construído com 

eletrólise 

6 

- - 

42 
Liu et al. 

(2020c) 
48 87 

AnMBR**** escala 

laboratorial 
24 700 - 88 - 97 

Wei et al. 

(2019) 

AnMBR escala laboratorial 

6 

213 - 

68 
Xiao et al. 

(2017) 
12 92 

AnMBR escala laboratorial 96 180 1,3 100 
Wijekoon et 

al. (2015) 

AnMBR acoplado à 

osmose reversa escala 

piloto 

12,5 45 - 69 
Dolar et al. 

(2012) 

Batelada sequencial com 

lodo granular 
12 

23 - 28 - 84 
Kang et al. 

(2018) Batelada sequencial com 

biomassa suspensa 
10 - 73 

Reator de fluxo ascendente 

com bactérias redutoras de 

sulfato 

6 - - 34 
Jia et al. 

(2017) 

* Upflow anaerobic sludge blanket;                  

** Upflow anaerobic bio-electrochemical system; 

*** Membrane bioreactor; 

**** Anaerobic membrane bioreactor. 

Fonte: Elaborada pelo autor. 
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6. CONCLUSÕES 

 

A partir dos resultados obtidos e discussões apresentadas para as análises realizadas nos 

reatores anaeróbios, foi possível concluir com base nos objetivos: 

● O tempo de detenção hidráulico influenciou o desempenho de remoção do antibiótico 

sulfametoxazol de esgoto lab-made nos reatores anaeróbios de leito fixo empacotado e 

ordenado. Essa influência foi principalmente observada ao reduzir o TDH para 4 horas, 

uma vez que as eficiências de remoção de SMX para os TDHs de 12 e 8 horas foram 

próximas de 90% nos dois reatores e, ao diminuir o TDH para 4 horas, essa eficiência 

decaiu para 69% e 81% para o RALFE e RALFO, respectivamente. Portanto, os TDHs 

de 12 e 8 horas se mostraram mais eficientes na remoção de SMX. Além disso, com as 

mudanças nesse parâmetro operacional, observou-se também seus efeitos nas 

velocidades ascensionais, carga orgânica e tempo de retenção celular. Enquanto que o 

aumento nas VAs (RALFE: de 0,035 para 0,104 m h-1; RALFO: de 0,042 para 0,125 m 

h-1) causado pela diminuição do TDH favorece a transferência de massa na fase líquida 

no reator, o aumento nas COVs (RALFE: de 0,59 para 2,01 kgDQO m-3 d-1; RALFO: 

de 0,58 para 1,99 kgDQO m-3 d-1) pode ter afetado as atividades metabólicas da 

comunidade microbiana, afetando assim o desempenho na remoção do SMX. Em 

relação ao TRC, observou-se uma queda nesses valores com a diminuição do TDH 

(RALFE: de 230 para 65 dias; RALFO: de 201 para 55 dias), afetando possivelmente a 

diversidade da comunidade microbiana e, consequentemente, o consumo de SMX. 

Dessa forma, denotou-se a importância do TDH no desenvolvimento desses tipos de 

reatores para remoção do antibiótico SMX; 

● A influência do TDH sobre a remoção da matéria orgânica também foi observada. Com 

a diminuição do TDH de 12 para 4 horas, ocorreu uma queda na eficiência de remoção 

de DQO de 93% para 78% no RALFE e de 93% para 87% no RALFO; 

● Os parâmetros em relação ao biogás também podem sofrer influência com a diminuição 

do TDH. Ocorreu um aumento na produção volumétrica de CH4 (RALFE: de 107 para 

193 mLCH4 L
-1 d-1; RALFO: de 95 para 221 mLCH4 L

-1 d-1), na vazão molar de CH4 

(RALFE: de 10,5 para 19,0 mmolCH4 d
-1; RALFO: de 9,4 para 21,8 mmolCH4 d

-1) e no 

rendimento de CH4 (RALFE: de 247 para 406 mLCH4 gDQORemovida
-1; RALFO: de 186 

para 361 mLCH4 gDQORemovida
-1). Esse aumento também foi observado nos valores 

específicos de produção volumétrica (RALFE: de 6,7 para 12,1 mLCH4 L
-1 d-1 gSSV-1; 

RALFO: de 7,5 para 17,3 mLCH4 L
-1 d-1 gSSV-1), de vazão molar (RALFE: de 0,66 
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para 1,19 mmolCH4 d
-1 gSSV-1; RALFO: de 0,73 para 1,71 mmolCH4 d

-1 gSSV-1) e de 

rendimento de CH4 (RALFE: de 15,5 para 29,3 mLCH4 gDQORemovida
-1 gSSV-1; 

RALFO: de 14,5 para 31,9 mLCH4 gDQORemovida
-1 gSSV-1). Esse aumento pode ser 

explicado pela maior vazão do biogás e remoção de carga orgânica decorrente da 

diminuição do TDH; 

● Comparando-se os dois reatores, apesar de não ocorrer diferença significativa entre os 

valores de remoção de DQO e SMX nos TDHs de 12 e 8 horas, constatou-se uma 

vantagem na utilização do leito ordenado, uma vez que, com a diminuição do TDH para 

4 horas, o RALFO apresentou parâmetros melhores de eficiência de DQO e SMX. Nessa 

última fase, enquanto que o RALFE obteve remoção de 69% e 78% de SMX e DQO, 

respectivamente, o RALFO obteve 81% e 87%. Além disso, observou-se também 

maiores valores específicos de produção volumétrica (RALFE: 12,1 mLCH4 L-1 d-1 

gSSV-1; RALFO: 17,3 mLCH4 L
-1 d-1 gSSV-1) e de vazão molar de CH4 (RALFE: 1,19 

mmolCH4 d
-1 gSSV-1; RALFO: 1,71 mmolCH4 d

-1 gSSV-1) para o leito ordenado. O 

melhor desempenho do RALFO pode ser explicado porque sua configuração permitiu 

uma maior transferência de massa na fase líquida, observada com o aumento do 

coeficiente ks ao diminuir o TDH (RALFE: de 0,01 para 0,05 cm h-1; RALFO: de 0,07 

para 0,24 cm h-1). 
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