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Resumo
O monitoramento ambiental dos chamados microcontaminantes ou micropoluentes vem ganhando grande interesse da comunidade científica desde os 

anos 1970. Nesse grupo de contaminantes estão incluídos fármacos de diversas classes, produtos de limpeza e higiene pessoal, substâncias aplicadas 

na produção de plásticos e resinas, pesticidas, hormônios naturais e seus subprodutos, entre outros compostos. A principal via de contaminação do meio 

ambiente com fármacos e desreguladores endócrinos (DE) é o lançamento de esgotos in natura e tratado. Nesse contexto, este artigo compila dados de 

ocorrência de fármacos e DE no afluente e efluente de estações de tratamento de esgoto (ETE), discute os mecanismos envolvidos na sua remoção em ETE 

e faz uma análise comparativa da remoção de tais compostos em diferentes sistemas de tratamento.
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Abstract
The environmental monitoring of the so-called micropollutants has gained great interest since the 1970s. In this group of compounds are included several 

classes of pharmaceuticals, cleaning and personal care products, substances applied in plastics and resins, pesticides, natural hormones and their by-

products, among others. The main route of contamination of the environment with pharmaceuticals and endocrine disrupting compounds (EDC) is through the 

discharge of raw and treated sewage. Thus, this paper summarizes data on the occurrence of pharmaceuticals and EDC in raw and treated sewage, provides 

information regarding the mechanisms involved in their removal and compares their removal in different treatment processes.
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Introdução

O monitoramento no meio ambiente dos microcontaminantes 

vem recebendo grande interesse da comunidade científica desde o 

fim da década de 1970 (HIGNITE & AZARNOFF, 1977; AHERNE; 

ENGLISH; MARKS,1985), especialmente devido ao reconhecimen-

to dos seus efeitos, tais como: toxicidade aquática, genotoxicidade, 

perturbação endócrina em animais selvagens, seleção de bactérias 

patogênicas resistentes, entre outros (HALLING-SØRENSEN et al., 

1998; KIM & AGA, 2007; KÜMMERER, 2010). Nesse grupo de 

contaminantes estão incluídos os fármacos de diversas classes (ex.: 

analgésicos; antibióticos; reguladores lipídicos; anti-inflamatórios; 

hormônios sintéticos), substâncias utilizadas em produtos de limpe-

za e higiene pessoal, compostos aplicados na produção de resinas e 
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a ocorrência de fármacos em efluentes de ETE, corpos d’água, e, menos 

frequentemente, em água de consumo humano (CLARA et al. 2005b; 

KIM et al., 2007; MIÈGE et al., 2008; SODRÉ; LOCATELLI; JARDIM, 

2010; TAMBOSI et al., 2010; JELIC et al., 2011). Ademais, no processo 

de tratamento de esgoto pode ocorrer o transporte de fármacos e DE 

da fase líquida para a sólida, constituindo em parte o resíduo sólido 

gerado nas ETE (lodo ou biomassa excedente) e potencializando os ris-

cos relacionados à disposição final ou ao reúso do lodo na agricultura.

Segundo Suárez et al. (2008), o conhecimento das característi-

cas dos microcontaminantes é muito importante para a elucidação 

dos mecanismos de degradação e transporte que ocorrem durante o 

tratamento de esgoto. Além disso, as condições operacionais e confi-

gurações das diversas unidades do tratamento podem influenciar nos 

mecanismos de sorção, fotodegradação, volatilização e transformações 

químicas e/ou biológicas dos compostos. Não obstante, são raras as 

pesquisas que relacionaram parâmetros operacionais e físico-químicos 

com a remoção dos fármacos e DE em ETE.

Considerando a importância do tema, este artigo tem como objetivo 

fornecer ao leitor informações a respeito dos mecanismos envolvidos na 

remoção de fármacos e DE em ETE. Complementarmente, este docu-

mento apresenta dados de ocorrência de alguns compostos relevantes 

(classificados como fármacos ou DE) em esgotos, efluentes de ETE e cor-

pos d’água no Brasil e compara a remoção desses microcontaminantes 

em diferentes processos de tratamento de esgoto, com enfoque no efeito 

dos parâmetros operacionais sobre as eficiências de remoção.

Ocorrência de fármacos e desreguladores 
endócrinos em amostras ambientais

Os estudos acerca dos DE surgiram em consequência de eventos 

importantes que, a princípio, estiveram vinculados aos efeitos da ex-

posição de seres humanos e animais a esses compostos. Importante 

acontecimento nesse aspecto foi a incidência de câncer no sistema 

reprodutivo de filhas de mulheres que usaram entre os anos de 1940 

e 1970 o dietilestilbestrol, um agente terapêutico aplicado na gravi-

dez para reduzir o risco de aborto e, atualmente, considerado um DE 

(BIRKETT & LESTER, 2003 apud BILA & DEZOTTI, 2007). Outro 

reconhecido estudo foi desenvolvido por Carlsen et al. (1992) na 

Dinamarca, em que se observou o declínio da qualidade do sêmen 

de homens entre os anos de 1938 e 1990, mas que, a despeito das 

supostas causas estarem relacionadas à exposição progressiva dos ho-

mens aos estrogênios ou compostos com atividade semelhante aos 

estrogênios, não foi objetivo do estudo confirmar essa hipótese.

Com relação à exposição de animais silvestres aos DE, um importan-

te episódio foi observado no Lago Apopka na Flórida (EUA), em 1995, 

onde ocorreram anomalias no sistema reprodutivo de jacarés devido à 

contaminação com o pesticida DDT (2,2 bis-p-clorofenil-1,1,1-triclo-

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

(GUILLETTE et al., 1996). Ainda na década de 1990, no Reino Unido, 

plásticos, além de hormônios naturais e outros. Os termos micro-

contaminantes ou micropoluentes também se aplicam a tais conta-

minantes emergentes e derivam da ocorrência de tais compostos no 

meio ambiente em concentrações da ordem de microgramas por litro 

(μg.L-1) ou inferiores. 

Atenção especial vem sendo dada aos chamados desreguladores 

endócrinos (DE), devido às evidências de distúrbios causados por 

esses compostos no sistema reprodutivo de animais selvagens e até 

mesmo de seres humanos (CARLSEN et al., 1992; GUILLETTE et al., 

1996; JOBLING et al., 1998; KASHIWADA et al., 2002; WHO, 2002; 

BILA & DEZOTTI, 2007; VANDENBERG et al., 2007). Os DE po-

dem ser classificados em (BILA & DEZOTTI, 2007): (i) substâncias 

sintéticas denominadas xenoestrogênios, a exemplo dos alquilfenóis, 

pesticidas, ftalatos, bifenilas policloradas (PCB), bisfenol A e agentes 

farmacêuticos (ex.: 17α-etinilestradiol); (ii) substâncias naturais, a 

exemplo dos estrogênios (ex.: estrona e 17β-estradiol), androgênios 

(ex.: di-hidrotestosterona) e fitoestrogênios. 

A tradução do termo endocrine disrupting chemicals tem gerado di-

versas outras denominações tais como (GHISELLI & JARDIM, 2007): 

perturbadores endócrinos, disruptores endócrinos, agentes hormonal-

mente ativos e interferentes endócrinos. O termo “perturbador endó-

crino” tem origem na tradução exata da palavra “disrupt”, que significa 

desfazer, perturbar ou interromper. O termo “disruptor endócrino” 

vem do aportuguesamento da palavra “disrupting” e não é definido pela 

língua portuguesa. O termo “agente hormonalmente ativo” é usado 

pelo fato de os compostos mimetizarem a ação de hormônios. Por sua 

vez, os termos “interferentes endócrinos” ou “desreguladores endócri-

nos” são usados para se referir a esses compostos, já que os mesmos 

interferem ou desregulam, de alguma forma, o funcionamento natural 

do sistema endócrino de espécies animais. Para efeito de consistên-

cia, neste artigo optou-se pelo uso do termo “desregulador endócrino”, 

cujo significado foi julgado como mais adequado.

Os fármacos e DE podem atingir as redes de coleta de esgoto por 

meio do lançamento de águas cinzas (derivadas dos chuveiros, lava-

tórios e lavanderias), águas negras (excretas de indivíduos que po-

dem conter medicamentos de uso oral e hormônios naturais) e des-

carte, nas instalações sanitárias, de medicamentos não usados ou com 

prazos de validade expirados. As estações de tratamento de esgoto 

(ETE) normalmente empregam processos biológicos como principal 

tecnologia e, em poucos casos, utilizam técnicas complementares de 

tratamento. Dessa forma, as unidades da ETE são projetadas para 

reduzir a carga de poluentes orgânicos e, eventualmente, nutrien-

tes e microrganismos patogênicos, não objetivando especificamente 

a remoção de fármacos e DE presentes no esgoto sanitário. Qualquer 

remoção desses compostos que possa ocorrer é fortuita e inerente ao 

processo de tratamento (USEPA, 2009).

A revisão da literatura neste tópico mostra que diversos fármacos 

e DE permanecem praticamente incólumes ao tratamento de esgoto 

convencional, e várias pesquisas realizadas em diversos países mostram 
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foram observados diversos eventos de feminização de peixes devido à 

presença de compostos estrogênicos (hormônios naturais femininos ou 

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

alquilfenóis, presentes nos efluentes das ETE (PURDOM et al., 1994; 

JOBLING et al., 1998; SUMPTER, 1998). 

Muitos outros problemas relacionados com os DE têm sido ci-

tados na literatura, entre os quais se destacam (BILA & DEZOTTI, 

2007): diminuição na eclosão de ovos de pássaros, peixes e tarta-

rugas; problemas no sistema reprodutivo de répteis, pássaros e ma-

míferos; alterações no sistema imunológico de mamíferos marinhos. 

Em seres humanos, outros efeitos também são citados (BILA & 

DEZOTTI, 2007), tais como: aumento da incidência de câncer de 

mama, de testículo e de próstata e a endometriose (doença caracteri-

zada pela presença do tecido uterino fora do útero).  

A partir de uma ampla revisão da literatura, Brandt (2012) concluiu 

que, a despeito das pesquisas realizadas até o momento indicarem al-

guns problemas relacionados à exposição de humanos e animais de la-

boratório a alguns DE, não se pode afirmar que existem riscos à saúde 

pública. Isso se deve à escassez de evidências mais consistentes nos estu-

dos toxicológicos existentes e à inexistência de estudos epidemiológicos 

que relacionem os níveis de exposição humana aos DE com os efeitos 

mencionados no parágrafo anterior. Por outro lado, as pesquisas sobre 

os efeitos causados pelos DE em ambientes aquáticos apontam resulta-

dos mais preocupantes. Em geral, essas pesquisas direcionam à seguin-

te conclusão (BRANDT, 2012): não existem evidências significativas de 

que as concentrações típicas dos DE existentes nos ambientes aquáticos 

possam causar efeitos agudos nos organismos aquáticos, mas existem 

estudos suficientes que apontam efeitos crônicos em organismos mais 

sensíveis submetidos a concentrações relevantes em termos de ocorrên-

cia dos compostos em ambientes aquáticos. 

Além dos DE, outros tipos de microcontaminantes (ex.: fár-

macos) têm sido tema de vários debates internacionais e pesquisas 

científicas. Como no caso dos DE, a divergência principal é se há 

evidências significativas de que tais compostos podem causar efei-

tos danosos em humanos e outros animais e se há níveis suficientes 

dessas substâncias no meio ambiente para gerar tais consequências. 

Outra questão em debate são os efeitos interativos causados pela 

mistura de diversos fármacos e DE no meio ambiente, implicando 

consequências inesperadas quando combinados, mesmo nas concen-

trações baixas encontradas no meio ambiente (POMATI et al., 2008; 

QUINN; GAGNÉ; BLAISE, 2009). 

Atenção especial vem sendo dada aos antibióticos devido à possi-

bilidade do desenvolvimento de bactérias patogênicas resistentes no 

meio ambiente. Ash e Iverson (2004) identificaram bactérias resisten-

tes às sulfonamidas (um grupo de antibióticos) e à trimetoprima em 

rios dos EUA, fenômeno que parece ter ocorrido devido à presença 

desses compostos nos ambientes aquáticos, mesmo em baixas concen-

trações. Outro estudo realizado por Miranda e Castillo, (1998) apon-

tou o desenvolvimento de resistência microbiana em uma espécie de 

Aeromonas isolada de ambientes aquáticos após exposição a vários anti-

bióticos (cloranfenicol, trimetoprima, sulfametoxazol, tetraciclina etc).

A literatura relata há várias décadas os efeitos causados pela ex-

posição de diferentes organismos aos fármacos e DE. A partir do 

fim dos anos 1970, as pesquisas que avaliaram a ocorrência desses 

compostos no meio ambiente começaram a ser intensificadas, nota-

damente nos países europeus e nos EUA (Hignite & Azarnoff, 

1977; Watts et al., 1983 apud Halling-Sørensen et al., 1998). 

Isso ocorreu devido ao desenvolvimento de novas técnicas analíticas 

(ex.: cromatografia de fase líquida acoplada à espectrometria de mas-

sas) que permitiram o monitoramento dessas substâncias nas baixas 

concentrações com que ocorrem no meio ambiente (IWA, 2010).

Na Figura 1 estão representadas as diferentes rotas de exposição 

humana aos fármacos e DE, destacando as principais matrizes am-

bientais em que esses compostos podem ser encontrados. No Brasil, 

as pesquisas que abordam a ocorrência de fármacos e DE nessas 

matrizes ambientais são esparsas. As Tabelas 1 e 2 apresentam os 

estudos acerca do tema no país até o momento, destacando, respec-

tivamente, fármacos e DE presentes em esgoto sanitário, efluentes 

de ETE e águas superficiais. Para obter dados de estudos realizados 

em outros países sobre a ocorrência de fármacos e DE nessas matri-

zes ambientais, o leitor pode consultar Miège et al. (2008, 2009); 

Tambosi et al. (2010); IWA (2010); Brandt (2012), entre outros. 

Tanto os dados brasileiros quanto os estudos estrangeiros demons-

tram grande variabilidade na ocorrência dos fármacos e DE no esgoto 

sanitário bruto e tratado, o que possivelmente pode ser explicado 

pelo padrão de consumo diferenciado dessas substâncias. Diferentes 

países e regiões apresentam características bem distintas em termos 

de prevalência de doenças, de processos de tratamento de esgoto, de 

hábitos culturais ou até de restrições relacionadas ao mercado farma-

cêutico (ZUCCATO et al., 2006). 

No caso dos fármacos, nas matrizes ambientais brasileiras (esgoto 

bruto, tratado e águas superficiais) observa-se ocorrência semelhante ou 

uma ordem de grandeza inferior às concentrações comumente relatadas 

na literatura estrangeira. Alguns anti-inflamatórios como o diclofenaco 

ou o ibuprofeno foram encontrados em concentrações maiores nos es-

tudos de Ghiselli (2006) e Souza (2011), quando comparadas às con-

centrações comumente relatadas na literatura internacional. No caso dos 

hormônios naturais e sintéticos e dos xenoestrogênios, as concentrações 

encontradas nas matrizes ambientais brasileiras mostram-se semelhantes 

ou até três ordens de grandeza superiores às concentrações comumente 

relatadas na literatura internacional.

Principais fármacos e desreguladores 
endócrinos abordados em estudos ambientais 

Os fármacos são compostos ativos complexos desenvolvidos e 

usados com o objetivo de promover efeitos biológicos específicos nos 

organismos. Após administradas, essas substâncias são absorvidas e 
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distribuídas pelo corpo, parcialmente metabolizadas e finalmente ex-

cretadas do organismo (via fezes e urina) em suas formas originais, 

conjugadas ou como metabólitos (TAMBOSI, 2008). O metabolismo 

dos fármacos em um organismo inicia-se por diversas reações bio-

químicas de hidroxilação, epoxidação, redução, hidrólise e adição 

de grupos funcionais. Em seguida, moléculas endógenas altamente 

polares ligam-se aos metabólitos formados nas reações anteriores ou 

aos próprios fármacos originais não-metabolizados (TAMBOSI et al., 

2010), de forma a torná-los mais solúveis em água, facilitando assim 

a sua excreção. Entre as diversas moléculas endógenas responsáveis 

pelo processo de formação de conjugados, destacam-se os glicuroní-

deos, sulfatos e aminoácidos.  

Ao contrário de outros microcontaminantes, tais como pestici-

das e poluentes industriais, cujas concentrações no meio ambiente 

tenderão a diminuir nos próximos anos devido a restrições legais, 

é esperada uma ampliação no consumo dos fármacos em decor-

rência dos seus efeitos benéficos à saúde, podendo, consequente-

mente, resultar em aumento na sua ocorrência no meio ambiente 

(TAMBOSI et al., 2010). 

De acordo com Santos et al. (2010), os fármacos mais frequen-

temente detectados em ambientes aquáticos são classificados como 

anti-inflamatórios não esteroides (16%), antibióticos (15%), regu-

ladores lipídicos (12%) e hormônios sintéticos (9%), que somados 

perfazem 52% dos 134 artigos publicados entre 1997 e 2009 sobre 

a ocorrência de fármacos em ambientes aquáticos. Por esse motivo, 

nesta revisão foram abordados apenas os principais fármacos repre-

sentantes dessas classes.

O ibuprofeno (IBP) e o diclofenaco (DCF) são típicos repre-

sentantes dos anti-inflamatórios mais citados na literatura, sendo 

abordado nesta revisão somente o DCF em função da sua eleva-

da comercialização e prevalência ambiental. Já os antibióticos são 

caracterizados por uma grande variedade de classes, a exemplo 

das penicilinas, tetraciclinas, sulfonamidas e fluoroquinolonas. Na 

literatura existem dados para todas essas categorias, sendo mais 

frequentemente relatada a ocorrência de sulfametoxazol (SMX), 

trimetoprima (TRI) e tetraciclina (TET). Os dois primeiros an-

tibióticos são normalmente estudados em conjunto por consti-

tuírem o princípio ativo do medicamento Bactrim®, de grande 

utilização no nosso país, sendo por isso considerados nesta re-

visão. Entre os  reguladores lipídicos (medicamentos utilizados 

para diminuir  os níveis de colesterol e triglicérides no sangue), 

o bezafibrato (BZF) é o medicamento mais relatado na literatu-

ra. A principal referência a hormônios sintéticos recai sobre o 

17α-etinilestradiol ou etinilestradiol (EE2), fármaco amplamente 

utilizado em pílulas anticoncepcionais.

Com relação aos DE, destacam-se na literatura aqueles chama-

dos de estrogênios, hormônios responsáveis pelo desenvolvimento 

das características femininas em um organismo. Entre suas princi-

pais funções destacam-se regulação do ciclo menstrual, estímulo ao 

desenvolvimento do endométrio (membrana mucosa que reveste a 

parede uterina) e dos seios e influência sobre o desenvolvimento e 

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

Estrogênios naturais, como estrona (E1), 17β-estradiol ou es-

tradiol (E2) e estriol (E3), são diariamente produzidos e excretados 

Figura 1 – Rotas de contaminação e exposição humana aos fármacos e desreguladores endócrinos. 

Origem humana
• Uso de medicamentos
• Excreção de hormônios naturais
• Produtos de limpeza e higiene
  pessoal

Origem na agropecuária
• Uso veterinário de drogas
• Excreção de hormônios naturais
• Aplicação de promotores de crescimento animal
• Uso de pesticidas
• Reúso de lodo de ETE na agricultura

Origem industrial
• Indústria farmacêutica
• Produção de plásticos
• Produtos de limpeza
• Outras indústrias
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Aterros ETE
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ETE e ETDI: Estações de Tratamento de Esgoto e de Despejos Industriais; ETA: Estação de Tratamento de Água
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Tabela 1 – Estudos brasileiros acerca da ocorrência de fármacos em 
diferentes matrizes ambientais.
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Analgési-
cos

Ác. acetilsali-
cílico

– <50 –
(1)

a

– –
<49–

20.960
(2)

b

Dipirona
36.400 23.700 –

(3)
b

<2.200–
8.970

<2.200–
1.380

–
(4)

c

Paracetamol 18.100 59.000 <8.300
(3)

b

Antibióti-
cos

Sulfameto-
xazol

– – <0,2–106
(5)

b

– <1,9–124 –
(6)

d

<1,9–151 <1,9–161 –
(7)

d

Trimetoprima

– – <0,3–484
(5)

b

– <1–75 –
(6)

d

23–114 <1–88 –
(7)

d

Amoxicilina – – <0,1–1.284
(5)

b

Tetraciclina – – <0,8–11
(5)

b

Anti-infla-
matórios

Cetoprofeno 570 150–290 <10
(1)

a

Diclofenaco

790 200–700 <10–60
(1)

a

– – <14–115
(2)

b

2.870 1.780
2.000–
6.000

(3)
b

<400–
5.600

<400–1.900 –
(4)

c

– <7–755 –
(6)

d

<7–240 <7–486 –
(7)

d

Ibuprofeno

350 70–600 <10
(1)

a

– – <51
(2)

b

54.200 48.400 <22.300
(3)

b

Naproxeno 600 120–600 <10–50
(1)

a

Regu-
ladores 
lipídicos

Bezafibrato

1.180 580–1.050 <25
(1)

a

– <4,3–309 –
(6)

d

<4,3–249 <4,3–278 –
(7)

d

Genfibrozil 300 180–400 –
(1)

a

(1) Stumpf et al., 1999; (2) Montagner e Jardim, 2011; (3) Ghiselli, 2006; (4) Souza, 2011; 
(5) Locatelli et al., 2011; (6) Brandt, 2012; (7) Queiroz et al., 2012. 
aRio de Janeiro, Niterói, Resende, Três Rios e Campos (RJ); bAtibaia, Campinas, Paulínia e 
Americana (SP); cFortaleza (CE); dBelo Horizonte (MG)

Tabela 2 – Estudos brasileiros acerca da ocorrência de desreguladores 
endócrinos em diferentes matrizes ambientais.
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Á
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su
p
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fi-

ci
al

Hor-
mônios 
naturais e 
sintéticos

Estrona

40 – – (1)a

4.830 4.130
3.500–
5.000

(2)b

870–1.380 <LD – (3)c

– – <16 (4)b

<48–560 <48–280 – (5)d

<40–4.350 <40–4.350 – (6)d

17β-estradiol

21 – – (1)a

6.690 5.560
1.900–
6.000

(2)b

1.330–2.270 490–760 – (3)c

– – <45–6.806 (4)b

<64–300 <64 – (5)d

<40–7.400 <40–4.000 – (6)d

– – 106–6.800 (7)b

– – <1–37 (8)e

– – <4–63 (9)f

– <9,3 – (10)e

<9,3–31 <9,3 – (11)e

17α-etinilestradiol

5.810 5.040
1.200–
3.500

(2)b

600–1.260 <LD–470 – (3)c

– – <17–4.390 (4)b

<100–1.380
<100–
1.000

– (5)d

<20–5.230 <20–1.200 – (6)d

– – <1–54 (8)e

– – <5–64 (9)f

– <12,4 – (10)e

<12,4–
<41,3

<12,4 – (11)e

Progesterona

3.570 2.930
1.400–
4.200

(2)b

– – <20–195 (4)b

– – <50 (12)b

Xenoestro-
gênios

Bisfenol A

1.290–
84.110

<LD–20 – (3)c

– –
<38–
13.016

(4)b

– – 140–11.720 (7)b

– – 9–168 (9)f

– <2–445 – (10)e

56–309 <6–751 – (11)e

8.700 7.900
2.200–
64.200

(12)b

Nonilfenol

– – <18 (4)b

1.870 1.390 <610 (7)b

– – 44–1.918 (8)e

– – 26–1.435 (9)f

(1) Ternes et al., 1999; (2) Ghiselli, 2006; (3) Froehner, 2011; (4) Montagner e Jardim, 2011; 
(5) Pessoa et al., 2011; (6) Souza, 2011; (7) Montagner, 2007; (8) Moreira et al., 2009; (9) 
Moreira et al., 2011; (10) Brandt, 2012; (11) Queiroz et al., 2012; (12) Sodré, Locatelli e 
Jardim, 2010. aRio de Janeiro (RJ); bAtibaia, Campinas, Paulínia e Americana (SP); cCuritiba 
(PR); dFortaleza (CE); eBelo Horizonte (MG); fOuro Preto, Itabirito, Rio Acima, Nova Lima 
(MG). LD: limite de detecção
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pelas mulheres e animais vertebrados fêmeas (RIBEIRO et al., 2010). 

O  EE2 também é um estrogênio, porém sintético, que apresenta 

maior atividade de desregulação endócrina do que os hormônios na-

turais (SVENSON et al., 2003).  

Além dos estrogênios, outras substâncias usadas ou produzidas 

na indústria, tais como pesticidas, ftalatos, alquilfenóis, bifenilas po-

licloradas e hidrocarbonetos policíclicos aromáticos, têm chamado a 

atenção da comunidade científica pela capacidade estrogênica aliada 

à constante presença em amostras de águas naturais e esgoto (bruto 

e tratado). Tais substâncias sintéticas competem com o E2 pelos re-

ceptores de estrogênio e podem exercer efeito sobre um organismo 

(GHISELLI & JARDIM, 2007), o que as caracteriza como xenoestro-

gênios (o prefixo xeno- tem origem grega e significa estranho, estran-

geiro). Dois xenoestrogênios amplamente encontrados em matrizes 

ambientais e de particular interesse nesta revisão são bisfenol A (BPA) 

e nonilfenol (NP).

O BPA é uma substância utilizada como monômero na produ-

ção de polímeros do tipo policarbonato, resinas epóxi e resinas de 

poliéster-estireno (STAPLES et al., 1998). É também usado como 

antioxidante em alguns plastificantes e como inibidor da polimeri-

zação no PVC. O BPA pode ser de 10.000 a 100.000 vezes menos 

potente do que o estradiol (VANDENBERG et al., 2007), sendo que 

a exposição humana a este composto ocorre principalmente pela in-

gestão direta de alimentos e bebidas contaminados. A dose estimada 

de exposição por ingestão direta está na faixa de <1 a 5 µg.kg-1.dia-1 

(VANDENBERG et al., 2007).  

Já o NP é um alquilfenol (AP) utilizado na produção dos nonil-

fenóis etoxilados (NPEO), surfactantes não iônicos amplamente uti-

lizados como detergentes, emulsionantes, agentes umectantes e dis-

persantes (SOARES et al., 2008). Além de insumo, o NP é também 

subproduto da biodegradação dos NPEO, sendo essa a principal via 

de contaminação ambiental de tal microcontaminante (LANGFORD & 

LESTER, 2002 apud SOARES et al., 2008). A biodegradação de alquil-

fenóis polietoxilados (APEO) pode ocorrer tanto em condições aeró-

bias, quanto em condições anaeróbias ou anóxicas, o que normalmen-

te resulta na produção de mistura de metabólitos mais persistentes e 

estrogênicos, constituída de alquilfenóis mono a trietoxilados (AP
1
EO, 

AP
2
EO e AP

3
EO), alquilfenóis mono a tricarboxilados (AP

1
EC, AP

2
EC 

e AP
3
EC) e compostos fenólicos não etoxilados (AP), entre os quais 

se destacam os isômeros de NP (MAKI; FUJITA; FUJIWARA, 1996; 

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

Fatores intervenientes na remoção 
de fármacos e desreguladores em  
estações de tratamento de esgoto

Para se entender o destino dos fármacos e DE em uma ETE, 

deve-se avaliar os principais mecanismos de remoção atuantes, que 

por sua vez são definidos pelas propriedades físico-químicas dos 

microcontaminantes, pela configuração dos sistemas de tratamento, 

pelas condições ambientais e pelos parâmetros operacionais das uni-

dades de tratamento (IWA, 2010). Os possíveis mecanismos de re-

moção de fármacos e desreguladores em ETE são detalhados a seguir.

Sorção

O termo sorção refere-se ao fenômeno de transferência de massa 

no qual moléculas passam de uma fase fluida (líquida ou gasosa) e 

tornam-se associados a uma fase sólida ou líquida. A transferência de 

massa na sorção de compostos presentes em meio aquoso pode ser es-

timada pelo coeficiente de distribuição ou partição sólido-líquido (K
d
), 

definido como a relação entre as concentrações de uma substância 

nas fases líquida e sólida em condições de equilíbrio (SUÁREZ et al., 

2008). No caso dos mecanismos envolvidos na sorção de alguns fár-

macos e DE durante o tratamento de águas residuárias em uma ETE, 

pode-se dizer que, para um composto i em condições de equilíbrio 

entre as fases líquida e sólida, a concentração na fase sólida (C
i,S

) ou 

a massa de i por kg de sólidos suspensos (C
i,S

.SS-1) é proporcional à 

concentração do composto i na fase líquida (C
i,L

), conforme mostra 

a Equação 1 (TERNES et al., 2004):

C
i,s
 = K

d
.SS.C

i,L� (1)

na qual: 

C
i,S

 é a concentração do composto i na fase sólida (ng.L-1 a µg.L-1); 

K
d
 é o coeficiente de distribuição sólido-líquido (L.kg-1); 

SS é a concentração de sólidos suspensos no esgoto, podendo ser 

ainda a produção de lodo por litro de esgoto tratado (kg.L-1);

C
i,L

 é a concentração do composto i dissolvido na fase líquida (ng.L-1 

a µg.L-1).

Nos estudos de balanço de massa de fármacos e DE em sistemas 

de tratamento de esgoto na modalidade lodos ativados, normalmente 

se desconsidera a liberação de sítios de adsorção nos sólidos pelo 

processo de biodegradação (sobre a fase sólida ou no meio líquido), 

assumindo-se que apenas os sólidos ou biomassa recém-gerada estão 

disponíveis para o processo de sorção dos compostos que adentram 

continuamente o reator biológico (TERNES et al., 2004). Contudo, 

tal premissa é uma simplificação do balanço de massa e pode ser 

aplicada a sistema de lodos ativados em função do tempo de retenção 

dos sólidos na unidade de tratamento ser muito superior ao tempo 

de detenção hidráulica do líquido (TDH) e da geração de sólidos ou 

biomassa no sistema ser elevada quando comparada à renovação dos 

sítios de sorção. Nesse caso, o termo SS não é a concentração de só-

lidos totais (ST) no esgoto ou no lodo, mas sim a quantidade de lodo 

ou biomassa gerada por unidade de esgoto tratado. 

O valor de K
d
 depende das características do poluente, assim 

como do tipo de lodo (primário, aeróbio, anaeróbio etc.) ou sólidos 
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suspensos em questão (TERNES et al., 2004; SUÁREZ et al., 2008). O 

K
d
 também está diretamente relacionando aos processos de adsorção e 

absorção. A adsorção refere-se ao fenômeno de transferência de massa 

na interface entre as fases, ao passo que a absorção ocorre quando mo-

léculas penetram na fase sólida ou líquida além da interface.

No caso dos fármacos e DE em um sistema de tratamento bioló-

gico, a absorção refere-se às interações dos grupos alifáticos e aromá-

ticos dos poluentes presentes na fase líquida com a membrana celular 

lipofílica dos microrganismos presentes na biomassa (lodo) ou com as 

frações lipídicas constituintes nos sólidos suspensos (SUÁREZ et al., 

2008). Portanto, a lipofilicidade ou hidrofobicidade é a principal pro-

priedade de um fármaco ou DE que determina a sua capacidade de 

absorção nas matrizes sólidas presentes em uma ETE, sendo estimada 

pelo coeficiente de partição octanol/água (K
ow

).

Fármacos e DE que apresentam log K
ow

<2,5 são caracterizados 

por alta hidrofilicidade e baixa tendência de absorção na biomassa 

e nas frações lipídicas dos sólidos suspensos. Para aqueles que apre-

sentam o log K
ow

 entre 2,5 e 4,0, espera-se uma tendência modera-

da de absorção nessas matrizes. Por sua vez, os fármacos e DE com 

log K
ow

>4,0 são altamente hidrofóbicos e têm um grande potencial 

de serem encontrados sorvidos nos sólidos presentes nos sistemas de 

tratamento de esgoto (ROGERS, 1996; TER LAAK et al., 2005).    

A adsorção refere-se às interações eletrostáticas dos grupos positi-

vamente carregados dos compostos com as superfícies carregadas ne-

gativamente da biomassa ou às fracas forças de interação do tipo Van 

der Waals entre grupos alifáticos dos fármacos e DE e as superfícies 

hidrofóbicas da biomassa e da matéria orgânica em suspensão. Para 

efeito prático, as forças de Van der Waals são normalmente descon-

sideradas por serem mais fracas do que as interações eletrostáticas. 

Por outro lado, tais forças são determinantes nos processos de absor-

ção, conforme já mencionado. 

Portanto, a adsorção está mais relacionada com a capacidade do 

fármaco ou do DE estar ionizado ou dissociado na fase aquosa, que 

por sua vez depende do pH do meio e, no caso de ácidos ou bases, da 

constante de acidez (K
a
) ou basicidade (K

b
) do composto. Moléculas 

poluentes básicas se ionizam no esgoto sanitário gerando cargas posi-

tivas e, portanto, tenderão a sofrer atração pela biomassa, que geral-

mente encontra-se carregada negativamente (SUÁREZ et al., 2008). 

Entretanto, há que se considerar que os sólidos suspensos também 

podem adquirir carga positiva ou neutra em função do pH do meio. 

O valor do ponto de carga zero (PCZ – pH em que a soma de cargas 

é zero) ou do potencial zeta (potencial no plano hidrodinâmico de 

cisalhamento) indicam esse efeito.

Avanços recentes na metodologia analítica permitiram a deter-

minação das concentrações de fármacos e DE sorvidos nos sólidos e 

alguns valores de K
d
 já foram relatados na literatura (TERNES et al., 

2004; CARBALLA et al., 2008; SUÁREZ et al., 2008). Contudo, o 

K
d
 não depende somente das propriedades da molécula poluente, 

mas também das características do sólido em questão. Dessa forma, 

é necessário que se determine o K
d
 para cada tipo de matriz encon-

trada nos diversos tipos de sistemas de tratamento de esgoto. Em 

geral, valores de log K
d
≤2,0 indicam tendência quase nula para a 

sorção do fármaco ou DE (TERNES et al., 2004). Já a faixa de log K
d
 

compreendida entre 2,0 e 2,7 indica baixa tendência para a sorção 

do composto (TERNES et al., 2004), e valores superiores a 2,7 de-

monstram alta tendência do contaminante de sorção em uma matriz 

(TERNES et al., 2004). 

A revisão da literatura mostra que, até o momento, valores do 

K
d
 têm sido relatados apenas para as matrizes sólidas presentes em 

sistemas de lodos ativados, incluindo os lodos de decantadores pri-

mários, de tanques de aeração e de digestores anaeróbios. A Tabela 3 

apresenta valores de K
d
 para alguns dos compostos-alvo desta revi-

são. Ainda são necessários mais estudos para se determinar o K
d
 em 

outras matrizes sólidas presentes nos diversos sistemas de tratamento 

de esgoto, tais como reatores anaeróbios (ex.: reatores UASB – Upflow 

Anaerobic Sludge Blanket ), sistemas naturais de tratamento (ex.:  la-

goas de estabilização), reatores aeróbios com biofilmes (ex.: filtros 

percoladores), entre outros.

Além do K
d
, existe outra variável indicadora do processo de sor-

ção, chamada coeficiente de adsorção normalizado em função do 

conteúdo orgânico (K
oc

), que é mais conveniente para se estimar a 

porcentagem de uma substância adsorvida em uma matriz sólida 

no tratamento de esgoto. O K
oc

 pode ser calculado a partir do K
d
 e 

da fração orgânica (f
oc

) nos sólidos, conforme mostra a Equação 2 

(CARBALLA et al., 2008):

K
oc
 = x100=

K
d

f
oc

K
d

%CO
� (2)

na qual: 

K
oc

 é o coeficiente de adsorção normalizado em função do conteúdo 

orgânico (L.kg-1); 

K
d
 é o coeficiente de distribuição sólido-líquido (L.kg-1); 

f
oc

 é a fração orgânica da matriz sólida; 

%CO representa o percentual de carbono orgânico da matriz sólida.

Tabela 3 – Logaritmo do coeficiente de distribuição sólido-líquido (log Kd) 
de alguns fármacos e desreguladores endócrinos relevantes presentes 
em matrizes sólidas em sistema de lodos ativados.

Composto

log Kd

Lodo primário 
(decantador 

primário)

Lodo secun-
dário (lodos 

ativados)

Lodo digerido 
(digestores 
anaeróbios)

Estrona 2,8 2,9 –

17β-estradiol – 2,4–3,0 2,7

17α-etinilestradiol 2,4 2,5–3,0 2,6

Diclofenaco 2,7 1,2 1,8

Sulfametoxazol 2,6 2,3–2,6 1,4

Trimetoprima – 2,3 –
Fonte: Clara et al., (2004); Ternes et al., (2004); Andersen et al., (2005); Göbel et al., 
(2005); Carballa, Omil e Lema, (2007); Carballa et al., (2008); Suárez et al., (2008).
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Por ser dependente do K
d
 e, por consequência, do pK

a
 e do log 

K
ow

, o K
oc

 é um coeficiente que caracteriza a adsorção referente às 

interações eletrostáticas e não eletrostáticas (ex.: forças de Van der 

Waals e ligações de hidrogênio) com as superfícies da matéria orgâ-

nica. Carballa et al. (2008) usaram digestores de lodo em escala de 

bancada para determinar o K
oc

 de diversos fármacos e DE em lodo 

aeróbio digerido anaerobiamente. Contudo, assim como no caso do 

K
d
, ainda são necessários mais estudos de determinação do K

oc
 para 

diferentes tipos de lodo, de forma que essa variável possa ser usada 

em balanços de massa de fármacos e DE em ETE. 

Devido à pequena quantidade de dados disponíveis na litera-

tura sobre os referidos coeficientes de sorção, são mais comuns 

estudos de balanço de massa em que as concentrações dos fárma-

cos e DE nas matrizes sólidas são determinadas experimentalmen-

te, ou apenas qualitativamente estimadas por meio dos valores 

de log K
ow

 e pK
a
, mais acessíveis para a maioria dos compostos. 

A Tabela 4 apresenta os valores de log K
ow

 e pK
a
 para alguns fár-

macos e DE de interesse desta revisão, bem como uma estimativa 

qualitativa da tendência de sorção. Pelo fato da adsorção por in-

terações eletrostáticas ser dependente do pH do meio e do caráter 

ácido/básico da molécula, a estimativa foi feita nesse caso para 

diferentes valores de pH do meio.

Vale salientar que muitos fármacos e DE têm grupos funcionais 

polares (ex.: grupos carboxílicos, aldeídos e aminas), que podem 

interagir com grupos específicos da matéria orgânica presentes nos 

sólidos. Portanto, em alguns casos os valores log K
ow

 e pK
a
 são inade-

quados para se estimar os mecanismos de sorção nas matrizes sólidas 

presentes em ETE (TERNES et al., 2004). Nesses casos, os coeficien-

tes K
d
 e K

oc
 são mais adequados por serem valores baseados em estu-

dos experimentais.

No caso específico do SMX, pelo fato de a molécula desse an-

tibiótico ter duas aminas ionizáveis, são verificados dois valores de 

pK
a
. Como resultado, se o pH do meio estiver entre os valores do pK

a
, 

o SMX estará presente como uma espécie predominantemente neu-

tra. Se o pH do ambiente estiver abaixo ou acima do primeiro e do 

segundo pK
a
, o SMX estará presente como uma espécie carregada 

positivamente ou negativamente, respectivamente.

Transformações biológicas

Embora a biodegradação seja uma das transformações mais importan-

tes no tratamento de esgoto, no caso dos fármacos e dos DE, o processo 

é limitado do ponto de vista cinético devido às baixas concentrações dos 

compostos verificadas no esgoto bruto. Segundo Joss et al. (2006), a maior 

parte desses microcontaminantes apresentam cinética de degradação de 

pseudo-primeira ordem, o que significa que a taxa de transformação bio-

lógica é diretamente proporcional à concentração dos compostos presentes 

na fase líquida, além da concentração da biomassa (expressa como sólidos 

suspensos – SS) no sistema, que é considerada em excesso e constante para 

fins de integração da Equação diferencial 3:

dC
i

dt
= K

bio
.SS.C

i,L� (3)

na qual: 

C
i 
é a concentração total do composto i (ng.L-1 a µg.L-1); 

t é o tempo (d); 

K
bio

 refere-se à constante de biodegradação do composto i (L.g
ss

-1∙d-1); 

SS é a concentração de sólidos suspensos no lodo (g.L-1); 

C
i,L 

é a concentração do composto i solúvel na fase líquida (ng.L-1 a µg.L-1). 

Joss et al. (2006) realizaram experimentos para a determina-

ção do K
bio

 de vários microcontaminantes. A pesquisa foi realizada 

em ensaios de bancada com lodo aeróbio (0,5 g SSV.L-1; SSV = só-

lidos suspensos voláteis) proveniente de um sistema de lodos ati-

vados cujo tempo de retenção dos sólidos ou idade do lodo variava 

de 10 a 15 dias. Foram adicionados vários microcontaminantes em 

Tabela 4 – Propriedades físico-químicas de alguns fármacos e desreguladores endócrinos relevantes e potencial para sorção em matrizes sólidas 
carregadas negativamente presentes em estações de tratamento de esgoto .

Composto Abreviação Identificador 
CASa log Kow pKa

Tendência para a sorção

Sorção 
lipofílica Adsorção por interações eletrostáticas

pH 3 5 6 7 8 9 11

17β-estradiol E2 50–28–2 4,01 10,4 ++ / / / / / / - -

17α-etinilestradiol EE2 57–63–6 3,67 10,4 + / / / / / / - -

Bisfenol A BPA 80–05–7 3,32 10,2 + / / / / / / - -

Nonilfenol NP 25154–52–3 5,71 10,3 ++ / / / / / / - -

Diclofenaco DCF 15307–86–5 4,51 4,2 ++ / - - - - - - - - - - - -

Sulfametoxazol SMX 723–46–6 0,89 1,6/5,7b - - / - - - - - - - - - - -

Trimetoprima TRI 738–70–5 0,91 7,12 - - ++ ++ ++ + / / /

Bezafibrato BZF 41859–67–0 4,32 3,3 ++ - - - - - - - - - - - - -

Fonte: TOXNET, acessado em setembro de 2011.
a CAS: Chemical Abstract Service. Número que corresponde à identificação química da substância; b Primeiro/segundo pKa ++ : grande tendência; + : tendência moderada; - : hidrofilicidade 
ou  repulsão moderadas; - - : hidrofilicidade ou repulsão intensas; / : sem efeito



195Eng Sanit Ambient | v.18 n.3 | jul/set 2013 | 187-204

Remoção de fármacos e DE em ETE

concentrações similares àquelas usualmente observadas no esgoto 

sanitário (3  µg.L-1), sendo os valores de K
bio

 obtidos a partir das 

medidas de decaimento das concentrações dos microcontaminan-

tes considerando-se modelo cinético de pseudo-primeira ordem. 

Alguns valores de K
bio

 de interesse particular para esta revisão são 

(JOSS et al., 2006): 550 a 950 L.gSS-1.d-1 para o E2; 7 a 9 L.gSS-1.d-1 

para o EE2; <0,1 L.gSS-1∙d-1 para o DCF; <0,1 a 0,3 L.gSS-1.d-1 para 

o SMX; 4 a 7 L.gSS-1∙d-1 no caso do BZF. 

Joss et al.(2006) também concluíram que, no caso dos compostos 

com pouca tendência para a sorção na biomassa aeróbia (log K
d
≤2,0), 

a divisão do volume reacional do reator em vários compartimentos 

(reator em regime hidráulico de fluxo em pistão) melhorou signi-

ficativamente a remoção dos compostos biodegradáveis, quando 

comparado a um reator em regime hidráulico de mistura completa. 

O impacto positivo da aproximação do reator ao regime hidráulico 

de fluxo em pistão foi menos significativo para compostos com gran-

de tendência para a sorção. Com base nesses resultados, Joss et al. 

(2006) propuseram a seguinte classificação dos fármacos e DE quan-

to ao grau de biodegradabilidade: 

•	 Substâncias com K
bio

<0,1 L.gSS-1.d-1 não apresentam remoção sa-

tisfatória pelo mecanismo de biodegradação, sendo a eficiência 

máxima de remoção do composto na ETE inferior a 20% para 

compostos com grande tendência para a sorção (log K
d
>3);

•	 Substâncias com 0,1≤K
bio

≤10 L.gSS-1.d-1 devem ser parcialmente 

biodegradados com eficiência de remoção de 20 a 90%; 

•	 Para compostos com K
bio

>10, espera-se uma boa remoção bioló-

gica (acima de 90%), sendo a eficiência dependente do regime 

hidráulico do reator; são observadas maiores eficiências de remo-

ções em reatores com fluxo hidráulico do tipo pistão.

Outro estudo realizado por Joss et al. (2004) demonstrou que a 

remoção biológica de alguns estrogênios foi claramente dependen-

te da atividade da biomassa e do potencial redox nos sistemas de 

tratamento. Dessa forma, a concentração de oxigênio dissolvido no 

ambiente é um importante fator na remoção biológica dos fármacos 

e DE, notadamente para o caso dos DE, que são mais facilmente de-

gradados em condições aeróbias quando comparadas às condições 

anaeróbias (IWA, 2010). A baixa biodegradabilidade anaeróbia dos 

DE provavelmente decorre da presença dos anéis aromáticos fenó-

licos em suas estruturas, que são mais dificilmente degradados na 

ausência de oxigênio dissolvido.

A despeito da importância do estabelecimento do K
bio

 para alguns 

fármacos e DE em diversos sistemas de tratamento sobre condições 

ambientais e operacionais variadas, nenhum estudo adicional foi 

encontrado na literatura, o que indica a necessidade do aprofunda-

mento científico no tema. Como exemplo, não foram encontrados 

na literatura artigos sobre a remoção de fármacos e DE em sistemas 

anaeróbios ou anóxicos empregados na remoção biológica de nu-

trientes, como nitrogênio e fósforo.

Por outro lado, fatores que afetam a remoção biológica dos fár-

macos e DE em ETE são frequentemente relatados na literatura. 

A disponibilidade dos fármacos e DE para a assimilação pelos mi-

crorganismos é um dos fatores mais importantes na determinação 

da taxa de biodegradação em uma ETE (BURGESS et al., 2005). 

Em geral, a biodisponibilidade é definida pela combinação dos as-

pectos físico-químicos relacionados à distribuição e à transferên-

cia de massa dos compostos entre as fases líquida e sólida, e dos 

aspectos fisiológicos relacionados aos microrganismos. Uma alta 

biodisponibilidade depende principalmente da solubilidade do fár-

maco ou do DE em meio aquoso (CIRJA et al., 2008), sendo que 

compostos com log K
ow

<2,5 têm elevada hidrofilicidade e, portanto, 

elevada biodisponibilidade (IWA, 2010).

A biodisponibilidade depende também da atividade dos micror-

ganismos e, dessa forma, a temperatura também é um fator importan-

te, uma vez que o crescimento microbiano é determinado por faixas 

de temperaturas ótimas. Ademais, em temperaturas mais elevadas o 

processo de sorção, que é exotérmico, é desfavorecido e o composto 

apresentará uma maior solubilidade no meio aquoso, favorecendo 

ainda mais sua biodisponibilidade (IWA, 2010).  

O TDH e o tempo de retenção dos sólidos no sistema (idade 

do lodo) são outros importantes fatores que influenciam na remo-

ção biológica dos fármacos e DE em ETE. Na realidade, esses fatores 

também influenciam os mecanismos de sorção. Elevado TDH, assim 

como elevada idade do lodo permitem maior tempo para a biodegra-

dação e para a sorção dos compostos dissolvidos.

Suárez et al. (2008) relacionaram as propriedades físico-químicas 

das moléculas, o TDH e a idade do lodo das unidades do sistema de 

tratamento biológico com a eficiência de remoção de microcontami-

nantes e generalizaram as seguintes conclusões:

•	 Compostos com elevados valores de K
bio

 e baixos valores de K
d
 

são muito bem biodegradados independente do TDH e da idade 

do lodo do sistema de tratamento;

•	 Compostos com baixos valores de K
bio

 e elevados valores de K
d
 

são retidos no sistema de tratamento por meio da sorção e bio-

degradados quando a idade do lodo é suficiente para permitir 

desorção e subsequente biodegradação;

•	 Compostos com elevados valores de K
bio

 e valores de K
d
 interme-

diários são moderadamente biodegradados independentemente 

do TDH. A remoção dessas substâncias é ligeiramente dependen-

te da idade do lodo;

•	 Compostos com baixos valores de K
bio 

e K
d
 não são removidos por sor-

ção, nem biodegradados, independente do TDH e da idade do lodo.

Outros mecanismos de degradação, que não envolvem microrga-

nismos, também podem ocorrer nas unidades de uma ETE. A degra-

dação química pelo processo de hidrólise de substâncias conjugadas 

dos fármacos e DE é um exemplo de degradação abiótica. Contudo, 

a hidrólise química é desprezível na maior parte dos casos, já que os 
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processos biológicos são muito mais importantes no fenômeno da 

desconjugação de fármacos e DE (CIRJA et al., 2008). Muitas vezes, 

a ação dos microrganismos na hidrólise de conjugados se inicia antes 

mesmo da entrada do esgoto na ETE (GOMES et al., 2009), nas redes 

de coleta de esgoto. Além disso, existe a possibilidade de remoção 

dos fármacos e dos DE por fotodegradação ou por volatilização, me-

canismos discutidos a seguir.

Fotodegradação

A fotodegradação ou fotólise é um processo de degradação dos 

fármacos e DE que pode ocorrer de forma direta ou indireta. A fotode-

gradação direta é observada quando a molécula do microcontaminante 

tem uma ligação química que é clivada quando exposta e excitada pela 

radiação UV (GURR & REINHARD, 2006). Na fotodegradação indire-

ta, algumas moléculas presentes no meio são excitadas pela radiação 

UV da mesma forma como no mecanismo anterior e, após a clivagem 

dessas moléculas, são formados radicais livres que podem reagir com 

os microcontaminantes degradando-os (GURR & REINHARD, 2006). 

Artigos recentes mostram que compostos dissolvidos, tais como a ma-

téria orgânica natural (MON), podem atuar tanto como fotossensibili-

zadores ou como inibidores da oxidação de contaminantes aquáticos 

(WENK; Von GUNTEN; CANONICA, 2011).

Na maioria das vezes a fotodegradação natural (realizada pela ra-

diação solar) é um mecanismo desprezível para a remoção de fármacos 

e DE em ETE convencionais, que empregam somente processos bio-

lógicos. Isso se deve principalmente às configurações das unidades de 

tratamento (IWA, 2010), à elevada presença de sólidos suspensos no 

esgoto (bruto e também tratado) e à pequena fração de radiação UV 

do espectro solar. Nos sistemas compactos, a área superficial dispo-

nível para a incidência solar é pequena, sendo restrita apenas às pri-

meiras camadas da coluna de água em unidades abertas, a exemplo de 

decantadores e tanques de aeração (ZHANG; GEIBEN; GAL, 2008). 

Contudo, a fotodegradação pode ocorrer em maior monta em sistemas 

naturais (ex.: lagoas de estabilização), nos quais são empregadas gran-

des áreas superficiais para a incidência solar. O processo nesse caso 

pode ser limitado pelos períodos noturnos e pelos dias nublados, bem 

como pela presença de sólidos (ex.: algas) na fase líquida.

Não obstante, até o momento não foram encontrados na literatura 

estudos que objetivaram avaliar a contribuição da fotodegradação na re-

moção de fármacos e DE em ETE. As pesquisas no tema são restritas 

ao processo de fotodegradação que ocorre em águas superficiais ou em 

escala laboratorial com o uso de lâmpadas para simular a luz solar natural 

(BUSER; POIGER; MÜLLER, 1998; JÜRGENS et al., 2002; ANDREOZZI; 

RAFFAELE; NICKLAS, 2003; LEECH; SNYDER; WETZEL, 2009; 

CHOWDHURY; CHARPENTIER; RAY, 2010, 2011). Com base em tais 

estudos e considerando os compostos-alvo desta revisão, os principais fár-

macos e DE tidos como fotolábeis, ou seja, susceptíveis à fotodegradação 

natural, são: E2, EE2, DCF e SMX (BUSER; POIGER; MÜLLER, 1998; 

JÜRGENS et al., 2002; ANDREOZZI; RAFFAELE; NICKLAS, 2003).

Volatilização

A volatilização dos fármacos e dos DE em ETE pode ser estima-

da pela constante da Lei de Henry adimensional (K’
H
), que deter-

mina o equilíbrio entre moléculas dissolvidas na fase líquida com 

aquelas presentes na fase gasosa em um sistema fechado. Tal proces-

so é expressivo somente para compostos que apresentam K’
H
>10-4 

(STENSTROM et al., 1989). Além disso, o mecanismo de volatiliza-

ção pode ser influenciado pelo K
ow

, pois elevados valores desse coe-

ficiente favorecem a retenção das substâncias nos sólidos em detri-

mento do processo de volatilização (ROGERS, 1996; GALASSI et al., 

1997). Dessa forma, compostos que apresentam relação K’
H
/K

ow
<10-9 

têm baixo potencial para a volatilização, mesmo quando o valor de 

K’
H
 é maior do que 10-4 (ROGERS, 1996). A Tabela 5 apresenta va-

lores das constantes da Lei de Henry adimensionais e das relações 

K’
H
/K

ow
 dos fármacos e dos DE de interesse particular desta revisão. 

Conforme depreende-se da Tabela 5, para nenhum dos compostos o 

mecanismo de volatilização deve ser expressivo.  

A maioria dos fármacos e DE têm estruturas de elevada massa 

molar e, por consequência, são pouco voláteis. Por esse motivo, o 

mecanismo de remoção desses compostos em ETE via volatilização é 

desprezado em praticamente todas as pesquisas no tema. Mesmo 

em sistemas de tratamento aerados mecanicamente, nos quais pode 

ocorrer o desprendimento de substâncias para a fase gasosa, a re-

moção de fármacos e DE por volatilização é desprezível. Segundo 

Suárez et al. (2008), a possibilidade de desprendimento dos fármacos 

e dos DE em sistema de lodos ativados é praticamente nula, quando 

se leva em conta as taxas de aeração comumente aplicadas.

Remoção de fármacos e desreguladores 
endócrinos em diferentes sistemas de tratamento

A remoção dos fármacos e DE presentes no esgoto sanitário re-

presenta uma importante barreira no controle do aporte de micro-

contaminantes aos ambientes aquáticos. Algumas tecnologias dis-

poníveis para a efetiva remoção desses compostos em ETE incluem 

(IWA, 2010): processos oxidativos avançados, ozonização, reatores 

Tabela 5 – Constantes da Lei de Henry, coeficiente de partição octanol/água e 
relação K’H/Kow para alguns fármacos e desreguladores endócrinos relevantes.
Compos-
to

Constante da Lei de Henry 
K’H Kow K’H/Kow

E2 2,5×10-10 1,0×104 2,5×10-14

EE2 1,5×10-10 4,7×103 3,1×10-14

BPA 4,1×10-10 2,1×103 1,9×10-13

NP 4,5×10-5 5,1×105 8,8×10-11

DCF 1,9×10-10 3,2×104 5,9×10-15

SMX 2,6×10-11 0,8×101 3,3×10-12

TRI 9,8×10-13 0,8×101 1,2×10-13

BZF 8,7×10-14 2,1×104 4,1×10-18

Fonte: TOXNET, acessado em 2011; Mes et al. (2005); Suárez et al. (2008).
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com lâmpadas ultravioleta, processos de adsorção em carvão ativado. 

Contudo, esses processos demandam altos custos de investimento e 

apresentam operação mais onerosa e/ou sofi sticada em relação aos 

sistemas biológicos de tratamento. 

Considerando que a maior parte das ETE não emprega tais tec-

nologias, torna-se importante avaliar a remoção de fármacos e DE 

em sistemas de tratamento de esgoto convencionais, que utilizam 

reatores biológicos. Nesse aspecto, existem diversos estudos que ava-

liaram a remoção de fármacos e DE em sistemas de lodos ativados 

(CLARA et al., 2005a; MIÈGE et al., 2008; SIPMA et al., 2009).

Lodos ativados

A Figura 2 ilustra informações de efi ciências de remoção de alguns 

fármacos e DE em sistemas de tratamento de esgoto na modalidade lodos 

ativados, compiladas de vários estudos: Carballa et al. (2004), Clara et al. 

(2005a, 2005b), Joss et al. (2005), Vieno, Tuhkanen, e Kronberg (2005), 

Batt, Kim, e Aga (2006), Bernhard, Müller e Thomas (2006), Lishman 

et al. (2006), Nakada  et  al. (2006), Göbel  et  al. (2007), Radjenovic, 

Petrovic e Barceló (2007; 2009), Tan  et  al. (2007), Gulkowska  et  al. 

(2008), Pothitou e Voutsa (2008), Ying, Kookana e Kumar (2008), 

Janex-Habib et al. (2009), Kasprzyk-Hordern, Dinsdale e Guwy, (2009), 

Choubert et al. (2011), Jelic et al. (2011), McAdam et al. (2011), 

Pedrouzo et al. (2011) , Zhang et al. (2011). 

Para se eliminar o efeito das condições operacionais diferencia-

das verifi cadas em cada estudo, os dados encontrados na literatura 

foram segregados de acordo com o tempo de retenção dos sólidos 

nos sistemas de tratamento (idade do lodo). Optou-se pela compa-

ração da idade do lodo de 10 dias pelo fato de ser esse um valor 

crítico para a remoção dos fármacos e DE (SAIANO et al., 2004; 

Figura 2 – Efi ciências de remoção de alguns fármacos e DE em sistemas 
de lodos ativados (LA) e infl uência do tempo de retenção dos sólidos nos 
sistemas (idade do lodo). 
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CLARA et al., 2005b), além de ser o maior valor admitido para 

que um sistema de lodos ativados seja defi nido como convencio-

nal (VON SPERLING, 2002). O número de dados (N) encontrados 

na literatura para cada composto nas duas condições operacionais 

também está apresentado na Figura 2.

Da Figura 2 depreende-se que os fármacos DCF e SMX passam 

praticamente incólumes pelo sistema de lodos ativados, ao passo que 

outros, como TRI e BZF, apresentam remoção parcial. Finalmente, 

existem aqueles que apresentam efi ciência de remoção mais elevada 

nesse tipo de tratamento, como é o caso de BPA e NP. 

Alguns artigos revisados relatam inclusive o aumento da con-

centração de alguns fármacos (ex.: DCF, SMX e TRI) ao longo do 

sistema de tratamento, o que é , em geral, atribuído ao fenômeno de 

hidrólise de conjugados originalmente presentes no esgoto bruto ou 

à degradação incompleta de precursores. A conversão de compostos 

químicos em conjugados (ex.: glicuronídeos, sulfatos) é um método 

utilizado pelos organismos para auxiliar na solubilização e excreção 

de substâncias pouco solúveis em água, como é o caso de grande par-

te dos fármacos e dos DE. No caso do NP, a produção observada em 

alguns sistemas de tratamento (ex.: reatores anaeróbios) é atribuída 

à degradação de compostos precursores, a exemplo dos alquilfenóis 

polietoxilados (APEO), presentes nas formulações de produtos de 

limpeza (GUENTHER et al., 2006). 

A Figura 2 mostra ainda que os xenoestrogênios (BPA e NP) 

são relativamente bem removidos (medianas>80%), independente 

da idade do lodo no sistema de lodos ativados. Devido aos eleva-

dos valores de log de K
ow

 do BPA e do NP (Tabela 4), a sorção é 

apontada como o principal mecanismo de remoção dessas subs-

tâncias em sistemas de tratamento de esgoto por lodos ativados 

(CIRJA et al., 2008).

No caso do DCF, fármaco com baixo log K
d
 (Tabela 3) e K

bio
<0,1 

L.g
ss

-1.d-1 (JOSS et al., 2006), espera-se baixa remoção por sorção e 

baixa biodegradabilidade, independentemente da idade do lodo 

(SUÁREZ et al., 2008). Tal premissa foi confi rmada pelas baixas 

efi ciências de remoção encontradas na literatura (medianas<20%), 

aparentemente independentes da idade do lodo (Figura 2). Porém, 

é importante observar a maior variabilidade dos dados e a maior 

quantidade de resultados de produção do DCF nos sistemas de lodos 

ativados com idades do lodo menores ou iguais a 10 dias, o que de 

certa forma demonstra pequena dependência da remoção do DCF 

desse parâmetro operacional. Possivelmente, os sistemas com ida-

des do lodo maiores do que 10 dias são mais efi cientes na remoção 

do DCF do que aqueles com idades do lodo menores, pois além 

de removerem parte do DCF presente no esgoto sanitário, levam 

à degradação de praticamente todo o fármaco formado a partir da 

hidrólise dos conjugados — infelizmente há pouquíssimos dados 

de produção do DCF em ETE com idades do lodo superiores a 10 

dias para comparação.

Valores entre parênteses signifi cam o número de dados encontrados na literatura para 
cada composto e condição (vide referências no texto).
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Tabela 6 – Faixas de eficiências médias relatadas em estudos de remoção de fármacos e desreguladores endócrinos em filtros biológicos percoladores, 
lagoas de estabilização, alagados construídos e reatores UASB.

Sistema de tratamento
Eficiências de remoção (mín./máx. %)a

E1 E2 EE2 BPA NP DCF SMX TRI BZF

Filtros biológicos percoladores1-5 50/67 81/92 64 65/91 54/83 -85/54 -21/98 -39/40 -59/86

Lagoas de estabilização (exceto anaeróbias)1,6-10 1/100 32/98 25/99 20/100 -9/85 70 28/78 66/94 42

Alagados construídos (wetlands)1,10-15 / / / / / 0/96 15/66 36/56 /

Reatores anaeróbios
Lagoas anaeróbias8 96 98 / / / / / / /

Reatores UASB16-18 / / / -87/-5 -214/-194 -41/22 -37/60 45/100 -59/40

(1) Brandt (2012); (2) Ternes et al., 1999; (3) Kasprzyk-Hordern, Dinsdale e Guwy 2009; (4) Spengler et al., 2001; (5) Jiang et al., 2005; (6) Froehner et al., 2011; (7) Ying, Kookana e Kumar 2008; 
(8) Servos et al., 2005;  (9) Karthikeyan et al., 2006; (10) Conkle, White e Metcalfe 2008; (11) Matamoros et al., 2006; (12) Matamoros et al., 2008; (13) Matamoros et al., 2009; (14) Verlicchi et al., 
2010; (15) Galletti et al., 2010; (16) Queiroz et al., 2012; (17) Reyes et al., 2010; (18) Graaff et al., 2011. 
aAs eficiências negativas são devido à produção do contaminante no sistema de tratamento, provavelmente devido ao fenômeno de desconjugação ou degradação de compostos precursores

Ainda na Figura 2, percebe-se que, em termos medianos, os sis-

temas de lodos ativados, mesmo aqueles operados com idades de 

lodo superiores a 10 dias, não removem SMX. Tal como no caso do 

DCF, observa-se uma menor variabilidade dos dados e uma menor 

produção deste antibiótico nos sistemas operados com maior idade 

do lodo. Segundo Suárez et al. (2008), fármacos e DE com baixos 

valores de K
bio

 e K
d
, como é o caso do SMX, não são retidos nas 

unidades de tratamento nem biodegradados, independente da idade 

do lodo, o que de certa forma é respaldado pelos dados da literatura 

aqui compilados.

Com relação à TRI e ao BZF, os dados da literatura (Figura 2) 

mostram que tais compostos são moderadamente transformados nos 

sistemas de lodos ativados, com valores medianos de remoção que 

variam de 20 a 75% e que tendem a ser dependentes da idade do 

lodo. Esse efeito é observado provavelmente porque os compostos 

apresentam valores de K
bio

 na faixa baixa/intermediária, além de mo-

derada tendência para a sorção (Tabelas 3 e 4). Portanto, maior idade 

do lodo permite também maior tempo para a retenção dos compostos 

no sistema de tratamento e sua subsequente biodegradação.

Outros sistemas de tratamento

Estudos sobre remoção de fármacos e DE em outros sistemas de 

tratamento que não os lodos ativados são muito menos frequentes, 

talvez pelo fato de serem menos utilizados nos países (EUA, Canadá, 

Coreia do Sul, China, Japão e países europeus) onde são realiza-

das a maior parte das pesquisas no tema (CLARA et al., 2005a,b; 

GULKOWSKA et al., 2008; KIM et al., 2007; LI & ZHANG, 2010; 

MIÈGE et al., 2008; SIPMA et al., 2009; TERNES et al.,1999). 

Verifica-se que há, na literatura, pouquíssimos dados de remoção de 

fármacos e DE em ETE compostas por filtros biológicos percolado-

res (FBP) e reatores anaeróbios (ex.: reatores UASB, reatores EGSB – 

Expanded Granular Sludge Bed). Já para os sistemas naturais, a exem-

plo das lagoas de estabilização e dos alagados construídos (wetlands), 

são encontrados mais estudos, se bem que esparsos.

A Tabela 6 sumariza a remoção de alguns fármacos e DE em FBP, 

lagoas de estabilização, alagados construídos e sistemas anaeróbios 

de tratamento de esgoto. Observa-se ampla variação nas eficiências 

de remoção relatadas na literatura para todos os compostos e pro-

cessos de tratamento, mas, de maneira geral, há certa convergência 

para baixas eficiências de remoção de fármacos e DE com menores 

tendências de adsorção nos FBP e eficiências intermediárias ou ele-

vadas para praticamente todos os compostos em sistemas naturais de 

tratamento (lagoas de estabilização e alagados construídos). É possí-

vel que os maiores valores de TDH e a maior exposição à luz solar ve-

rificadas nos processos naturais favoreçam os mecanismos de biode-

gradação e fotodegradação desses microcontaminantes. No caso dos 

FBP, que são sistemas de tratamento compactos com baixos valores 

de TDH, são observadas maiores eficiências de remoção apenas para 

aqueles compostos que apresentam maior tendência para a sorção 

e que têm valores de K
bio

 mais elevados. Possivelmente, o tempo de 

contato dos contaminantes sorvidos na biomassa é um fator determi-

nante para a sua remoção em tais sistemas. 

Embora o potencial dos processos anaeróbios para a remoção 

de microcontaminantes já tenha sido estudado em escala de ban-

cada por diferentes grupos de pesquisa (EJLERTSSON et al., 1999; 

JÜRGENS et al., 2002; LEE & LIU, 2002; JOSS et al., 2004), há pou-

quíssimos estudos que avaliaram o comportamento de alguns fár-

macos e DE em reatores anaeróbios do tipo UASB (QUEIROZ et al., 

2012; REYES et al., 2010; GRAAFF et al., 2011) e ainda menos pes-

quisas em lagoas anaeróbias (SERVOS et al., 2005). Em pesquisa re-

cente, Queiroz et al. (2012) avaliaram o comportamento de diversos 

fármacos e DE em reatores UASB operados sob diferentes TDH e 

concluíram que: (i) os reatores UASB foram ineficientes na remoção 

do BPA e levaram a um aumento da concentração do NP no efluen-

te; (ii) o aumento das concentrações do NP provavelmente ocorreu 

devido à degradação anaeróbia dos APEO, sendo que essa degrada-

ção pareceu ser diretamente proporcional ao TDH; (iii) os reatores 

anaeróbios também foram ineficientes na remoção do DCF e levaram 

a uma remoção parcial do BZF, sendo que para o SMX, não houve 

uma relação direta entre o TDH e as eficiências de remoção; (iv) para 

a TRI, o tempo de retenção dos sólidos pareceu desempenhar papel 

importante em sua remoção, embora tal antibiótico tenha sido ape-

nas parcialmente removido nos reatores UASB. 
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Conclusão

A ocorrência de fármacos e desreguladores endócrinos em cursos 

d’água constitui ameaça potencial aos organismos aquáticos e à saúde 

pública. A literatura mostra que os esgotos domésticos representam 

uma importante rota de contaminação dos ambientes aquáticos, e 

que apenas um pequeno grupo de tais compostos é removido satis-

fatoriamente nos sistemas de tratamento de esgoto ditos convencio-

nais, que empregam processos biológicos. 

De forma geral, a remoção nas unidades da ETE é fortemente de-

pendente das propriedades físico-químicas das moléculas dos fárma-

cos e DE, das configurações dos sistemas de tratamento e das condi-

ções operacionais aplicadas às unidades de tratamento. Os estrogênios 

naturais e os xenoestrogênios são os DE mais facilmente removidos 

(eficiências de remoção>80%), possivelmente devido a sua grande ten-

dência para sorção (valores elevados de log K
ow

 e log K
d
) e à favorável 

cinética de biodegradação (elevados valores de K
bio

), como é o caso 

dos estrogênios naturais. Para os fármacos mais frequentemente de-

tectados no esgoto, é de se esperar eficiências de remoção que variam 

de intermediária (20 a 80%) a baixa (<20%), a depender da capacida-

de de sorção dos microcontaminantes e dos parâmetros operacionais 

aplicados aos sistemas de tratamento, notadamente a idade do lodo e 

o TDH. Para fármacos ácidos ou básicos, a sorção depende do grau de 

ionização da molécula e é altamente afetada pelo pH de operação do 

sistema de tratamento.

Nos casos em que o processo de adsorção é um importante meca-

nismo de remoção dos fármacos e dos DE, deve-se atentar para as con-

centrações dos compostos no lodo e nos sólidos suspensos do efluente, 

tendo em vista que a transferência de fases não elimina o problema am-

biental ou de saúde. Dessa forma, devem-se avaliar os riscos associados à 

disposição final ou ao reúso do lodo contendo tais microcontaminantes, 

assunto ainda incipiente na literatura, principalmente no nosso país.

Com base no exposto, pode-se concluir que a obtenção de elevadas 

eficiências (>90%) de remoção de fármacos e DE em sistemas de trata-

mento de esgoto passa pela adoção de sistemas de tratamento terciário, 

que empregam processos físico-químicos, tais como a adsorção em car-

vão ativado e a oxidação química (convencional e avançada). A adoção 

de tais sistemas complementares de tratamento envolve, entretanto, 

análise de custo-benefício, o que depende ainda de avaliação criteriosa 

dos riscos causados por tais contaminantes no ambiente, principal-

mente para a saúde humana, tema ainda controverso na literatura.
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