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RESUMO 

 
A contaminação dos recursos hídricos por micropoluentes emergentes tem sido um 
problema apontado por pesquisas recentes. Um dos principais contribuintes para 
essa poluição são as Estações de Tratamento de Efluentes (ETEs), que agem como 
fontes pontuais de contaminação. Além disso, o impacto ambiental que as ETEs 
causam devido ao lançamento dos seus efluentes e resíduos gerados no processo 
de tratamento são significativos. Em vista desses problemas, o presente estudo 
visou monitorar uma ETE para comprovar que os micropoluentes emergentes são 
relevantes na avaliação do potencial impacto ambiental de uma ETE. Para tal, foi 
monitorada a ETE Emboguaçu, situada na cidade litorânea de Paranaguá, no estado 
do Paraná. Durante o período amostral, a ETE Emboguaçu se mostrou com 
problemas operacionais que influenciaram o tratamento. A salinidade, uma 
característica do afluente da ETE Emboguaçu, não foi significativa no desempenho 
da ETE. Entre os nutrientes, o N-Amoniacal teve remoção próxima de 80% em 
quatro de seis amostragens e o Ortofosfato teve mais de 50% de remoção em duas 
amostragens. Através das análises de fluorescência foi possível observar que o 
tratamento teve maior facilidade na remoção do material orgânico lábil, persistindo o 
material recalcitrante. Com relação aos contaminantes emergentes, em um total de 
43 compostos analisados, a cafeína teve a maior concentração mediana no afluente 
(119,75 μg L-1), seguido do colesterol (14,21 μg L-1). No efluente se destacaram o 
etinilestradiol, com concentração mediana de 5,35 μg L-1, e o gemfibrozila, com 1,01 
μg L-1 de concentração mediana. Os esteróis e os hidrocarbonetos policíclicos 
aromáticos (HPAs) apresentaram tendência de adsorção junto aos sólidos, neste 
caso no lodo, tendo o colesterol concentração mediana de 103492 μg g-1 e o 
benzo(a)pireno de 9272 μg g-1 de lodo seco. Com os resultados das concentrações 
dos micropoluentes, foi realizado o balanço de massa. Como já eram esperados, os 
HPAs e os esteróis tiveram maior afinidade com o lodo, sendo este um dos 
principais meios de eliminação destes compostos da ETE. Os fármacos se 
mostraram com maior propensão a biodegradação, já os produtos de higiene 
pessoal (PHP) foram mais recalcitrantes, principalmente o triclosan. Após a 
avaliação dos contaminantes emergentes foi desenvolvido o estudo de desempenho 
ambiental da ETE, por meio da técnica de Avaliação do Ciclo de Vida (ACV). Essa 
técnica possibilitou mensurar o potencial de impacto da ETE Emboguaçu em 
diferentes categorias de impacto. O N-Amoniacal e o Ortofosfato se destacaram, 
sendo os principais contribuintes do potencial de impacto da Eutrofização. Os 
hormônios sexuais femininos (HSFs) 17β-estradiol e etinilestradiol foram os 
principais contribuintes da Ecotoxicidade, sendo na sexta amostragem mais de 70% 
do potencial de impacto. Os metais pesados foram relevantes na avaliação da 
Toxicidade Humana, tendo o Cr hexavalente e o Zn como os principais. Ao fim foi 
possível ver a influência negativa dos contaminantes emergentes no potencial de 
impacto da ETE Emboguaçu, além de mostrar a relevância dos estudos que 
englobam a presença desse tipo de poluente. 

 

Palavras-chave: Saneamento. Coeficiente de partição sólido-líquido. Balanço de 
massa. Avaliação do Ciclo de Vida.  
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ABSTRACT 

 
Contamination of water resources by emerging micropollutants has been a problem 
pointed out for recent researches. One of the most contributor for this pollution are 
the Wastewater Treatment Plants (WWTPs), which are point sources of 
contamination. Moreover, the environmental impacts that the WWTPs cause 
discharging its effluents and waste generated in the treatment process are 
significant. Considering these problems, this study aimed to monitor a WWTP to 
confirm that emerging micropollutant are relevant in assessing the potential 
environmental impact of a WWTP. Thus, Emboguaçu WWTP, located in Paranaguá 
city, in Parana state, was selected for the study. During the sample period, the 
Emboguaçu WWTP showed some operational problems that affected the treatment. 
Salinity, an influent characteristic of WWTP Emboguaçu, was not significant in the 
performance of the WWTP. Among the nutrient, the removal of N-Ammonia was 
close to 80% in four of the six samplings and Orthophosphate had more than 50% 
removal in two samplings. By fluorescence analysis, it was observed that the 
treatment can easily remove the labile organic material, but not the recalcitrant one. 
Regarding the emerging contaminants, from a total of 43 compounds analyzed, 
caffeine had the highest median concentration in the influent (119,75 μg L-1), followed 
by cholesterol (14,21 μg L-1). In the effluent, the highest median concentrations were 
ethinylestradiol (5,35 μg L-1), and gemfibrozil (1,01 μg L-1). The sterols and polycyclic 
aromatic hydrocarbons (PAHs) showed adsorption tendency in the solid phase, in 
that case in the sludge. For instance cholesterol was 103,492 μg g-1 and 
benzo(a)pyrene was 9272 μg g-1 dry sludge. With those results, it was possible to 
realize the contaminants mass balance. As expected, the PAHs and sterols have 
more affinity with the sludge, which is one of the principal means of removing these 
compounds of the WWTP. Pharmaceuticals seems to be more biodegradable, as the 
personal care products (PHP) were more recalcitrant, especially triclosan. After the 
evaluation of emerging contaminants, it was developed the environmental 
performance study in the WWTP, through the Life Cycle Assessment (LCA). This 
technique allowed measuring the potential impact of Emboguaçu WWTP in different 
impact categories. N-Ammonia and Orthophosphate were the main contributors to 
the Eutrophication potential impact. Female sex hormones (FSHs) 17β-estradiol and 
ethinylestradiol were the main purpose for the Ecotoxicity, and in the sixth sampling 
they were more than 70% of the potential impact. Metals were relevant in assessing 
the Human Toxicity, especially Cr hexavalent and Zn. At the end, it was possible to 
observe the negative influence of emerging contaminants in the WWTP impact 
potential, and show the relevance of the studies that include the presence of 
emerging contaminants. 

 

Key words: Sanitation. Partition coefficient solid-liquid. Mass balance. Life Cycle 
Assessment 
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CAPÍTULO 1 

INTRODUÇÃO 

 

 

1.1 INTRODUÇÃO 

 

 O aumento populacional desenfreado vem causando diversos impactos 

ambientais em todo o mundo. Um dos principais e talvez o mais importante e 

relevante para os seres humanos é a escassez da água. Segundo dados do PNUMA 

(Programa das Nações Unidas para o Meio Ambiente) apenas 2,5% da água 

mundial é doce e passível de consumo, porém a maior parte está aprisionada na 

forma de gelo e neve, sobrando apenas 1% para o uso. Não se pode esquecer que 

parte desse 1% encontra-se contaminada por ações antropogênicas que envolve 

fontes pontuais (vazamentos de produtos químicos, efluentes de Estações de 

Tratamento de Efluentes, entre outros) e difusas (lixiviação de fertilizantes em 

lavouras, água de drenagens pluviais, entre outros) (BAIRD, 2011). 

 Além do problema da escassez de água, o seu acesso é complexo em muitas 

partes do mundo. Segundo relatório das Nações Unidas de 2010 (The Human Right 

to Water), 884 milhões de pessoas no mundo não tem acesso à água potável. Outro 

fator agravante mostrado por esse mesmo relatório é que 2,5 bilhões de pessoas 

não tem acesso ao saneamento. Não ter acesso ao saneamento não envolve 

somente os serviços de água e esgoto, mas uma séria de infraestruturas que dão 

suporte ao bem estar de um indivíduo. Segundo a OMS (Organização Mundial da 

Saúde) saneamento é controlar os possíveis fatores do meio físico que podem ter 

efeitos nocivos no bem estar de um indivíduo, seja físico, mental ou social. Então o 

problema da falta de saneamento está relacionado com a má qualidade de vida de 

muitas pessoas ao redor do mundo.  

 Porém na outra ponta dessa problemática há de se levar em consideração 

que em muitos lugares que há o serviço de saneamento, este não ocorre de maneira 

eficiente, ou seja, não traz a salubridade ao indivíduo. Em muitos casos o esgoto 

coletado não é tratado de maneira adequada e acaba contaminando os corpos 

d’água em que é lançado (CAMPANHA et al., 2015). Há também casos em que os 
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resíduos sólidos coletados são dispostos em lixões, sem qualquer tipo de tratamento 

e causam sérias contaminações em solos e até lençóis freáticos.  

Como dito anteriormente, a crescente urbanização e industrialização tem 

tornado crítica a questão de contaminação do meio ambiente. Essa degradação tem 

atingido principalmente regiões de mananciais utilizadas para abastecimento 

público. Algumas dessas regiões encontram-se eutrofizadas e até com significativas 

concentrações de substâncias altamente tóxicas para a biota e seres humanos 

(SOARES; LEÃO, 2015). 

Não muito distante dessa problemática ambiental, o estado do Paraná vem 

sendo afetado com grandes danos em seus corpos hídricos. A principal carga 

poluidora nas regiões mais urbanizadas do estado está relacionada com os esgotos 

domésticos. O serviço de coleta de esgoto não atende a todas as bacias e quando 

atende possui algumas falhas na rede, além de um tratamento inadequado. Mesmo 

algumas regiões tendo a rede de coleta de esgoto, muitas casas são ligadas 

erroneamente na rede de águas pluviais ou ainda diretamente nos rios 

(YAMAMOTO, 2011). Segundo Castro (2005), as principais atividades hoje 

consideradas como grandes geradoras de passivos ambientais, nestas regiões, são 

de fato as estações de tratamento de esgotos.  

O esgoto sanitário, em ambientes urbanos, tem sido uma relevante fonte de 

contaminação ambiental. Isso se deve, principalmente, à ineficiência das Estações 

de Tratamento de Esgotos (ETEs) que, na sua maioria, não conseguem atender os 

padrões de emissão estabelecidos por leis e lançam nos corpos aquáticos seus 

efluentes. Muitas dessas ETEs se utilizam de tratamentos convencionais que têm 

como objetivo a eliminação de sólidos, matéria orgânica, nutrientes e organismos 

patogênicos e, mesmo assim, esses objetivos não são sempre atingidos. Nos 

últimos anos publicações têm mostrado que diferentes compostos orgânicos não são 

biodegradados ou eliminados completamente por estes procedimentos de 

tratamento, persistindo nas descargas dos efluentes (DAUGHTON; TERNES, 1999). 

Embora as concentrações desses compostos sejam relativamente baixas nos 

efluentes (ɳg L-1 e/ou μg L-1), a liberação contínua pode resultar em diversos 

impactos ambientais e até mesmo ser um risco à saúde humana (LIN et al., 2005).  

Há estudos que indicam a feminização de animais silvestres devido à 

exposição contínua a esses compostos no meio ambiente (GARMSHAUSEN et al., 

2015; HUANG et al., 2015; LEET et al., 2015). Estudos como de Sargis et al.(2010) 
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e Zhang et al. (2016) mostraram que a exposição a pesticidas e hormônios sexuais 

femininos pode ser mais um fator a contribuir com a obesidade em humanos. Outros 

pesquisadores como Lei et al. (2015) relacionaram a contaminação por poluentes 

orgânicos com o aumento da incidência de câncer pela população mundial.  

Há ferramentas que conseguem avaliar estes impactos ambientais causados 

pelas ETEs, não somente referentes ao seu efluente, mas também ao consumo de 

energia durante o tratamento, às emissões atmosféricas, à geração de lodo, entre 

outros (ZANG et al., 2015). Estudos de desempenho ambiental podem ajudar a 

achar os pontos críticos no processo de tratamento para propor soluções para 

minimizar o impacto mensurado, tornando as ETEs sistemas sustentáveis. 

 

1.2 SIGNIFICADO DA TESE 

 

As ETEs são sistemas complexos que envolvem processos físicos, químicos 

e biológicos. Por isso o seu estudo não pode ser baseado em apenas algumas 

características, deve ser holístico, envolver o máximo possível de variáveis. A 

compreensão dos impactos ambientais através somente da presença de nutrientes e 

matéria orgânica nos efluentes já não pode ser mais aceita. A utilização de 

parâmetros convencionais não consegue mais explicar o impacto ambiental do 

efluente das ETEs, assim, sendo necessária a incorporação dos micropoluentes 

nesta discussão. 

É nesse sentido que a presente tese dá os primeiros passos para confirmar 

esta relevância da contaminação por poluentes emergentes, que na maioria dos 

casos tem como principal contribuinte as ETEs. Ainda mais, entender o 

comportamento desses compostos no ambiente de tratamento e comprovar o 

aumento do impacto ambiental com a presença dos emergentes nos efluentes e lodo 

das ETEs. Com base nessa problemática, alguns questionamentos foram levantados 

a respeito dos contaminantes emergentes nas ETEs: Como determinar os 

contaminantes emergentes no efluente e lodo? O modo de operação da ETE 

influencia na remoção dos contaminantes emergentes? Sendo os contaminantes 

emergentes um tipo de matéria orgânica, é possível relacionar as características de 

remoção da matéria orgânica com a remoção dos emergentes? Os parâmetros 

físicos e químicos têm influência na remoção dos contaminantes emergentes? Essas 

perguntas refletem alguns desafios analíticos e comportamentais dos 
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micropoluentes no efluente e lodo. As respostas serão mais que necessárias para 

atingir a proposição desse estudo. 

Com relação ao estudo de desempenho ambiental outros questionamentos 

vieram à tona, tais como: Como considerar os contaminantes emergentes em 

estudos de desempenho ambiental? Há diferença na variabilidade temporal e 

sazonal do desempenho ambiental? Qual o método ou quais os métodos mais 

indicados para este tipo de estudo? Qual fronteira de estudo a ser considerada para 

a avaliação do desempenho ambiental? Com relação a este tema as perguntas 

norteiam questões de ordem metodológica, de aplicação e delimitações da técnica 

de avaliação de impacto ambiental e as possíveis respostas que possam resultar.  

 De uma forma geral, para o desenvolvimento e cumprimento da tese em 

questão, todas as dúvidas relatadas anteriormente deverão ser esclarecidas e 

discutidas. Ao final será mostrado que o monitoramento dos poluentes emergentes 

em ETEs se faz necessário para um bom entendimento do possível impacto 

ambiental gerado e também do comportamento da ETE como um todo. 

 

1.3 OBJETIVO DA TESE 

 

O principal propósito desta tese foi mostrar a importância do monitoramento 

dos contaminantes emergentes para a avaliação do desempenho ambiental de uma 

estação de tratamento de efluentes. A hipótese que norteia o estudo foi que a 

presença de contaminantes emergentes nos efluentes das Estações de Tratamento 

de Esgotos aumenta o impacto ambiental potencial das Estações nas regiões em 

que estão inseridas. Com isso a contribuição única da tese foi aplicar dados de um 

monitoramento de compostos emergentes no estudo do desempenho ambiental da 

ETE, considerando a variabilidade temporal. Além disso, será possível desvendar o 

comportamento de alguns contaminantes durante as etapas do processo de 

tratamento aeróbio. 

Para atingir tal objetivo principal, algumas etapas de estudo foram seguidas. 

A atual pesquisa permeia três áreas que a princípio parecem ser distantes entre si, 

porém são complementares em um estudo de avaliação de desempenho ambiental. 

A primeira área de estudo foi o tratamento de efluentes, que nesta tese foi enfocado 

o tratamento municipal de esgotos. Outra área foram os contaminantes emergentes, 

que englobam diversos compostos de uso cotidiano, porém aqui será abordado 
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principalmente os antiinflamatórios, os antissépticos, os hormônios sexuais 

femininos e os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos. Por fim, como um fator 

agregador dos anteriores, a técnica de avaliação de desempenho ambiental, que 

neste caso será a avaliação do ciclo de vida (ACV). Os temas correlatos entre essas 

áreas e passos seguidos para chegar à proposição da hipótese podem ser vistos na 

Figura 1. 

 

 

Figura 1 - Diagrama de interação entre as áreas de estudos abordadas nesta tese. 

 

 Dentro do Tratamento de Efluentes os principais focos de estudo são Esgoto 

e Lodo, sendo estes a matriz de transmissão da contaminação e também análise do 

desempenho ambiental; a Amostragem, uma variável de influência nos resultados e 

de importante determinação inicial; e a Tecnologia de tratamento, que envolve todas 

as etapas e características do tratamento.  

 Nos Contaminantes Emergentes o Desenvolvimento Analítico foi o 

responsável pela validação e confiança da análise dos poluentes; a Hidrofilia 

determina o comportamento dos contaminantes na ETE, se tendem a ficar na fase 
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líquida ou sólida; e os Disruptores Endócrinos que representam uma parcela dos 

contaminantes estudados e tem relação direta com os impactos ambientais. 

 A última área de estudo, o Desempenho Ambiental, tem como 

características o Inventário da ETE, este representa todos os recursos naturais e as 

emissões da ETE, de acordo com as fronteiras estabelecidas; o Método de 

Avaliação do Impacto Ambiental, que seleciona, caracteriza, normaliza e dá peso às 

emissões que um determinado processo lança no meio ambiente; e por fim a 

Avaliação do Ciclo de Vida, que foi a técnica a ser utilizada para a contabilização 

dos impactos ambientais potenciais.  

 Entre essas áreas há suas inter-relações, ou seja, elementos que se 

envolvem entre duas áreas. A combinação do Tratamento de Efluentes e dos 

Contaminantes Emergentes gera o Balanço de Massas e a Eficiência, que neste 

caso representam a necessidade de se conhecer as cargas de entrada e saída dos 

micropoluentes para um estudo mais completo e, por consequência, a eficiência de 

tratamento desses compostos, ou seja, a remoção atingida pela ETE. Os 

Contaminantes Emergentes com o Desempenho Ambiental se relacionam através 

da Toxicidade e dos Fatores de Caracterização (FC). O primeiro é um dos resultados 

propostos pelo Desempenho Ambiental e que tem nos poluentes emergentes um 

dos seus principais contribuintes, já o FC é o fator que modela os recursos naturais 

e as emissões expostas no inventário e os coloca em uma unidade única de 

comparação entre os dados analisados. Por último a interação entre o Desempenho 

Ambiental e o Tratamento de Efluentes se encontra nos nutrientes, que são 

resultados importantes para o impacto da ETE no meio ambiente e o Escopo de 

Estudo, que envolve a área considerada e o período temporal do estudo.  

 Ao fim de todas as etapas, tem-se a interseção das três principais áreas. O 

ponto em que todas convergem à hipótese idealizada para esta tese, o Impacto 

Ambiental da ETE. Com os resultados gerados em cada área e compilados com as 

suas interseções, ao fim será possível mensurar os impactos que uma ETE causa no 

meio ambiente em função da presença dos contaminantes emergentes. 
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1.4 ORGANIZAÇÃO DA TESE 

 

 

Este documento foi dividido em 6 capítulos, cada um com uma breve 

introdução do tema a ser proposto, a metodologia aplicada para tal proposição e os 

resultados obtidos. 

  No primeiro capítulo foi dado o referencial do trabalho, mostrando as áreas 

em que o estudo está envolvido, a relevância do estudo e a etapas seguidas para 

comprovar a tese proposta. No capítulo 2 foi iniciada a discussão sobre a 

problemática do saneamento nos níveis federal, estadual e municipal, chegando na 

cidade foco desta tese, Paranaguá (PR). Neste contexto foram estudadas as 

principais características de operação da ETE Emboguaçu, da cidade de Paranaguá. 

O terceiro capítulo teve como tema a caracterização do afluente, efluente e lodo da 

Estação de Tratamento, trazendo os resultados da ETE de Paranaguá e discutindo-

os de acordo com os resultados de operação obtidos no capítulo anterior.  

  No quarto capítulo foi tratada a questão dos contaminantes emergentes no 

meio ambiente e especialmente nas ETEs; a metodologia de determinação dos 

poluentes nas matrizes líquidas e sólidas; os resultados do monitoramento realizado 

e; o desenvolvimento do balanço de massa dos contaminantes, essencial para o 

estudo de desempenho ambiental.  

No quinto capítulo foi desenvolvido o estudo de desempenho ambiental da 

ETE em questão, como uma breve discussão das possibilidades de metodologias e 

cenários aplicados. Os resultados do desempenho ambiental foram avaliados com a 

presença e ausência dos micropoluentes e assim estudada a diferença dos 

resultados. Por fim o capítulo 6 teve as conclusões e discussões finais dos 

resultados obtidos, além de perspectivas para trabalhos futuros. 



26 

 

CAPÍTULO 2 

CARACTERÍSTICAS DA ETE EMBOGUAÇU 

 

 

2.1 SANEAMENTO AMBIENTAL 

 

A compreensão de saneamento tem entendimentos diferentes ao redor do 

mundo, além de ter diferentes percepções de acordo com a classe social e o nível 

de instrução (RUBINGER, 2008). Com o passar dos tempos o conceito foi 

modificando e atrelando cada vez mais as questões ambientais, tendo surgido 

termos como saneamento básico e saneamento ambiental (BORJA, 2004). 

 A definição clássica de saneamento vem da OMS, que enuncia “saneamento 

é o controle de todos os fatores do meio físico do homem, que exercem ou podem 

exercer efeitos deletérios sobre seu estado de bem estar físico, mental ou social”. 

No Brasil a Lei federal 11.445 de 5 de janeiro de 2007 define saneamento como o 

conjunto de serviços, infraestruturas e instalações operacionais de abastecimento de 

água potável, esgotamento sanitário, limpeza urbana e manejo de resíduos sólidos e 

drenagem e manejo das águas pluviais urbanas. Interessante destacar que a lei 

federal define as quatro áreas integrantes do saneamento e propõe uma visão de 

engenharia, enfatizando as questões de obras e equipamentos.  

 Há também as definições apresentadas pelos Manuais de Saneamento da 

Fundação Nacional de Saúde (FUNASA), órgão vinculado ao Ministério da Saúde, 

que mostra uma evolução desse conceito ao longo das últimas décadas. Atualmente 

considera a definição proposta pela Lei do Saneamento, porém em sua última 

versão do manual anterior a lei, em 2006, define saneamento como “o conjunto de 

ações socioeconômicas que têm por objetivo alcançar níveis de Salubridade 

Ambiental, por meio de abastecimento de água potável, coleta e disposição sanitária 

de resíduos sólidos, líquidos e gasosos, promoção da disciplina sanitária de uso do 

solo, drenagem urbana, controle de doenças transmissíveis e demais serviços e 

obras especializadas, com a finalidade de proteger e melhorar as condições de vida 

urbana e rural” (BRASIL, 2015). Este conceito, comparado com os anteriores, é mais 

abrangente e leva em consideração, de maneira mais explícita, a questão da saúde 

pública.  
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 Um marco importante para o Brasil, na área de saneamento, foi a sanção da 

Lei 11.445/2007, já citada, e posteriormente o Decreto 7.217 de 21 de junho de 

2010, universalizando o acesso e  instituindo a participação popular no que tange o 

saneamento básico. Com esta lei foi dado início a elaboração do Plano Nacional do 

Saneamento Básico (Plansab), que teve entre seus objetivos dar as diretrizes e 

metas nacionais e regionalizadas de curto, médio e longo prazo para a aplicação 

das ideias propostas pela Lei Federal (PLANSAB, 2013). Ao seu fim, o Plansab 

propôs três programas para a execução da política de saneamento básico no país: 

primeiro foi o Saneamento Básico Integrado, segundo o Saneamento Rural e 

terceiro o Saneamento Estruturante. Com esses três programas são esperados 

investimentos de aproximadamente 304 bilhões por parte do Governo Federal, dos 

estados, municípios e da iniciativa privada até o ano de 2033 (PLANSAB, 2013).  

A proposição do Plansab foi um ato importante na gestão do saneamento, 

pois segundo dados do Governo Federal e da Caixa Econômica Federal, entre os 

anos de 1996 e 2009 o orçamento aplicado no saneamento básico com relação ao 

PIB do Brasil não passou de 0,21%, o que torna muito difícil de atingir a 

universalização do sistema (BORJA 2014).  

 Esses resultados de baixo investimento só mostram que ainda prevalecem 

no país grandes carências no atendimento por serviços de saneamento, 

principalmente no que diz respeito à coleta e tratamento de esgotos sanitários 

(MURTHA et al., 2015). A consequência mais notável do inadequado sistema de 

saneamento é a poluição dos recursos hídricos, que acarreta em prejuízos e 

impactos diretos à saúde humana. 

 

2.1.1 Situação Atual do Saneamento no Brasil 

 

Os índices de atendimento de serviços de saneamento no Brasil são 

historicamente precários. Segundo a Pesquisa Nacional por Amostra à Domicílio de 

2014 a evolução do Brasil tem sido sensível em algumas das áreas do saneamento, 

porém ainda está muito abaixo para um país que busca a universalização (Figura 2). 
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Figura 2 - Percentual de domicílios com alguns serviços básicos, no total de domicílios particulares 
permanentes no Brasil. (1) neste ano não houve pesquisa. 
Fonte: IBGE (2014). 

 

 Primeiramente é importante notar que se têm dados somente de três das 

quatro áreas do saneamento, a rede geral de abastecimento de água, a rede 

coletora de esgotos e a coleta de lixo, a drenagem urbana não foi contabilizada. Dos 

três serviços mostrados a coleta de lixo apresenta os melhores índices, variando de 

83,2% em 2001 para 90,9% em 2014, representando pouco mais de 58 milhões de 

domicílios com acesso a esse serviço. Já a rede geral de abastecimento de água foi 

de 81,1% em 2001 para 86,4% nos anos de 2012 e 2014, mostrando uma 

estagnação no seu crescimento percentual depois de 2011. De 2013 para 2014 teve 

um aumento de aproximadamente 1,9 milhão de domicílios atendidos. Os piores 

índices de atendimento estão no serviço de esgotamento sanitário que em 2001 

eram de 54,7% de atendimento pela rede coletora de esgoto, sem considerar o 

tratamento, e foi para 64,5% em 2014, representando aproximadamente 42,6 

milhões de domicílios atendidos. 

Os índices de atendimento aos serviços de saneamento se apresentam 

crescentes, porém ainda são tímidos para a realidade brasileira. Se forem expandir 

esses dados para as regiões geográficas e os estados, percebe-se uma 

discrepância na evolução do atendimento (Tabela 1). 
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Tabela 1 - Domicílios particulares permanentes, atendidos por alguns serviços de saneamento, para 
números relativos do ano de 2013.  

Unidades da 
Federação 

Domicílios particulares permanentes 

Total 
(%) 

Serviços 

Rede geral de 
abastecimento 

de água (%) 

Rede 
coletora de 
esgoto (%) 

Fossa séptica 
ligada à rede 
coletora (%) 

Coleta de 
lixo (%) 

Brasil 100 85,0 58,2 5,3 89,4 

Rondônia 100 46,3 9,9 3,5 75,8 

Acre 100 53,3 22,2 10,9 79,7 

Amazonas  100 71,8 31,6 4,4 84,6 

Roraima  100 86,4 19,1 8,4 82,1 

Pará  100 49,9 6,8 6,6 75,1 

Amapá  100 55,0 3,2 0,0 88,2 

Tocantins 100 79,4 15,4 2,3 80,3 

Norte 100 58,2 13,9 5,4 78,5 

Maranhão 100 68,4 10,3 2,9 57,4 

Piauí 100 68,1 1,8 1,6 67,2 

Ceará 100 77,3 35,6 4,9 76,8 

Rio Grande do Norte 100 87,9 20,2 4,0 87,5 

Paraíba 100 80,6 51,9 1,9 83,2 

Pernambuco 100 82,4 49,4 3,0 85,5 

Alagoas 100 72,5 20,1 2,2 78,6 

Sergipe 100 86,0 44,5 5,4 84,8 

Bahia 100 82,9 50,1 2,9 80,3 

Nordeste 100 79,2 37,2 3,2 78,2 

Minas Gerais 100 86,2 77,7 1,4 89,3 

Espírito Santo 100 88,7 79,4 2,5 92,0 

Rio de Janeiro 100 88,3 80,4 7,1 97,8 

São Paulo 100 96,4 92,3 1,5 99,0 

Sudeste 100 91,9 85,7 2,6 96,1 

Paraná 100 90,6 60,5 5,3 93,8 

Santa Catarina 100 82,8 22,6 26,8 95,0 

Rio Grande do Sul 100 88,4 39,4 22,7 92,3 

Sul 100 88,0 43,5 17,1 93,4 

Mato Grosso do Sul 100 85,6 29,3 7,5 90,6 

Mato Grosso 100 79,7 25,0 3,6 83,1 

Goiás 100 82,4 42,6 2,6 92,8 

Distrito Federal 100 94,8 87,9 1,1 97,8 

Centro Oeste 100 84,6 44,7 3,4 91,2 

Fonte: IBGE (2013). 

 

 A região Norte tem os piores índices de atendimento para a rede geral de 

abastecimento de água (58,2% dos domicílios) e para o esgotamento sanitário 

(19,3% dos domicílios atendidos pela rede coletora de esgoto ou por fossa séptica 

ligada na rede coletora de esgoto). A região Sudeste se destaca pelos maiores 

índices nas três áreas do saneamento pesquisadas, 91,9% de domicílios com rede 

geral de abastecimento de água, 85,7% de domicílios atendidos pela rede coletora 

de esgoto e 96,1% dos domicílios com coleta de lixo. Esses dados são 
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representativos, pois pouco mais de 43% dos domicílios analisados pela pesquisa 

estão nessa região. A região Sul tem 88% dos seus domicílios atendidos pela rede 

de abastecimento de água e 43,5% deles atendidos pela rede coletora de esgoto, 

porém o estado do Paraná tem 60,5% dos domicílios atendidos pela rede coletora 

de esgotos, o maior da região Sul. Com relação ao abastecimento de água o estado 

apresenta o terceiro melhor índice do país (90,6% de domicílios atendidos). 

 O Ministério das Cidades, através do Sistema Nacional de Informação do 

Saneamento (SNIS), lançou 2014 um Diagnóstico dos Serviços de Água e Esgoto e 

entre os vários dados presentes, estão os investimentos do Brasil, das regiões 

brasileiras e dos estados nos serviços estudados (Tabela 2). O Brasil como um todo 

investiu, no abastecimento de água e no esgotamento sanitário, aproximadamente 

10,5 bilhões de reais. Mesmo com todo esse investimento, os índices de 

atendimento desses serviços pouco mudaram neste ano analisado, como mostra a 

Figura 2. 

 

Tabela 2 - Investimentos realizados em 2013, de acordo com as informações dos prestadores de 
serviços participantes do SNIS, segundo região geográfica.  

Região 
Investimentos 

R$ (milhões) % 

Norte 491,1 4,7 
Nordeste 2.057,8 19,6 
Sudeste 5.357,3 51,1 

Sul 1.549,4 14,8 
Centro-Oeste 1.018,0 9,7 

Brasil 10485,2 100 

Fonte: SNIS (2014). 

 

 Dos investimentos realizados, o Sudeste apresentou o maior montante, 

devido principalmente ao estado de São Paulo que investiu nesse período 

aproximadamente 3,5 bilhões de reais (0,20% do PIB do estado). Do total, 2,7 

bilhões no serviço de esgotamento sanitário, o que se confirma com os maiores 

índices de atendimentos desses serviços. A região Norte teve o menor investimento, 

cerca de 491 milhões de reais (0,17% do PIB da região), porém somente o 

abastecimento de água custou 240,6 milhões de reais, refletindo na pequena 

cobertura de atendimento dos serviços de saneamento.  

 A região Sul foi a terceira com maior investimento (1,5 bilhões de reais ou 

0,17% do PIB da região), tendo o esgotamento sanitário como foco (794,9 milhões 

de reais). Somente o estado do Paraná investiu cerca de 830,1 milhões de reais 
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(0,25% do PIB), representando aproximadamente 53,6% dos investimentos da 

região, devido a isso tem os melhores níveis de atendimento da região. 

 

2.1.2 Situação Atual de Paranaguá 

 

Paranaguá é uma cidade litorânea situada no estado do Paraná. Segundo 

dados do IBGE a população é de aproximadamente 150 mil habitantes, sendo a 10a 

cidade mais populosa do estado. O seu PIB no ano de 2013 foi de aproximadamente 

6 bilhões de reais e as suas principais atividades econômicas são a pesqueira e o 

porto. Tem como principal característica a presença do porto que é responsável pela 

base econômica da cidade. O porto de Paranaguá é considerado o maior porto 

exportador de grãos da América Latina (CHOUERI et al., 2009). 

 A cidade Paranaguá não está muito distante da realidade brasileira perante 

os serviços de saneamento. Segundo dados do Ministério da Saúde, do Sistema de 

Atenção Básica, seu índice de rede de abastecimento de água é de 88,1% dos 

domicílios atendidos, o que está pouco acima da média nacional (85%), porém 

abaixo da média do estado (90,6%). Com relação à coleta de lixo seu índice, 98,4% 

do lixo coletado, é superior ao do país e do estado pertencente, 89,4% e 93,8% 

respectivamente. Vale destaque para os percentuais do esgotamento sanitário que 

estão presentes na Figura 3. 
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Figura 3 - Percentual de domicílios atendidos, ou não, com algum tipo de esgotamento sanitário em 
Paranaguá.  
Fonte: MINISTÉRIO DA SAÚDE (2015). 
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 É possível observar que o atendimento pela rede coletora de esgoto foi 

decrescente nos últimos 5 anos, sendo no último ano de 51,1% de atendimento. 

Comparando o ano de 2013, com os valores do Brasil e do Paraná, a cidade de 

Paranaguá encontra-se abaixo do nível de atendimento de ambos, sendo 52% 

coletado em Paranaguá, 58,2% no país e de 60,5% no estado do Paraná. Se for 

considerada a existência da fossa séptica, Paranaguá teve no ano de 2013, 75,7% 

de cobertura, acima do Brasil (63,5%) e do Paraná (65,8%). Como consequência do 

baixo atendimento, a disposição a céu aberto aumentou durante os anos analisados 

de 23,8% (2010) para 24,9% (2015) dos domicílios, chegando ao pico de 25,3% 

(2011), mostrando a ineficiência do atendimento da população por um recurso tão 

importante para a saúde pública. 

 

2.2 TRATAMENTO DE EFLUENTES 

 

 É definido como um sistema de esgotamento sanitário aquele que 

encaminha seus efluentes, direta ou indiretamente, para corpos d’água receptores, 

formados pelos conjuntos das águas superficiais ou no subsolo. A capacidade 

receptora destas águas, de acordo com a sua utilização naquela região, irá 

estabelecer o grau de condicionamento a que deverá ser submetido o efluente 

sanitário, com tanto que o corpo d’água receptor não sofra alterações nos 

parâmetros de qualidade determinados para a região afetada pelo lançamento. Os 

condicionamentos aplicados aos esgotos são comumente denominados de 

processos de tratamento (JORDÃO; PESSOA, 2005).  

 Não existe um sistema de tratamento padrão a ser utilizado, são vários os 

fatores que influenciam na escolha da opção tecnológica, tais como, disponibilidade 

de área, tipo de clima, características físicas e químicas do esgoto, qualidade 

desejada do efluente final, capacidade de depuração do corpo receptor e a 

legislação pertinente na região. 

 Os métodos de tratamento dividem-se em operações e processos unitários, 

e a integração destes compõe os sistemas de tratamento. Segundo Metcalf e Eddy 

(2003) os métodos de tratamento são assim classificados: 

 Processos Físicos Unitários: predomina a aplicação de forças físicas 

(gradeamento, mistura, floculação, sedimentação, flotação e filtração); 

 Processos Químicos Unitários: se baseia na remoção ou conversão de 
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contaminantes e ocorre pela adição de produtos químicos ou devido a reações 

químicas (precipitação, adsorção e desinfecção); 

 Processos Biológicos Unitários: métodos nos quais a remoção de 

contaminantes ocorre por meio de atividade biológica (remoção de matéria orgânica 

carbonácea e desnitrificação);  

A remoção dos poluentes no tratamento, de forma a adequar o lançamento a 

uma qualidade desejada ou ao padrão de qualidade vigente está associada aos 

conceitos de nível e eficiência do tratamento. O tratamento dos esgotos é 

usualmente classificado através dos seguintes níveis (VON SPERLING, 2005): 

 Preliminar; 

 Primário; 

 Secundário; 

 Terciário; 

 O tratamento preliminar é composto por processos unitários físicos, que 

fazem uma prévia remoção de sólidos grosseiros, tais como areia, restos de plantas 

e pequenos animais. O tratamento primário, que também se utiliza de processos 

físicos, visa à remoção de sólidos em suspensão, sedimentáveis ou flotáveis. O 

tratamento secundário, por via de processo biológico, é o principal responsável pela 

remoção da carga orgânica (DBO) presente nas águas residuárias. Há uma grande 

variedade de alternativas de degradação biológica que utilizam os processos aeróbio 

e/ou anaeróbio. O tratamento terciário é utilizado para remoção de substâncias mais 

específicas não removidas nos processos anteriores como os metais, nutrientes, 

nitrogênio e fósforo, ou para desinfecção (CAMPOS, 1994). Na Tabela 3 é possível 

observar as porcentagens de remoção de alguns parâmetros de qualidade da água. 

 

Tabela 3 - Porcentagens de remoção de alguns parâmetros de qualidade da água nos diferentes 
níveis de tratamento.  

Nível de 
tratamento 

Matéria Orgânica  

(% de remoção de DBO) 

Sólidos em Suspensão 

(% de remoção de SST) 

Nutrientes 

(% de remoção) 

Bactérias 

(% de remoção) 

Preliminar 5 - 10 5 - 20 Não remove 10 - 20 

Primário 25 - 50 40 - 70 Não remove 25 - 75 

Secundário 80 - 95 65 - 95 Pode remover 70 - 99 

Terciário 40 - 99 80 - 99 Até 99 Até 99,999 

Fonte: VON SPERLING (2005). 
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 Das alternativas apresentadas algumas têm recebido maior destaque em 

ETEs no Brasil, como sistemas de lagoas, lodos ativados, filtro biológico aeróbio e 

reator anaeróbio de manta de lodo (CHERNICHARO, 2007).  

 Os sistemas aeróbios e anaeróbios possuem características que geram 

vantagens e desvantagens. Essas características devem ser analisadas durante a 

escolha do processo de tratamento, de acordo com o local ser implantado.  

 Uma das diferenças desses sistemas é com relação ao lodo produzido por 

eles. A maior parte do lodo retirado de sistemas de tratamento aeróbio ainda contém 

grande quantidade de matéria orgânica, passível de ser degradada em digestores 

anaeróbios de lodo. Em países desenvolvidos, o tratamento de lodo recebe forte 

atenção, sendo seu custo de relevância considerando o montante gasto com o 

tratamento das águas residuárias (HALL; ZMYSLOWSKA, 1997). No Brasil, muitas 

pesquisas têm sido desenvolvidas para determinar a melhor utilização do grande 

volume de lodo retirado das estações municipais, principalmente, com finalidades 

agrícolas, tomando-se as devidas precauções quanto ao seu potencial patogênico 

(ANDREOLI et al., 2001).  

 Para a diminuição da produção de lodo e manutenção de bons índices de 

eficiência, uma alternativa é a associação de processos biológicos anaeróbios com 

aeróbio (CAMPOS et al., 1997). 

 

2.2.1 Tratamento Aeróbio 

 

 O tratamento aeróbio é o mais difundido e utilizado no mundo inteiro para o 

tratamento de esgotos domésticos e industriais. É amplamente aplicado em 

situações em que são necessárias elevada qualidade do efluente e reduzida área de 

instalação (VON SPERLING, 2012). Algumas das variantes dos processos aeróbios 

que dão nome aos reatores são: a idade do lodo (lodos ativados convencional e 

aeração prolongada) e fluxo do tratamento (contínuo e intermitente) (VON 

SPERLING, 2005). 

 O sistema de lodos ativados é um dos mais difundidos do mundo e também 

muito utilizado no Brasil. Sua escolha muitas vezes é feita pela qualidade do seu 

efluente e pela redução dos requisitos de área (VON SPERLING, 2012). Por ser 

aeróbio, necessita de aeração, o que traz um custo significativo de energia elétrica 

na sua operação. Uma das características é a alta concentração de bactérias no 
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reator, o que torna a degradação da matéria orgânica mais eficaz. Esse fato ocorre 

devido à recirculação dos sólidos (lodo) do fundo do tanque de decantação para o 

reator. Então, para o funcionamento otimizado de um sistema de tratamento aeróbio 

por lodos ativados é necessário a presença dos seguintes itens: reator (tanque de 

aeração), tanque de decantação (decantador secundário) e elevatória de 

recirculação do lodo (VON SPERLING, 2005). Diversas variações com essas três 

principais partes já foram propostas, as duas principais são a convencional, com a 

presença de um decantador primário, e a aeração prolongada que dispensa este 

decantador, como pode ser visto na Figura 4. 

 

 

Figura 4 - Fluxograma de tratamento de efluentes por reator Lodos Ativados nas duas principais 
configurações, Convencional e Aeração Prolongada.  
Fonte: VON SPERLING (2005). 
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 Devida à alta degradabilidade da matéria orgânica, os sistemas aeróbios 

produzem maiores quantidades de lodo que os anaeróbios. Assim, em sistemas de 

lodos ativados é preciso um sistema de tratamento de lodo gerado antes que ele 

seja depositado em aterros sanitários ou utilizado como condicionador de solo em 

lavouras. O tratamento e disposição do lodo, em conjunto com a energia elétrica, 

elevam o custo de operação desses sistemas. Ambientalmente, esse sistema é 

interessante por produzir um efluente de melhor qualidade, porém por outro lado, 

tem restrições devido ao consumo de energia elétrica e a grande quantidade de lodo 

produzido (VON SPERLING, 2012). A diferenciação quanto aos tipos de lodo ativado 

se dá, principalmente, perante a idade do lodo aplicada, porém existem vários outros 

fatores que os diferenciam, alguns deles podem ser vistos na Tabela 4. 

 

Tabela 4 - Características dos dois principais sistemas de Lodos Ativados.  

Item Lodos Ativados Convencional Aeração Prolongada 

Idade do lodo 

                (dias) 
4 - 10 18 - 30 

Relação A/M 

(kgDBO/dia.kgSSVTA) 
0,25 a 0,50  0,07 a 0,15 

Decantação primária Presente Ausente 

DBO solúvel no efluente Baixa Baixa 

Nitrificação Provável Provável 

Tanque de aeração 
Reduzido, tempo de detenção 

hidráulico de 6 a 8 horas 
Elevado, tempo de detenção 
hidráulico de 16 a 24 horas 

Requisitos de oxigênio Reduzido Elevado 

Requisitos energéticos Reduzido Elevado 

Produção de lodo Elevado Razoável 

Estabilização do lodo no 
reator 

Baixa Suficiente 

Simplicidade operacional Reduzida 
Maior, por ser um sistema mais 

robusto e estável 

Custos Maiores custos de implantação Menores custos de implantação 

Fonte: VON SPERLING (2012). 
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A modalidade Aeração Prolongada é caracterizada pela alta idade do lodo, 

logo, elevado tempo de detenção hidráulico, ausência de decantação primária e lodo 

produzido em processo de estabilização maior, sem a necessidade de processos de 

digestão de lodo (VON SPERLING, 2006). O maior consumo de oxigênio se dá 

devido a maior carga orgânica de entrada no tanque de aeração, o que conduz a um 

maior consumo de energia. Por fim o custo é menor que o Convencional, pois 

necessita de menos instalações para o tratamento do efluente e estabilização do 

lodo. O sistema Convencional tem propriedades diferentes, em certos casos, 

opostas ao sistema de Aeração Prolongada. Por exemplo, necessita de Decantador 

Primário para diminuir a carga orgânica que chega no tanque de aeração, porém 

com isso o tempo de detenção hidráulico é menor, o que gera economia de oxigênio 

e energia, consequentemente. Com relação ao processamento do lodo, o sistema 

Convencional de tratamento produz uma quantidade maior e em grau de 

estabilização menor, necessitando então além do adensamento, a digestão do lodo.  

Já o processo de Aeração Prolongada, por ter um maior tempo de 

tratamento, o lodo sedimentado apresenta um grau maior de estabilização, não 

sendo necessária a digestão, somente o adensamento e as etapas posteriores como 

a secagem e a calagem (ANDREOLI et al., 2001). A escolha entre os sistemas 

depende, entre muitas variáveis, da necessidade e das condições em que o afluente 

se apresenta, independente o tipo de tratamento, ambos são considerados eficientes 

e por isso são amplamente utilizados.  

 Em regiões em que a salinidade é uma das características do afluente, 

ambos os tipos de tratamento, lodos ativados convencional e aeração prolongada, 

têm problemas com toxicidade (CORTÉS-LORENZO et al., 2012). As eficiências de 

remoção de matéria orgânica, nitrogênio e fósforo são reduzidas, devido a toxicidade 

que o sódio tem em maiores concentrações perante as bactérias do meio. Neste 

caso o desempenho da ETE fica comprometido. 

  

2.3 ETE EMBOGUAÇU 

 

 A cidade de Paranaguá, cidade litorânea do estado do Paraná, tem como 

responsável pelo seu esgotamento sanitário, desde 2008, a companhia de 

saneamento CAB Paranaguá, uma subsidiária da CAB ambiental. Atualmente 
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possuem em operação quatro estações de tratamento de esgoto, ETE Emboguaçu, 

ETE Samambaia, ETE Nilson Neves e ETE Costeira.    

 No presente trabalho foi avaliada a ETE Emboguaçu, a maior estação do 

município, e opera por meio do processo biológico semelhante a um lodo ativado, 

com um leito de contato e lodo em suspensão. A aeração é feita através de um 

aerotor, que consiste em uma roda 75% imersa, que gira lentamente em torno do 

seu eixo (Figura 5). As rodas são segmentadas por discos ocos de polipropileno 

proporcionando áreas para a fixação do biofilme. Esse sistema tem uma vantagem 

em relação aos sistemas tradicionais de aeração, como aeração mecânica e por 

difusores, pois além de promover a oxigenação do esgoto, também proporciona 

regiões para a fixação do biofilme. Em contra partida, a oxigenação do esgoto é 

menor do que os sistemas tradicionais de aeração. 

 

 

Figura 5 - Desenho esquemático do aerotor, sistema utilizado pela ETE Emboguaçu para aeração no 
reator biológico. 
Fonte: STÄHLERMATIC® BRASIL (2016). 

 

 Esta estação foi projetada para tratar os efluentes domésticos de 60 mil 

habitantes dos bairros: Centro Histórico, Vila Itiberê, Estradinha, Ponta do Caju, 

Emboguaçu, Jardim Araçá, Vila Becker, Vila Guadalupe, Área Portuária e da região 

do Canal Anhaia. Na Figura 6 consta a vista superior do esquema da ETE 

Emboguaçu e as suas partes integrantes. 
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Figura 6 - Desenho esquemático da vista superior das instalações da ETE Emboguaçu. 

 

A ETE tem uma configuração semelhante a um sistema de aeração 

prolongada, sem a presença de um decantador primário e apenas com um 

adensador de lodo, sem um sistema de digestão de lodo. Segundo dados de projeto 

a ETE foi concebida para tratar uma vazão média de 70 L s-1 de esgoto. Inicialmente 

o esgoto passa por um gradeamento e então é encaminhado para o desarenador. 

Segue para o tanque de aeração, que é dividido em dois e tem funcionamento em 

paralelo. Cada tanque tem volume de 928,72 m3 e um tempo de detenção de projeto 

de aproximadamente 3,68 horas. A aeração do tanque é mecanizada, utilizando 

aerotores para a oxigenação do esgoto. Após o tratamento biológico há um 

decantador secundário de volume 1487,53 m3. Por fim, o efluente é descartado no 

corpo receptor próximo a ETE. Todo o tratamento tem tempo de detenção de projeto 

de 9,58 h.  

Parte do lodo sedimentado no decantador secundário retorna para o tanque 

de aeração, a outra parte vai para o adensador de lodo, de volume 244 m3. Depois 

de adensado é encaminhado para um decanter (não consta na Figura 6) que tem 

por finalidade retirar parte da umidade ainda presente no lodo. Ao final desse 

processo é acumulado e encaminhado para aterro de classe especial. 
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2.3.1 Amostragem na ETE Emboguaçu 

 

Foram feitas amostragens bimestrais, sempre evitando coletar após 

incidências de chuvas, que poderiam vir a diluir as concentrações do esgoto. 

Portanto foram amostrados nos dias 28 de abril (C1), 02 de junho (C2), 03 de agosto 

(C3), 28 de outubro (C4), 08 de dezembro (C5), estas no ano de 2014. No ano de 

2015 foi coletado dia 21 de maio (C6), esta última teve sua frequência extrapolada 

devido às intensas chuvas nos meses de fevereiro, março e abril. 

A ETE Emboguaçu não possui sistemas de amostragem automáticos, então 

a amostragem feita na estação foi manual. Para a realização foi calculado o tempo 

total de tratamento em que a ETE estava operando antes de cada coleta, com dados 

fornecidos pelos operadores da estação. Com isso foram coletados 3 L de amostra, 

na entrada da ETE, a cada hora durante três horas. As amostras foram 

homogeneizadas e separadas em frascos específicos para cada análise, obtendo 

assim uma amostra composta. Para a coleta da saída foi esperado o tempo total de 

tratamento e então seguiu-se com o mesmo procedimento, 3 L de amostra a cada 

hora durante três horas. O reator também foi amostrado, com o mesmo mecanismo 

de horários da amostragem da saída. Deste modo, foi atenuado o problema da 

representatividade da amostra. As diferentes cargas provenientes em diferentes 

períodos do dia não puderam ser caracterizadas e discutidas, devido ao 

procedimento de amostragem adotado. Já o lodo foi amostrado no reciclo do 

decantador secundário para o tanque de aeração, sendo coletados 6 L de amostra.  

 Para cada análise a ser realizada, a amostra foi preservada e coletada em 

frascos diferentes. Nos capítulos adiantes será apresentado cada metodologia de 

preservação e limpeza dos materiais usados. Todas as amostras depois de 

coletadas foram armazenadas em ambientes refrigerados (4°C) até a chegada ao 

laboratório, em Curitiba. As amostras de lodo foram congeladas para posterior 

secagem por liofilização. 

 

2.3.2 Caracterização dos Parâmetros de operação da ETE Emboguaçu 

 

 Com base nas visitas feitas na ETE Emboguaçu e nas análises dos 

parâmetros físicos e químicos foi possível caracterizar alguns parâmetros de 

operação e tratabilidade da estação. Na Tabela 5 constam os valores dos 
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parâmetros cedidos pela CAB Paranaguá, exceto a razão R e o TDH, que foram 

calculados com base nos dados fornecidos. Durante todo o período amostrado 

somente um dos dois tanques de aeração esteve em funcionamento, o outro 

permaneceu fechado para a entrada de esgoto. Problemas com a manutenção dos 

equipamentos de aeração, com funcionamento das elevatórias e, 

consequentemente, a menor vazão de entrada foram os principais motivos para o 

funcionamento de somente um dos tanques.  

 

Tabela 5 - Parâmetros de operação da ETE Emboguaçu. 

Amostragens 
Q Qr Qdes 

R (Qr/Q) 
TDH 

m3 d-1 m3 d-1 m3 d-1 horas 

C1 2592 2256 17 0,87 8,6 

C2 2592 2256 17 0,87 8,6 

C3 1728 2256 17 1,31 12,9 

C4 1469 2256 17 1,54 15,2 

C5 1469 2256 17 1,54 15,2 

C6 1728 2256 17 1,31 12,9 

Nota: Q – Vazão de entrada; Qr – Vazão de recirculação; Qdes – Vazão de descarte; TDH – Tempo de 
Detenção Hidráulico. 
Adaptado: CAB PARANAGUÁ (2016). 

 

As vazões de recírculo do lodo (Qr) e de lodo descartado (Qdes) foram 

mantidas estáveis pelos operadores da ETE, mesmo em períodos que a vazão de 

entrada (Q) esteve menor. Isto ocorre devido a alguns problemas nas elevatórias 

que levavam o esgoto da cidade para a ETE. A vazão de entrada (Q) teve 

significativas oscilações, saindo do ápice analisado de 2592 para 1469 m3 d-1. Os 

valores da razão de recirculação foram altos nas quatro últimas amostragens, 

variando de 1,31 a 1,54, estando acima dos referenciados em Von Sperling (2012), 

que estabeleceu variações nesta razão de 0,7 a 1,2.  

O Tempo de Detenção Hidráulico (TDH) variou conforme a vazão do sistema 

e foi calculado segundo a seguinte equação: 

 

TDH =  
V

Q
                                                                                                                                                 (1) 

 

no qual V é o volume do tanque de aeração (m3) e Q é a vazão de entrada do esgoto 

(m3 d-1), resultando em um TDH (d). Portanto, os resultados obtidos foram baixos 

comparados com a literatura, que orienta para TDH’s de 16 a 24 h. Nas duas 
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primeiras amostragens o TDH foi de 8,6 h, quase metade do valor recomendado, 

porém nas coletas 4 e 5 foi de 15,2 h, valor próximo do mínimo indicado. 

 Outros parâmetros importantes para a operação da ETE estão presentes na 

Tabela 6. Todos os resultados presentes na tabela foram baseados em análises 

feitas em laboratórios, que serão detalhadas no Capítulo 3. Os valores faltantes 

aconteceram devido problemas analíticos. 

 

Tabela 6 - Resultados de parâmetros analisados da ETE Emboguaçu. 

Coletas SSV/SST 
A/M Xv θc Sólidos Secos 

gDBO d-1 gSSV-1 mg L-1 dias % 

C1 0,67 0,04 2558 33 1,0 

C2 0,56 - 1420 15 1,0 

C3 0,57 0,19 1572 41 0,4 

C4 0,64 0,25 1136 22 0,6 

C5 0,60 0,08 2297 26 0,6 

C6 0,48 0,23 3351 42 1,0 

A.P. 0,60 - 0,75 0,08 - 0,15 2500 a 4000 18 - 30 0,8 - 1,2 

L. A. C 0,70 - 0,85 0,3 - 0,8 1500 a 3500 4 - 10 1,0 - 2,0 

Nota: A/M – relação Alimento/Microrganismo; Xv – Concentração de sólidos em suspensão voláteis; 
θc – Idade do Lodo; A. P. – Aeração Prolongada; L. A. C. – Lodos Ativados Convencional; Os dados 

do A. P. e L. A. C. são de referência (VON SPERLING, 2012). 

 

A relação de SSV/SST foi feita com amostra do tanque de aeração e reflete 

o grau de mineralização de lodos. Os resultados obtidos ficaram próximos ou dentro 

da faixa indicada para o sistema de Aeração Prolongada, exceto na coleta 6 em que 

ficou abaixo (0,48), denotando haver uma concentração menor de microrganismos 

que a necessária para a operação da ETE.  

No cálculo da relação A/M a equação utilizada foi: 

 

A M⁄ =
Q ∙ S0

V ∙ Xv
                                                                                                                                          (2) 

 

Q é a vazão do sistema (m3 d-1), S0 a concentração de DBO afluente (g m-3), V é o 

volume do tanque de aeração (m3) e Xv é a concentração de sólidos em suspensão 

voláteis (g m-3). As coletas 3, 4 e 6 tiveram a relação com valores acima do sistema 

de Aeração Prolongada e abaixo de Lodos Ativados Convencional, demonstrando 

que o sistema estudado trabalhou, nesse período, em uma faixa intermediária da 

proporção de alimento/microrganismo. A quinta amostragem teve valor mais abaixo, 
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se assemelhando ao da Aeração Prolongada proporcionando então, uma 

estabilização da biomassa gerada. 

Os sólidos suspensos voláteis em reatores de tratamento de efluentes são 

considerados como a biomassa do sistema, ou seja, os microrganismos presentes 

para a degradação do material orgânico. A sua concentração é imprescindível para o 

bom desempenho do tratamento, além de ser utilizado nos diversos cálculos de 

projeto de estações de tratamento (VON SPERLING, 2012). Na ETE Emboguaçu as 

concentrações foram baixas e tiveram o mínimo de 1136 mg L-1 (C5) e o máximo de 

3351 mg L-1 (C6), apresentando características de um sistema Convencional de 

lodos ativados, o qual a concentração de microrganismos é menor. 

Outro parâmetro muito importante para o dimensionamento e estudo de 

tratamento de efluentes é a idade do lodo (θc). Representa o tempo de retenção 

celular, ou seja, o tempo em que as células estarão em atividade no sistema de 

tratamento. É através da idade do lodo que muitos sistemas de tratamento se 

distinguem e neste estudo foi calculado com a seguinte equação: 

 

θc =
Xv ∙ V

(Q − Qdes)Xve + QdesXvr
                                                                                                          (3) 

 

o qual θc é a idade do lodo (d), Xv é a concentração de sólidos em suspensão 

voláteis (g m-3), V é o volume do tanque de aeração (m3), Q é a vazão do sistema 

(m3 d-1), Qdes é a vazão de descarte de lodo (m3 d-1), Xve é a concentração de sólidos 

suspensos voláteis no efluente (g m-3) e Xvr a concentração de sólidos suspensos 

voláteis no lodo de retorno (g m-3).  

 Como visto, na Tabela 6 as idades do lodo tiveram grande variação durante 

o período amostrado, em função da variação da vazão de entrada de esgoto, pois a 

vazão de lodo excedente, que seria regulada para manter a idade do lodo, foi 

constante durante todo o período. Portanto ocasionou essa amplitude, que teve o 

mínimo de 15 dias na coleta 2, assemelhando-se a um sistema de Lodos Ativados 

Convencionais, e o máximo de 42 dias na sexta amostragem.  

 Os resultados mais elevados foram nas coletas 1 (33 d), 3 (41 d) e na 6 (42 

d), insinuando que o sistema esteja operando tal qual um Valo de Oxidação. O Valo 

de Oxidação é um sistema de tratamento de efluentes em que é compacto e a 

biomassa microbiana permanece no tratamento até 50 dias (VAN HAANDEL; 
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MARAIS, 1999). Apenas nas coletas 4 e 5 a ETE teve idades de lodo caracterizadas 

como de Aeração prolongada, 22 e 26 dias respectivamente.  

 Os sólidos secos é um parâmetro que diz respeito ao lodo que sai do tanque 

de aeração. Seus valores ajudam a compreender sobre a umidade ainda presente 

no lodo e por isso se torna uma característica importante para os processos 

seguintes de tratamento e secagem do lodo. Para obtenção de tal resultado foi 

aplicada a equação abaixo: 

 

Sól. secos(%) =  
ST

10000
                                                                                                                       (4) 

 

nessa equação ST são os sólidos totais (mg L-1) e o resultado final é expresso em 

percentagem. O lodo da ETE Emboguaçu teve variações de umidade em todo o 

período de amostragens, porém sempre caracterizado como um lodo mais aquoso e 

consequentemente, parecido com os indicativos do sistema de Aeração Prolongada. 

Na terceira amostragem esteve mais úmido (0,4%) e nas duas primeiras e última 

mais concentrado (1,0%), o que reflete no tempo de adensamento que teve que ser 

aplicado para secá-lo. 

 

2.4 CONSIDERAÇÕES 

 

A ETE Emboguaçu apresentou um sistema precário de tratamento, desde o 

modo de operação da ETE até a manutenção da mesma. Tendo como base todos 

esses parâmetros analisados foi possível perceber que a ETE tem características 

bem peculiares e que a difere de outras ETEs. Por seu sistema de coleta de esgoto 

ser parcial e ter uma forte influência da salinidade do meio (lençol freático 

possivelmente alto e salino, além da baixa qualidade do esgotamento sanitário), o 

comportamento do tratamento foi diferente. Porém os microrganismos presentes no 

reator biológico já estão adaptados a tal condição diversa.  

 Ainda que o sistema tenha sido concebido para ser um Lodo Ativado de 

Aeração Prolongada, em alguns aspectos se assemelha com um sistema 

Convencional e outros como um Valo de Oxidação. As características estruturais 

apontam para um sistema de Aeração Prolongada, pela ausência de decantador 

primário e digestor de lodo. As oscilações apresentadas acontecem em grande parte 
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devido ao modo de operação da ETE, que se detém de parâmetros como a vazão 

de recírculo e de descarte do lodo como fatores predominantes para a manutenção 

do tratamento, ao invés de ser um auxílio para a manutenção de outros aspectos 

como a idade de lodo. A má operação da ETE e a variação de carga afluente 

dificultam o processo de tratamento e contribuem negativamente para a tratabilidade 

do afluente. Talvez com a estabilidade do lodo, de modo a fixar uma idade do lodo, 

os problemas encontrados poderiam ser minimizados. 
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CAPÍTULO 3 

PARÂMETROS FÍSICOS E QUÍMICOS E MATÉRIA ORGÂNICA DA 

ETE EMBOGUAÇU 

 

 

3.1 CARACTERÍSTICAS DO ESGOTO E DO LODO 

 

3.1.1 Esgoto 

 

 Esgoto é o termo usado para as águas que, após a sua utilização, 

apresentam as suas características naturais alteradas conforme o uso 

predominante: comercial, industrial ou doméstico. Essas águas apresentam 

propriedades diferentes e são genericamente denominadas de águas residuais ou 

águas servidas (VON SPERLING, 2005). Segundo Mendonça e Cebalos (1990), os 

esgotos são considerados o resultado dos despejos hídricos de uma comunidade ou 

de uma indústria ou mesmo originados de águas pluviais.  

 A quantidade de esgoto produzido por uma cidade depende, basicamente, 

do volume de água consumido pela população. Quanto maior o consumo de água, 

maior a produção de esgoto, porém este consumo pode variar de uma cidade para 

outra. Considera-se razoável uma faixa de consumo de água de 120L/pessoa/dia, 

sendo que cerca de 60 a 80% dessa água se transforma em despejos. Ainda é 

possível considerar outras contribuições para os esgotos, tais como: infiltrações, 

água das chuvas, despejos industriais, etc.; tornando o volume de esgotos, em 

certos casos, maior que o consumo de água (CETESB, 2011).  

 Considerando as possíveis fontes, os esgotos podem ser classificados 

como: sanitário comum ou doméstico, proveniente da atividade doméstica 

(aparelhos sanitários, cozinhas, lavagem de roupa, etc); industrial, provenientes de 

processo industriais e; pluvial, decorrente da coleta da precipitação atmosférica e da 

lavagem das ruas (AISSE, 2000). A Tabela 7 mostra os principais contaminantes de 

interesse no esgoto para o tratamento de efluentes. 
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Tabela 7 - Contaminantes importantes para o tratamento de efluentes.  

Contaminantes Importância 

Sólidos Suspensos 

Sólidos suspensos podem levar ao 
desenvolvimento de depósitos de lodo e 
condições anaeróbias quando o efluente líquido 
não tratado é lançado no ambiente aquático. 

Compostos Orgânicos Biodegradáveis 

Compostos principalmente por proteínas, 
carboidratos e gorduras, os orgânicos 
biodegradáveis são quantificados basicamente 
em termos de DBO (demanda bioquímica de 
oxigênio) e DQO (demanda química de oxigênio). 
Se lançado sem tratamento ao ambiente, sua 
estabilização biológica pode levar à queda da 
reserva de oxigênio natural e ao desenvolvimento 
de condições sépticas. 

Patógenos 
Algumas doenças podem ser transmitidas por 
organismos patogênicos em águas residuárias. 

Nutrientes 

Tanto nitrogênio quanto fósforo, juntos ao 
carbono, são nutrientes essenciais para o 
crescimento. Quando lançados no ambiente 
aquático, estes nutrientes podem levar ao 
crescimento de uma vida aquática não desejável. 
Quando lançados em excessivas quantidades 
sobre aterra, também podem poluir águas 
subterrâneas. 

Poluentes Perigosos 

Compostos orgânicos e inorgânicos selecionados 
com base no conhecimento de apresentarem 
carcinogenicidade, mutagenicidade, 
teratogenicidade ou toxidade. Muitos destes 
compostos são encontrados em águas residuais. 

Compostos Orgânicos Refratários 

Estes orgânicos tende a resistir a métodos 
convencionais de tratamento de efluentes 
líquidos. Exemplos típicos incluem surfactantes, 
fenóis e pesticidas agrícolas. 

Metais Pesados 

Metais pesados são geralmente adicionados às 
águas residuais de atividades comercial e 
industrial e devem ser removidos se o efluente for 
utilizado. 

Compostos Inorgânicos Dissolvidos 

Constituintes inorgânicos como cálcio, sódio e 
sulfato são adicionados à água de abastecimento 
doméstico e devem ser removidos se o efluente 
for utilizado. 

Fonte: METCALF; EDDY (2003). 

 

 Fernandes (1997) afirma que, esgoto sanitário é toda vazão esgotável 

originada do desempenho de atividades domésticas, tais como lavagens de pisos e 

de roupas, consumo em pias de cozinha e esgotamento de peças sanitárias. O 

esgoto sanitário é basicamente constituído de elevada percentagem de água, 99,9% 

e uma parcela mínima de impurezas adicionadas que lhe confere características 

bastante acentuadas, podendo sofrer variações na origem (AISSE, 2000), sendo 

que, do total de impurezas sólidas, 70% são orgânicos (proteínas, carboidratos, 
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gorduras) e 30% inorgânicos (partículas minerais, sais e metais). Na Tabela 8 são 

encontrados alguns valores qualitativos típicos para o esgoto doméstico. 

 

Tabela 8 - Composição típica do esgoto doméstico não tratado.  

Contaminante Unidade 
Concentração 

Faixa Típico 

Sólidos Totais (ST) mg L-1 700 - 1350 1100 

      Dissolvidos totais (SDT) mg L-1 500 - 900 700 

               Fixos  mg L-1 300 - 550 400 

               Voláteis  mg L-1 200 - 350 300 

      Sólidos Suspensos (SST) mg L-1 200 - 450 350 

               Fixos mg L-1 40 - 100 80 

               Voláteis mg L-1 165 - 350 320 

Sólidos Sedimentáveis  mL L-1 10 - 20 15 

Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO5) mg L-1 250 - 400 300 

Demanda Química de Oxigênio (DQO) mg L-1 450 - 800 600 

Nitrogênio (Total) mgN L-1 35 - 60 45 

         Orgânico mgN L-1 15 - 25 20 

         Amônia mgNH3-N L-1 20 - 35 25 

         Nitrito mgNO2
- L-1 ≈ 0 ≈ 0 

         Nitrato mgNO3
- L-1 0 - 1 ≈ 0 

Fósforo (Total) mgP L-1 4 - 15 7 

         Orgânico mgP L-1 1 - 6 2 

         Inorgânico mgP L-1 3 - 9 5 

pH - 6,7 – 8,0 7,0 

Alcalinidade (CaCO3) mgCaCO3 L-1 100 - 250 200 

Metais mg L-1 traços traços 

Coliformes Totais no 100mL-1 106 - 1010 107 

Compostos Orgânicos Tóxicos mg L-1 traços traços 

Fonte: METCALF; EDDY (2003); VON SPERLING, (2005). 

 

 Já os esgotos industriais, extremamente diversos, provêm de qualquer 

utilização de água para fins industriais, adquirindo características próprias em 

função, por exemplo, do processo industrial empregado e do sistema de tratamento 

utilizado pela empresa (FERREIRA et al., 1999). Assim sendo, cada indústria deverá 

ser considerada separadamente, uma vez que seus efluentes diferem até mesmo 

em processos industriais similares (JORDÃO; PESSOA, 2005). 

 

3.1.2 Lodo 

 

 O subproduto sólido gerado em estações de tratamento de efluentes é 

conhecido como lodo e tem causado grande preocupação ambiental (METCALF; 

EDDY, 2003). Este resíduo possui uma composição que depende do tipo de 
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tratamento empregado e das características das estações geradoras, ou seja, se 

proveniente de um tratamento de esgoto domiciliar ou industrial (JORDÃO; 

PESSOA, 2005). Com essa diversidade de processos de produção de lodo, o lodo 

resultante é um material heterogêneo contendo quantidades distintas de água, 

nutrientes, matéria orgânica, microrganismos e outros tipos de poluentes. No caso 

do esgoto sanitário, o lodo gerado na fase líquida do tratamento apresenta como um 

líquido com concentrações baixas de sólidos, da ordem de 1 a 5% em peso 

(JORDÃO; PESSOA, 2005). 

 Os lodos de esgotos são geralmente classificados de acordo com o nível do 

sistema de tratamento em que foram originados e, portanto são normalmente 

referidos como primário ou secundário, em alguns casos onde há a mistura desses 

dois, tem-se o lodo misto (ANDREOLI et al., 2001).  

 O lodo primário é gerado no decantador primário. A concentração de sólidos 

totais deste lodo deve estar em torno de 1 a 6%. O lodo primário é altamente 

putrescível, gera maus odores e contém alta concentração de patógenos, que 

podem causar vários tipos de doenças se em contato humano (MIKI, 1998).  

 O lodo secundário é resultante da conversão biológica dos produtos solúveis 

do efluente primário e também dos possíveis sólidos que escapam do tratamento 

primário. O lodo secundário é gerado em grandes quantidades em processos de 

tratamento aeróbios e normalmente, ainda não está estabilizado, ao contrário do 

lodo de processos anaeróbios que já se encontra estabilizado (ANDREOLI et al., 

2001).  

 O lodo também pode ser designado como lodo químico, que tanto pode ser 

originado de um tratamento físico e/ou químico de esgoto. Também pode ser o lodo 

resultante da adição de um sal metálico num sistema de tratamento convencional 

para remoção de fósforo (ANDREOLI et al., 2001). 

 O tratamento do lodo é uma operação complicada, pois muitas vezes 

ultrapassa os limites da ETE. Seja o lodo gerado nas fases de tratamento preliminar, 

primário ou na fase de tratamento biológico, vai requerer um conjunto de operações 

específicas, que podem incluir a seguinte sequência, no todo ou em parte: 

adensamento, digestão, desidratação, secagem, higienização e disposição final 

(JORDÃO; PESSOA, 2005). 

 O lodo representa apenas 1 a 2% do volume do esgoto tratado nas estações 

de tratamento, porém o seu gerenciamento é bastante complexo e tem um custo 
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geralmente entre 20 a 60% do total gasto com a operação de uma a estação de 

tratamento de esgoto (ANDREOLI et al., 2001). 

 

3.2 AMOSTRAGEM 

  

Para a realização das análises físicas e químicas foram feitas amostragens 

compostas, coletando 4 L de amostra em cada ponto (na entrada, no reator e na 

saída), respeitando o tempo de detecção hidráulica (TDH). As garrafas tipo PET de 2 

L empregadas nas amostragens foram previamente descontaminadas com extran® e 

ácido sulfúrico 5%. As amostras coletadas foram preservadas a 4oC até a chegada 

no laboratório.  

 Todos os materiais e vidrarias utilizados nas análises e coletas foram 

devidamente lavados com água deionizada, detergente extran® e ácido clorídrico 

5%. As vidrarias não volumétricas foram descontaminadas em mufla a 550°C, por 5 

horas, como forma de eliminar resíduos orgânicos.  

 Em campo foram medidos o oxigênio dissolvido, temperatura, pH e 

salinidade com auxílio da sonda multiparâmetros Hanna HI9828. A turbidez foi 

realizada com o turbidímetro digital Hanna. 

 

3.3 ANÁLISES FÍSICAS E QUÍMICAS 

 

3.3.1 Amostras Líquidas 

 

 As análises físicas e químicas do esgoto foram feitas em amostras in natura 

e filtradas. As filtrações foram realizadas com membranas Millipore de éster de 

celulose, 0,45 m. As amostras para as análises da série do nitrogênio, ortofosfato, 

metais e carbono orgânico foram filtradas. Todos os materiais foram 

descontaminados com extran® e ácido clorídrico 5%. A Tabela 9 mostra todas as 

análises que foram feitas no esgoto e as suas respectivas metodologias e 

referências, as quais foram empregadas em todos os pontos de coleta. 

 

 

 

Lodo 

Primário 
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Tabela 9 - Análises físicas e químicas nas amostras líquidas. 

Análise Metodologia Referência 

Alcalinidade Total Método de Gran Carmouze, 1994 

Demanda Bioquímica de Oxigênio Teste dos 5 dias APHA, 2005 

Demanda Química de Oxigênio Método de refluxo fechado APHA, 2005 

Ortofosfato Método do Ácido Ascórbico APHA, 2005 

N-Amoniacal Método do Fenol APHA, 2005 

N-Nitrito Método Colorimétrico APHA, 2005 

N-Nitrato Método da redução do Cádmio APHA, 2005 

Sólidos Totais (Fixos e Voláteis)  APHA, 2005 

Sólidos Suspensos (Fixos e Voláteis)  APHA, 2005 

Sólidos Dissolvidos (Fixos e Voláteis)  APHA, 2005 

Sólidos Sedimentáveis  APHA, 2005 

Metais Pesados Total Digestão Ácida APHA, 2005 

Coliformes Totais Colilert  

E.Coli Colilert  

 

 Os metais determinados foram Alumínio (Al), Ferro (Fe), Zinco (Zn), Cromo 

(Cr), Cobre (Cu), Cádmio (Cd), Níquel (Ni), Cobalto (Co), Manganês (Mn) e Chumbo 

(Pb). Para esta análise foi utilizado o equipamento de Absorção Atômica Avanta da 

GBC. Não foram determinados os metais na primeira amostragem. Os limites de 

detecção e quantificação foram calculados com base nas seguintes equações: 

 

LD =  
3 ∙ σb

b
                                                                                                                                             (6) 

 

LQ =  
10 ∙ σb

b
                                                                                                                                           (7) 

 

onde σb é o desvio padrão das análises do branco e b é o coeficiente angular da 

curva analítica usada para o cálculo da concentração. Os limites calculados constam 

na Tabela 10.   

 

Tabela 10 - Limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) da análise de metais pesados no afluente e 
efluente da ETE. 

Metal 
Pesado 

LD LQ Metal 
Pesado 

LD LQ 

mg L-1 mg L-1 

Al 0,02 0,06 Pb 0,31 1,03 

Fe 0,08 0,25 Cd 0,03 0,09 

Zn 0,07 0,22 Ni 0,04 0,14 

Cr 0,03 0,10 Co 0,02 0,08 

Mn 0,02 0,08 Cu 0,01 0,03 
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 O carbono orgânico dissolvido (COD) foi determinado empregando-se o 

equipamento TOC 5000-A Shimadzu, com amostras previamente acidificadas (Ácido 

Sulfúrico) para pH≈2. As análises de UV-Vis foram realizadas com varredura de 

200nm a 800 nm, empregando o espectrofotômetro Cary 50 Bio, da Varian. Foi 

utilizanda cubeta de quartzo com caminho óptico de 1 cm e água ultra pura como 

branco. A aromaticidade das amostras foi calculada segundo a fórmula apresentada 

por Peuravuori e Pihlaja (1997), em que relaciona a absorção de energia no 

espectro de UV-Vis em 280 nm com o COD. Através dessa relação é obtido o 

percentual de compostos aromáticos que a amostra possui.  

 A Intensidade de Fluorescência Molecular emitida foi determinada no 

equipamento Varian Cary Eclipse Fluorescence Spectrophotometer, com lâmpada 

de xenônio e voltagem de 900V. Foram determinados os espectros de emissão, com 

excitação em 370 nm e espectros de varredura sincronizada, com excitação de 250 

a 600 nm (Δλ = 18 nm). Nos espectros de MEE as medidas foram realizadas nos 

comprimentos de onda de 250 a 600 nm para excitação e de 250 a 700 nm para 

emissão. Todos os espectros de fluorescência foram obtidos aplicando-se 240 nm 

min-1, fenda de 5 nm, cubeta de quartzo de 1 cm e água ultra pura como branco. 

Determinações do espectro de água ultra pura foram realizadas para um controle do 

sinal analítico e eliminação do espalhamento Raman dos espectros. 

 Todas as cargas calculadas foram utilizando os dados da vazão média de 

entrada (Q) presentes na Tabela 5. 

 

3.3.2 Amostras Sólidas 

 

Nas amostras de lodo seco foram feitas as análises de fósforo total, 

nitrogênio total, percentual de matéria orgânica e metais. As metodologias seguem 

as descritas na Tabela 11. Os metais determinados foram os mesmo analisados nas 

amostras líquidas, porém no lodo foram analisados em todas as amostragens. 

 

Tabela 11 - Análises físicas e químicas nas amostras de lodo. 

Análise Metodologia Referência 

Fósforo Total Método da Ignição Andersen, 1976 

Nitrogênio Total Digestão por Persulfato de Sódio Smart et al., 1983 

Percentual de Matéria Orgânica Estimativa por perda na Calcinação  

Metais Pesados Digestão Ácida EPA, 1996 
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 Para o desenvolvimento da análise de metais foram calculados os limites de 

detecção e quantificação do método usado. Para tal, foram utilizadas as mesmas 

fórmulas aplicadas anteriormente para esse tipo de cálculo. Os resultados dos 

limites seguem na Tabela 12. 

 

Tabela 12 - Limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) da análise de metais pesados no lodo da 
ETE. 

Metal 
Pesado 

LD LQ Metal 
Pesado 

LD LQ 

mg g-1 mg g-1 

Al 0,869 2,898 Pb 0,198 0,660 

Fe 0,018 0,062 Cd 0,001 0,004 

Zn 0,045 0,149 Ni 0,067 0,222 

Cr 0,143 0,417 Co 0,111 0,370 

Mn 0,268 0,895 Cu 0,019 0,064 

 

3.4 AVALIAÇÃO DO ESGOTO 

 

3.4.1 Parâmetros Físicos e Químicos 

 

 A ETE Emboguaçu situa-se em uma cidade litorânea, Paranaguá, o que 

influenciou a temperatura do afluente e do efluente (valores acima dos 20°C), como 

pode ser visto na Tabela 13. Na Tabela 13 também constam os resultados dos 

demais parâmetros físicos e químicos medidos in situ.  

Com relação ao oxigênio dissolvido (OD), o tratamento é eficaz na 

oxigenação do seu afluente, como na sexta coleta, o qual entrou com 1,3 ± 0,8 mg L-

1 e saiu com 9,4 ± 0,7 mg L-1 de OD, valor este que esteve acima da saturação. 

Esses valores de concentração de OD na saída mostram que há baixa concentração 

de matéria orgânica no afluente, evidenciando inicialmente, com relação somente a 

esse parâmetro. 

 O pH teve a mesma tendência em todas as coletas realizadas, os valores na 

entrada do sistema de tratamento estiveram um pouco básico, (7,8 ± 0,2, coleta 4), e 

na saída do sistema estiveram mais ácido (6,1 ± 0,0, coleta 6). Exceto na 

amostragem 5 onde se elevou da entrada para a saída, 7,1 para 7,3. A queda 

apresentada na maioria das coletas pode ter sido prejudicial para a nitrificação do 

sistema, pois esta ocorre com maior eficiência em pH de 7,0 a 8,0 (METCALF; 

EDDY, 2003), além de influenciar na solubilidade dos poluentes emergentes. Um 

fator que foi importante para a manutenção do pH em níveis para tratamento foi a 
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Alcalinidade, que tem a capacidade de resistir a mudanças bruscas de pH. A 

Alcalinidade variou de 98 mg L-1 de CaCO3 (C1) à 368 mg L-1 de CaCO3 (C4) e teve 

uma redução da entrada para a saída de até 84% na primeira amostragem, 

indicando sua eficiência de manter o pH. 

 

Tabela 13 - Resultados dos parâmetros medidos no afluente e efluente durante a amostragem da 
ETE (temperatura, OD, pH, salinidade e turbidez). 

Coletas Ponto 
Temperatura OD 

pH 
Salinidade Turbidez 

°C mg L-1 ppt NTU 

C1 
Afluente 21,8 ± 0,4 0,4 ± 0,6 7,5 ± 0,3 1,8 ± 0,5  96,2 ± 8,2 

Efluente 23,5 ± 0,3  7,6 ± 0,2 6,5 ± 0,1 6,9 ± 0,3 11,5 ± 5,9 

C2 
Afluente 22,5 ± 0,2 0,3 ± 0,1 7,3 ± 0,5 3,4 ± 1,0 - 

Efluente 23,5 ± 0,3 5,9 ± 0,8 6,9 ± 0,8 5,1 ± 0,1 - 

C3 
Afluente 21,5 ± 0,0 0,1 ± 0,1 7,5 ± 0,2 0,5 ± 0,0 111,3 ± 2,5 

Efluente 21,5 ± 0,1 6,9 ± 0,4 7,1 ± 0,1 1,4 ± 0,0 6,8 ± 0,6 

C4 
Afluente 25,3 ± 0,4  0,9 ± 1,1 7,8 ± 0,2 2,2 ± 1,3 131,0 ± 33,8 

Efluente 25,1 ± 0,1 5,7 ± 0,5 7,1 ± 0,1 3,9 ± 0,1 5,2 ± 0,3 

C5 
Afluente 26,6 ± 0,0 0,5 ± 0,2 7,1 ± 0,0 0,6 ± 0,0 97,6 ± 13,7 

Efluente 27,0 ± 0,0 7,4 ± 0,3 7,3 ± 0,0 2,4 ± 0,1 4,4 ± 0,5 

C6 
Afluente 23,8± 0,0 1,3 ± 0,8 6,7 ± 0,1 0,6 ± 0,0 90,8 ± 10,3 

Efluente 23,8± 0,0 9,4 ± 0,7 6,1 ± 0,0 1,8 ± 0,0 8,1 ± 1,2 

 

 A salinidade é um parâmetro relacionado com a condutividade, pois é 

medida com base na condutividade da amostra, o que a relaciona com a presença 

de íon no meio (APHA, 2005). Ainda segundo os mesmos autores, a salinidade em 

corpos de água doce é em média 0,5 ppt e em mares 35 ppt, o que comprova a 

salinidade do esgoto que a ETE trata, pois em metade das amostragens esteve 

acima de 1,5 ppt.  

 No afluente o menor valor foi na terceira coleta (0,5 ppt) e o maior na 

segunda (3,4 ±1,0 ppt). Já no efluente o menor valor foi 1,4 ppt (terceira 

amostragem) e o maior 6,9 ± 0,3 ppt (primeira amostragem). A salinidade mais alta 

pode influenciar nas remoções de nitrogênio, fósforo e matéria orgânica por 

sistemas biológicos, pois em concentrações mais elevados podem ser tóxicos a 

fauna microbiana (METCALF; EDDY, 2003). Já se esperava a salinidade elevada no 

esgoto de Paranaguá, pois a sua rede coletora de esgotos sofre com a influência 

das chuvas e do lençol freático da região, fortemente impactados com a água salina 

do mar. 
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 A turbidez é causada pela presença de materiais em suspensão, tais como 

areia, silte e matéria orgânica e inorgânica, entre outros (APHA, 2005). No caso de 

estações de tratamento de efluentes é possível fazer uma relação da presença de 

turbidez com os sólidos suspensos. Porém somente para o efluente da estação e 

não para o afluente, pois a composição de materiais no afluente é mais complexa e 

dificulta tal relação (METCALF; EDDY, 2003). Na ETE Emboguaçu a turbidez não 

teve variações sazonais significativas, porém a sua remoção foi de até 96% na 

quarta coleta, o que mostra uma boa eficiência para remoção desse parâmetro. 

 Outro fator de importante na análise de estações de tratamento são os 

sólidos. Eles são divididos de acordo com as suas características físicas (dissolvidos 

e suspensos) e químicas (voláteis e fixos). Na Tabela 14 estão presentes as 

concentrações dos sólidos analisados na ETE Emboguaçu. 

 

Tabela 14 - Concentração média dos sólidos presentes no afluente e efluente da ETE. 

Coleta Ponto 
ST SDT SDV SDF SST SSV SSF  SSed 

mg L-1 mL L-1 

C1 
Afluente 2644 2222 318 1920 422 378 44  1 

Efluente 2789 2426 2081 673 26 11 15 0 

C2 
Afluente 5001 4953 1298 3308 53 23 26 - 

Efluente 6712 6655 1452 5120 53 24 33 - 

C3 
Afluente 611 600 299 313 11 11 0 1 

Efluente 1758 1753 293 1324 5 5 0 0 

C4 
Afluente 1416 1294 393 901 122 108 19 1 

Efluente 4766 4736 800 3760 30 20 5 0 

C5 
Afluente 990 873 810 416 117 61 56 0 

Efluente 3013 2961 820 2141 52 30 22 0 

C6 
Afluente 1258 963 279 684 295 240 54 3 

Efluente 2795 2779 971 1808 16 10 6  0 

 

 Os sólidos totais nas duas primeiras amostragens se mostraram muito acima 

da concentração típica de esgotos (Tabela 8), sendo 2644 e 5001 mg L-1, 

respectivamente, porém nas demais coletas os valores estiveram próximo do 

esperado. Considerando a eficiência de remoção dos sólidos totais, foi possível 

perceber que há um aumento de sua concentração na saída, fato recorrente em 

todas as amostragens. Analisando com mais detalhes observou-se que isso ocorre 
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principalmente devido aos sólidos dissolvidos, mais especificamente aos dissolvidos 

fixos.  

 A concentração mais elevada desse material representou a elevada 

influência da salinidade no efluente da estação, principalmente na saída, onde as 

concentrações foram maiores. Não se pode também descartar a presença de sólidos 

dissolvidos voláteis no efluente, sendo este um indicador de matéria orgânica 

dissolvida e denotando uma possível má operação do reator biológico.  

 Já os sólidos suspensos totais no afluente da ETE estiveram dentro da faixa 

estabelecida por Metcalf e Eddy (2003), exceto nas coletas 2 e 3 em que estiveram 

abaixo (53 e 11 mg L-1, respectivamente). Suas remoções variaram de 55% na 

terceira à 95% na sexta amostragem. Por fim os sólidos sedimentáveis, que são 

expressos como aqueles capazes de sedimentar no período de 1 hora em um cone 

de Imhoff (VON SPERLING, 2005).  

 No presente estudo estiveram abaixo do valor típico para esgotos 

domésticos, sendo que o resultado mais alto foi de 3 mL L-1 (sexta coleta) e o menor 

foi nulo (quinta coleta). Praticamente foram totalmente removidos do efluente, não 

sendo detectado em nenhuma campanha. A Figura 7 apresenta as cargas de sólidos 

dissolvidos e suspensos no efluente da ETE Emboguaçu. 
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Figura 7 - Carga de sólidos dissolvidos (A) e suspensos (B) no efluente da ETE. 

 

 A carga de sólidos dissolvidos totais foi maior na quarta coleta, chegando a 

um montante de quase 58 kg d-1, sendo que desses, pouco mais de 52 kg d-1 são de 

sólidos dissolvidos voláteis, ou seja, nessa campanha houve uma concentração 

maior de material orgânico no afluente da ETE. Porém nas coletas 2, 3, 5 e 6, o que 

predominou foi a presença de material dissolvido fixo no efluente, como por 
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exemplo, a areia, sendo que na segunda amostragem foi quase 13 kg d-1. Isso 

mostra a baixa eficiência do desarenador presente na ETE. Por outro lado a carga 

de sólidos suspensos foi menor que a de dissolvidos, sendo que na segunda 

campanha teve o maior valor (0,15 kg d-1) e na terceira o menor (aproximadamente 

0,01 kg d-1). Se considerar a carga removida pela ETE, na coleta 1, foi de 

aproximadamente 1 kg d-1, valor mais expressivo entre as campanhas. 

  

Tabela 15 - Concentrações de N-Nitrito, N-Nitrato, N-Amoniacal, Ortofosfato, Coliformes Totais (CT) e 
E. Coli, no afluente e efluente da ETE. 

Coleta Pontos 
CT E. Coli  N-Nitrito N-Nitrato N-Amoniacal Ortofosfato 

NMP 100 mL-1 mg L-1 

C1 

Entrada 2,16.109 1,00.108 
 0,93 ± 

0,04 
12,20 ± 

1,37 

12,87 ± 

2,80 

11,68 ± 

1,78 

Saída 1,00.108 1,00.108 
7,04 ± 
0,08 

50,53 ± 
6,26 

1,56 ±  

0,11 

16,77 ± 

0,31 

C2 

Entrada 2,16.109 1,00.108 
0,08 ± 
0,03 

4,00 ± 
0,25 

23,63 ± 

4,91 

11,42 ± 

0,29 

Saída 3,80.108 1,00.108 
5,91 ± 
0,29 

13,00 ± 
0,42  

3,88 ± 

0,75 

8,13 ± 

0,24 

C3 

Entrada - - 
0,03 ± 
0,00 

2,29 ± 
0,48 

46,71 ± 

3,14 

14,59 ± 

1,18 

Saída - - 
0,03 ± 
0,00 

2,85 ± 
0,40 

9,44 ± 

0,37 

5,74 ± 

0,41 

C4 

Entrada 4,10.105 2,00.105 
0,00 ± 
0,00 

0,02 ± 
0,00 

68,60 ± 

0,59 

9,13 ± 

0,12 

Saída 2,00.104 1,00.104 
3,76 ± 
0,08 

0,15 ± 
0,08 

47,80 ± 

2,41 

3,48 ± 

0,04 

C5 

Entrada 9,61.106 3,44.106 
0,01 ± 
0,00 

0,01 ± 
0,00 

48,50 ± 

4,58 

3,41 ± 

0,09 

Saída 9,61.105 1,84.105 
3,42 ± 
0,02 

9,83 ± 
2,15 

74,27 ± 

1,79 

4,06 ± 

0,02 

C6 

Entrada 1,66.107 3,11.106 
0,02 ± 
0,00 

0,05 ± 
0,00 

42,67 ± 

0,64 

4,62 ± 

0,10 

Saída 3,58.105 1,72.104 
1,38 ± 
0,02 

10,24 ± 
0,33 

1,75 ±      
0,08 

4,25 ±     
0,09 

  

 Os nutrientes são importante fator na operação das estações de tratamento, 

sendo em alguns casos agentes limitantes do crescimento microbiano (METCALF; 

EDDY, 2003). As concentrações das principais formas de Nitrogênio e Fósforo 

assimiláveis pelos microrganismos constam na Tabela 15, além das concentrações 

dos Coliformes Totais (CT) e da E. Coli. Esses microrganismos são importantes 
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indicadores de remoção de organismos patógenos em ETEs (VON SPERLING, 

2005). 

 Na ETE Emboguaçu a remoção de CT foi constante em todas as coletas, 

sendo no máximo dois logs (97,8%) de remoção na sexta amostragem. A E. Coli, 

que é considerada um indicador de contaminação fecal e também teve eficiência de 

remoção semelhante dos CT, sendo que nas duas primeiras campanhas não houve 

remoção dessa bactéria. Na sexta amostragem foi a sua maior remoção, dois logs 

(99,4%). Os valores obtidos estão de acordo com o esperado para o tipo de 

tratamento empregado, aeração prolongada, que segundo Von Sperling, (2005), tem 

eficiência de 1 a 2 logs de remoção. 

 As formas oxidadas de Nitrogênio (N-Nitrito e N-Nitrato) tiveram um 

acréscimo na saída em relação à entrada na estação, mostrando que provavelmente 

ocorreu, durante todo o período amostrado, o processo de nitrificação. O N-Nitrato 

chegou a 50,53 ± 6,26 mg L-1 no efluente da primeira coleta, mesma amostragem 

em que o N-Nitrito teve o seu máximo de concentração (7,04 ± 0,08 mg L-1). Isto 

confirma a nitrificação, porém essas formas de nitrogênio, especialmente o nitrato, 

em altas concentrações são tóxicas para os recursos hídricos. O Nitrogênio 

Amoniacal é a forma mais reduzida do nitrogênio encontrada nos esgotos e também 

uma das mais comuns (METCALF; EDDY, 2003). Na ETE Emboguaçu, as 

concentrações no esgoto bruto estiveram dentro da faixa encontrada na literatura 

(METCALF; EDDY, 2003). Porém a concentração da saída nas coletas 4 (47,80 ± 

2,41 mg L-1) e 5 (74,27 ± 1,79 mg L-1) ficaram acima da estabelecida pelo CONAMA 

430/11 (20 mg L-1) para o lançamento de efluentes, mesmo que este limite não seja 

aplicado para tratamento de esgotos sanitários.  

 O Ortofosfato, outro nutriente importante, tem como seu principal 

contribuinte nos esgotos domésticos os detergentes (VON SPERLING, 2005). No 

presente estudo foi avaliado a presença do Ortofosfato que teve a sua maior 

concentração no afluente de 14,59 ± 1,18 mg L-1 (coleta 3) e maior valor no efluente 

de 16,77 ± 0,31 mg L-1 (coleta 1). Nas amostragens 1 e 5 as concentrações de 

Ortofosfato foram maiores na saída, o que pode ser explicado por um possível 

desprendimento do lodo no tanque de aeração.  

 A remoção de N-Amoniacal e Ortofosfato são apresentadas na Figura 8. O 

N-Amoniacal obteve remoções próximas a 80% em quatro das seis amostragens 

realizadas (C1, C2, C3 e C6). Excetuando-se pela coleta 5 em que houve um 
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acréscimo desse composto no afluente, as demais coletas apresentaram remoções 

satisfatórias chegando a aproximadamente 70 kg diárias na coleta 6 (96% de 

remoção). Já o Ortofosfato teve eficiências mais modestas, tendo no máximo 62% 

na quarta amostragem, que representou 8,3 kg d-1 de ortofosfato removido. Porém 

foi na terceira amostragem que teve maior carga removida, 15,3 kg d-1. 
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Figura 8 - Percentual de remoção de N-Amoniacal e Ortofosfato nas seis campanhas realizadas. 

 

 Alguns estudos (BASSIN et al., 2011; PRONL et al., 2014; LUO et al., 2015) 

mostraram que em ambientes salinos há uma significativa redução na eficiência de 

remoção de nutrientes, como o nitrogênio e o ortofosfato. Esses autores afirmam 

que a salinidade age como um elemento tóxico para a biota presente no tratamento, 

reduzindo assim a capacidade de assimilação dos nutrientes. Na ETE Emboguaçu 

não foi observada, aparentemente, esta influência na remoção dos nutrientes, pois, 

segundo os resultados obtidos, foi observada uma moderada eficiência de remoção 

do N-Amoniacal e do Ortofosfato.  

 Na coleta em que não houve remoção de N-Amoniacal e Ortofosfato (coleta 

5) foi a que a salinidade teve um dos seus menores valores, 0,6 ppt. Este fato pode 

ser explicado por Abou-Elela et al. (2010), Johir et al. (2013) e Welles et al. (2015). 

Esses autores confirmam a influência da salinidade na remoção de nutrientes, 

porém dizem que se há uma aclimatação da fauna microbiana com a salinidade é 

possível em que o comportamento do sistema de tratamento se assemelhe ao que 
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não tem a mesma salinidade. Johir et al. (2013) mostram que inicialmente as 

bactérias não adaptáveis a tal ambiente morrem e ficam presentes somente as 

halofílicas, que possuem a mesma capacidade das demais de nitrificação e 

acumulação de ortofosfato. 

 

3.4.2 Matéria Orgânica 

 

A concentração da DBO foi baixa na entrada da estação (afluente) nas duas 

primeiras amostragens (40 mg L-1 e 60 mg L-1, respectivamente), como pode ser 

visto na Tabela 16. Nas demais coletas a DBO de entrada esteve dentro da faixa 

apresentada por Metcalf e Eddy (2003) para esgoto sanitário. As baixas 

concentrações encontradas podem estar relacionadas à provável diluição do esgoto, 

devido à rede coletora apresentar entrada de águas pluviais. Essa mistura, além de 

alterar as concentrações da matéria orgânica dissolvida (MOD), pode modificar as 

características da mesma, fazendo com que materiais mais refratários vindos do 

solo, por exemplo, sejam encontrados no esgoto.  

  

Tabela 16 - Resultados da DBO5, DQO, COD, SUVA254, Aromaticidade e FR. 

Coletas Ponto 
DBO5 DQO COD  1SUVA254  2Arom. 3FR 

mg L-1  L mg-1m-1  % 

C1 
Afluente 40 ± 0 209 ± 7 27  0,61  6,26 1,59 

Efluente 20 ± 0  156 ± 51 18  0,82  7,20 1,65 

C2 
Afluente 60 ± 0 255 ± 43 24  0,72  6,71 1,78 

Efluente 5 ± 0 57 ± 6 16  1,09  8,59 1,67 

C3 
Afluente 160 ± 14 209 ± 3 23  1,28  9,77 1,87 

Efluente 6 ± 0 25 ± 1 4  5,14  29,96 1,62 

C4 
Afluente 183 ± 81 481 ± 28 80  0,47  5,43 1,65 

Efluente 8 ± 3 290 ± 56 16  1,21  9,14 1,71 

C5 
Afluente 111 ± 4 156 ± 10 43  0,77  7,12 4,77 

Efluente 10 ± 0 67 ± 2 19  1,03  8,35 5,48 

C6 
Afluente 412 ±156 562 ± 42 47  0,87  7,61 3,02 

Efluente 3 ± 1 61 ± 14 7  3,31  20,16 3,19 

1 – Absorbância específica em 254 nm; 2 – Aromaticidade; 3 – Relação de emissão de intensidade 
de fluorescência.  

 

A DQO apresentou a mesma peculiaridade de ter em 3 das 6 coletas um 

valor mais baixo do esperado, podendo ter a mesma causa da DBO. As remoções 

de DBO ficaram acima de 90% em todas as coletas, exceto na primeira que foi de 

50%. Nas demais chegou a ser removida aproximadamente 99% na sexta coleta, 
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que representou aproximadamente 700 kg d-1 de DBO. Por ter eficiência acima dos 

90%, a ETE Emboguaçu se enquadrou no CONAMA 430/11, que exige remoções de 

no mínimo 60% de DBO. Com relação a DQO as eficiências foram menores, tendo 

no máximo 89% na coleta 6 e o mínimo de 25% na primeira coleta. A coleta de 

maior eficiência teve uma remoção de quase 900 g d-1 de carga de DQO. Os valores 

mais altos de DQO e sua menor remoção podem estar relacionados com os cloretos 

existentes, os quais afetam as análises de DQO.  

 A ETE teve uma eficiência de remoção média de COD, entre todas as 

coletas, de aproximadamente 62% e uma carga média removida de 46 ± 32 kg d-1 de 

COD. O percentual de remoção variou de 33% (C1 e C2) à 85% (C6), já a carga 

removida de COD teve seu máximo na quarta amostragem (94 kg d-1) e o mínimo na 

segunda amostragem (21 kg d-1). Essa disparidade entre o percentual removido e a 

carga removida se dá pela diferença entre as cargas afluentes, que variaram de 40 

kg d-1 (C3) à 117 kg d-1 (C4). 

Segundo Westerhoff e Anning (2000), valores da absorbância específica em 

254 nm (SUVA254) próximos a 4,4 L mg-1 m-1 indicam COD com predomínio de 

substâncias mais aromáticas e valores na faixa de 1,2 L mg-1m-1 indicam COD com 

predomínio de matéria orgânica mais lábil, isto é, de fácil degradação. Pode-se 

observar que não houve grandes variações na labilidade do COD na entrada da 

estação, mantendo-se praticamente estável na faixa de 0,47 (C4) à 1,28 L mg-1m-1 

(C3), o que confirma que a matéria orgânica do afluente apresenta COD lábil. Já na 

saída os valores ficaram entre 0,82 (C1) e 5,14 L mg-1m-1 (C3), sendo somente na 

terceira amostragem caracterizado com o predomínio de substâncias mais 

aromáticas. Destaca-se dessa análise o aumento da SUVA254 em todas as coletas, 

sendo de aproximadamente 280% nas coletas 3 e 6. Esse fato mostra haver uma 

maior concentração de compostos refratários na saída da ETE, indicando a 

degradação do material orgânico lábil. 

Outro fator análogo a este é a Aromaticidade, que estima o percentual de 

compostos aromáticos na matéria orgânica analisada, com base em uma formulação 

de Peuravuori e Pihlaja (1997). A aromaticidade teve um aumento no efluente, o que 

indica que o carbono orgânico lábil (mais alifático) está sendo degradado, 

permanecendo o COD mais refratário. Na terceira coleta teve um incremento no 

efluente de 207%, reforçando a hipótese da degradação de COD mais lábil, que não 
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absorve na região de 254 nm e a eliminação de um carbono mais complexo e difícil 

degradação. 

É possível também inferir sobre as características da matéria orgânica de 

um ambiente através do FR, que se baseia em uma relação de intensidade de 

emissão fluorescência molecular. Valores abaixo de 1,5 são caracterizados como 

refratários e valores acima de 1,8 são lábeis (WESTERHOFF; ANNING, 2000). Mais 

uma vez foi comprovado que o esgoto não tem característica de material refratário, 

ou seja, não possui predomínio de compostos aromáticos (como substâncias 

húmicas), todas as coletas tiveram valores de FR superiores a 1,59, especialmente 

nas coletas 5 e 6, em que foi detectado valor de 4,77 e 3,02, respectivamente.  

 Os espectros UV-Vis de absorbância foram normalizados pelo COD e pelo 

caminho óptico (m), como indicado na Figura 9. Na primeira coleta, o afluente e 

efluente tiveram absorbâncias semelhantes. Ambos apresentaram intensidade maior 

nos comprimentos de onda menores, indicando a presença de um material mais 

refratário, compatível com que foi mostrado através do SUVA254. 
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Figura 9 - Espectro de absortividade das amostras do afluente (entrada) e do efluente (saída) da ETE, 
para as coletas 1 (A) e 6 (B). 

 

 Ainda na Figura 9, a sexta amostragem apresentou espectros do afluente e 

efluente diferente, tendo o efluente maior absorbância na região até 400 nm. Este 

fato sugere a presença mais marcante de material refratário na saída da ETE, 

diferentemente do afluente, em que a absortividade foi menor nos mesmos 

comprimentos de onda. Nas demais campanhas os espectros foram semelhantes ao 

apresentado na sexta amostragem, com predomino de material aromático na saída.  
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 A Figura 10 (A e B) apresenta os gráficos de fluorescência sincronizada do 

afluente e efluente (entrada e saída) da ETE, normalizados pelo COD. No gráfico da 

segunda amostragem (Figura 10A) os espectros sincronizados do afluente e efluente 

foram similares, indicando que nesta coleta, tanto o afluente como o efluente 

apresentam um COD mais refratário, possivelmente com substâncias húmicas 

provenientes das galerias pluviais (PEURAVUORI et al., 2002; OLIVEIRA et al., 

2006). Resultado semelhante também foi encontrado na primeira e quinta 

amostragem. 
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Figura 10 - Espectros de fluorescência sincronizado do afluente (entrada) e efluente (saída) da ETE, 
da segunda (A) e quarta (B) amostragem. 

 

 Já no espectro da quarta coleta (Figura 10B) há uma diferença notável entre 

o afluente e o efluente, principalmente, referente ao pico de intensidade na região de 

400 nm presente no espectro da saída. Essa banda na região dos 400 nm indica, 

segundo Peuravuori et al. (2002), a presença de compostos policíclicos aromáticos. 

Ainda conforme esses autores, com o aumento do comprimento de onda, há 

também o aumento das insaturações das moléculas.  

 Destaca-se também a presença de uma forte intensidade, tanto no afluente 

como no efluente na região de 250 a 300 nm, região esta que caracteriza material 

orgânico com tendência de maior labilidade (PEURAVUORI et al., 2002). As coletas 

3 e 6 também tiveram essa variação da intensidade dos compostos aromáticos na 

saída. Comparando os espectros das duas amostragens há uma diferença visível 

entre elas, mostrando a inconstância da eficiência de remoção que pode estar 

relacionada com a variação das características do afluente a ser tratado. Isto pode 

ser explicado pela influência da salinidade, tempo de retenção do sistema e entrada 

de material mais refratário, como foi observado na segunda campanha. 
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 Com os gráficos de contorno da matriz de excitação emissão (MEE) (Figura 

11) foi possível verificar a presença de alguns picos de fluorescência que indicam a 

característica da matéria orgânica presente na amostra. Nesta figura foram 

comparadas as MEE do afluente e do efluente, referentes a primeira e quinta 

amostragens. No gráfico foram assinalados os principais picos de estudo, que são: 

T1 e T2 (Ex/Em: 225-235/330-370 e 265-285/330-370, respectivamente), os quais 

representam compostos semelhantes à proteína Triptofano (YU et al., 2013); B 

(Ex/Em: 225-235/290-310), que representa compostos semelhantes à proteína 

Tirosina (HENDERSON et al., 2009); M (Ex/Em: 290-320/380-420), que indica a 

presença de material húmico microbiológico (ISHII e BOYER, 2012); e os picos A e 

C (Ex/Em: 230-260/430-470 e 340-370/430-470, respectivamente), os quais 

apontam para substâncias associadas com material fúlvico (HENDERSON et al., 

2009). 

 

 

 

Figura 11 - Espectros de contorno da matriz de excitação e emissão (MEE) do afluente (A) e efluente 
(B) da coleta 1 e do afluente (C) e efluente (D) da coleta 5. Todos os gráficos foram normalizados 
pelos seus respectivos valores de carbono orgânico dissolvido (COD). 
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 Os compostos semelhantes às proteínas triptofano e tirosina (T1 e T2) 

denotam a presença de material lábil proveniente de esgoto doméstico, como foi 

possível verificar na MEE da entrada da coleta 5 (Figura 11C). Já no efluente os 

picos T1 e T2 apresentaram intensidade de fluorescência emitida menor em relação 

ao afluente, comprovando a remoção de compostos orgânicos mais lábeis.  

 Os demais picos (A, C e M) representam compostos orgânicos mais 

complexos, de difícil degradação (como substâncias húmicas), e foi perceptível o 

aumento da intensidade de fluorescência nesta região. Na primeira coleta os picos 

das proteínas não são bem definidos, apresentado uma baixa intensidade no 

afluente. No efluente se destacam nitidamente a presença dos picos A e M, 

indicadores de materiais aromáticos, comprovando a maior representação desse tipo 

de material na saída da ETE.  

 A Figura 12 mostra a eficiência de remoção da ETE perante os picos 

caracterizados na MEE, em todas as amostragens realizadas. Essa eficiência foi 

calculada pela diferença entre as intensidades de fluorescência do afluente e 

efluente. 
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Figura 12 - Eficiência de remoção de COD e intensidade de fluorescência dos picos T1, T2, B, A, C e 
M. 

 

 As duas primeiras amostragens apresentaram tendências semelhantes, com 

uma diminuição da intensidade de fluorescência dos picos T1, B e A e um aumento 
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dos picos T2, C e M. A diminuição do primeiro grupo se refere à degradação do 

material mais alifático (lábil), fato que é esperado em uma ETE, porém a remoção de 

56% na coleta 1 e 42% na coleta 2 do pico A, mostra uma provável retenção desse 

material no tanque de aeração, possível degradação ou transformando seus 

fluoróforos através de combinações/interações originando fluoróforos como os que 

emitem na região de M e C.  

Os picos que tiveram uma variação negativa, ou seja, apresentaram 

aumento de suas intensidades no efluente, são caracterizados como emissão de 

fluorescência de compostos mais refratários (substâncias húmicas), sendo ácidos 

húmicos (M), fúlvicos (C) e/ou proteína triptofano (T2). O aumento da intensidade 

desses compostos mostra a baixa eficiência da ETE em sua remoção, o que é 

esperado para compostos refratários (picos M e C) e está de acordo com o processo 

de tratamento. Também pode ser indicativo da remoção de compostos orgânicos 

dissolvidos que não emitem fluorescência, ou seja, compostos com cadeia carbônica 

mais alifática. 

 Da terceira à sexta amostragem todos os picos, exceto o B na quarta e sexta 

amostragens, tiveram uma eficiência negativa de remoção, indicando um aumento 

de sua intensidade na saída da ETE. O aumento de compostos refratários já era 

esperado devido a maior dificuldade de remoção desse tipo de composto, porém o 

aumento da intensidade dos picos das proteínas triptofano (T1 e T2) e tirosina (B) 

representa a baixa eficiência da ETE em remoção de carbono lábil. Este fato pode 

indicar que algo pode estar afetando o sistema de tratamento, como por exemplo, o 

tempo de retenção ou a salinidade no sistema. 

 

3.4.3 Metais 

 

 As concentrações dos metais analisados no efluente e afluente da ETE 

Emboguaçu estiveram abaixo de seus limites de detecção e quantificação, exceto o 

alumínio e o ferro (Tabela 17). A ordem de concentração no afluente dos compostos 

quantificados foi Al>Fe, esta ordem entre esses elementos é encontrada em outros 

estudos, que também avaliaram a presença desses compostos no afluente de 

estações operados por lodos ativados (KARVELAS et al., 2003; BUZIER et al., 2006; 

OLIVEIRA et al., 2007; CARLETTI et al., 2008). 
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 No estudo de Karvelas et al. (2003) a concentração do Fe no afluente foi de 

0,48 mg L-1, valor este abaixo do encontrado na ETE Emboguaçu (média de 1,08 ± 

0,96 mg L-1) e as eficiências de remoção também foram diferentes, sendo de 21% 

para o referido autor e aproximadamente média de 87 ± 12% no atual estudo. Já 

Buzier et al. (2006) encontram um aumento de ferro na saída do efluente de 32%, 

sendo explicado pela adição de cloreto férrico (FeCl3) no tratamento terciário. A 

remoção para o sedimento pode estar relacionada com os altos valores de OD, os 

quais oxidam o Fe II solúvel a Fe III insolúvel. 

 

 

Tabela 17 - Concentração de metais (Al, Fe, Zn, Cr, Mn, Pb, Cd, Ni, Co e Cu) no afluente e efluente 
da ETE. 

Metais  Ponto 
Coleta 2 Coleta 3 Coleta 4 Coleta 5 Coleta 6 

mg L-1 

Al 
Afluente 0,35 0,52 0,25 0,85 0,96 

Efluente 0,16 < LD < LD < LD 0,08 

Fe 
Afluente 0,38 0,86 2,77 0,78 0,63 

Efluente < LQ < LQ < LQ < LD < LD 

Zn 
Afluente < LD < LD < LD < LD < LQ 

Efluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Cr 
Afluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Efluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Mn 
Afluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Efluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Pb 
Afluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Efluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Cd 
Afluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Efluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Ni 
Afluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Efluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Co 
Afluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Efluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Cu 
Afluente < LD < LD < LD < LD < LD 

Efluente < LD < LD < LD < LD < LD 

 

 O Al foi o metal quantificado com a maior concentração (máximo de 0,96 mg 

L-1 na sexta amostragem) e comparado com o estudo de Carletti et al. (2008), que 

obtiveram no efluente a faixa de 0,40 a 2,53 mg L-1, esteve dentro da concentração 

encontrada pelos autores. As remoções encontradas por eles variaram de 44 a 94%, 

este resultado foi próximo do atingido pela ETE do presente estudo (média de 88 ± 

19 %).  

Outro estudo que abordou a remoção de metais foi o de Oliveira et al. 

(2007), em que foi destacado a concentração de Zn que foi de 0,08 mg L-1 no 

afluente e 0,04 mg L-1 no efluente, tendo uma remoção de 45%. Esses valores foram 
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diferentes da ETE Emboguaçu, pois apenas na sexta amostragem que o Zn foi 

detectado, mas não quantificado. Por fim, outro metal que foi apenas detectado, mas 

não quantificado foi o Cr na terceira e quinta coleta. Em estudo de Karvelas et al. 

(2003) este metal atingiu concentração de 0,04 mg L-1 no afluente e uma remoção 

de 50% da estação estudada. 

 

3.5 AVALIAÇÃO DO LODO 

 

 Foi realizada a caracterização de alguns parâmetros no lodo coletado nas 

seis amostragens realizadas e alguns resultados estão expressos na Tabela 18. O 

Nitrogênio Total (N-Total) variou de 0,33 ± 012 (C3) a 4,22 ± 0,49 mg g-1 (C2), tendo 

na média das coletas 2,17 ± 1,50 mg g-1. Comparando com resultados obtidos por 

Bittencourt et al. (2014), que para um lodo de sistema aeróbio, após a calagem, 

encontraram na média 2,10 ± 0,59 %. Na ETE Emboguaçu teve valores superiores, 

porém foi analisado um lodo sem qualquer tipo de tratamento. 

 

Tabela 18 - Resultados dos parâmetros analisados no lodo. 

Coleta 
N-Total P-Total  MO 

mg g-1 % 

C1 3,07 ± 0,55 26,85 ± 0,70  58,6 ± 0,1 

C2 4,22 ± 0,49  26,93 ± 1,56 58,8 ± 0,0 

C3 0,33 ± 0,12 24,08 ± 0,30 60,5 ± 0,2 

C4 2,91 ± 0,06 14,30 ± 0,16 58,4 ± 0,3 

C5 1,78 ± 0,14 15,97 ± 0,19 61,0 ± 0,1 

C6 0,68 ± 0,26 24,92 ± 0,48 58,0 ± 0,2 

 

 Com relação ao Fósforo (P-Total) Total encontrado no lodo, na segunda 

amostragem a concentração chegou ao pico de 26,93 ± 1,56 mg g-1 e a menor 

concentração foi de 14,30 ± 0,16 mg g-1 na quarta amostragem. Esses valores foram 

menores do que Nogueira et al. (2010) encontraram em lodo aeróbio no estado de 

São Paulo, porém superiores aos resultados de Wang et al. (2005). Os primeiros 

obtiveram concentrações de 29 a 41 mg g-1 durante um período experimental de 9 

anos e os segundos tiveram concentrações de 0,80 a 19,30 mg g-1. A presença 

significativa de fósforo no lodo só reafirma a possível utilização do lodo como 

material para a agricultura, porém vale ressaltar que o lodo aqui analisado foi 

coletado no reciclo do tanque de aeração. Então seria necessário todo o processo 

de estabilização, higienização e caracterização para o seu uso, processo esse que 
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normalmente reduz a quantidade de nutrientes, especialmente nitrogênio, em sua 

composição (ANDREOLI et al., 2001). 

 O percentual de Matéria Orgânica (M.O.) representa os sólidos voláteis 

contidos no lodo e tem um importante papel como condicionador e contribuinte para 

o crescimento de plantas (ANDREOLI et al., 2001). No presente estudo o percentual 

de M.O. ficou entre 58 e 61% valor um pouco abaixo do apresentado por Alvarez et 

al. (2002), que para lodo secundário encontraram de 62,7 a 82,3%. Já Zorpas et al. 

(2011), em uma estação operada por lodo ativado no Chipre, tiveram o lodo com 

porcentagens de M.O. variando entre 49 e 55%, abaixo dos encontrados na ETE 

Emboguaçu.  

 No lodo também foram analisados alguns metais, porém apenas quatro (Al, 

Fe, Zn e Cu) dos dez analisados, ficaram acima do limite de quantificação e as suas 

concentrações estão presentes na Figura 13.   
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Figura 13 - Concentrações de metais no lodo.  
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 O Al foi o metal que apresentou as maiores concentrações, variando de 

12627 ± 222 a 19466 ± 323 μg g-1. Essas concentrações foram altas comparadas 

com as que Álvarez et al. (2002), que encontraram 4070 a 8683 μg g-1 em lodos 

secundários. Esses valores podem estar relacionados com a infiltração de material 

pedogênico na rede coletora de esgotos. Já o Fe teve concentrações de 7419 ± 48 

μg g-1 (campanha 4) a 7758 ± 16 μg g-1 (campanha 6). Em outros estudos como de 

Karvelas et al. (2003) foi encontrado uma concentração de 360 μg g-1 no lodo, porém 

Álvarez et al. (2002) quantificou na faixa de 1851 a 10666 μg g-1, valores muito mais 

altos e parecidos com os da presente ETE.  

 Outro metal quantificado nos lodos analisados foi o Zn que teve a sua 

concentração decaindo ao longo das campanhas, sendo 1595 ± 50 μg g-1 na 

primeira e 632 ± 70 μg g-1 na última. Em estudo desenvolvido por Wang et al. (2005) 

com análise de 8 ETEs na China, a concentração de Zn teve média de 1755 μg g-1. 

Já Duan et al. (2015) em outras ETEs da China encontraram concentrações 

menores (281 μg g-1). Em todos os estudos citados, as concentrações de Zn 

estiveram entre as maiores dentre os metais analisados, o que mostra a influência 

desse metal no lodo das ETEs, por mais que não seja um metal tóxico, 

concentrações altas podem afetar o meio ambiente (ANDREOLI et al., 2001).  

 Por último, o Cu foi o metal, que entre os quantificados, teve as menores 

concentrações (111 ± 0 μg g-1 - 160 ± 1 μg g-1) e estiveram abaixo das encontradas 

por Cai et al.. (2007), que obtiveram média de 376 μg g-1. De uma forma geral, as 

concentrações dos metais quantificados ficaram abaixo do estabelecido pelo 

CONAMA 375/06, que estipula para lodos a serem usados na agricultura 

concentrações de Cu (1500 μg g-1) e de Zn (2800 μg g-1). 

 

3.6 CONSIDERAÇÕES 

 

 A ETE Emboguaçu teve moderadas eficiências de remoção dos nutrientes, 

N-Amoniacal e Ortofosfato. Essa possível deficiência de remoção pode ocasionar 

impactos de eutrofização no corpo receptor do efluente. A implementação de um 

tratamento para remoção dos nutrientes ou uma melhor operação da ETE podem 

ser suficientes para o melhor desempenho do tratamento. A análise do desempenho 

da ETE através da matéria orgânica foi interessante por revelar um comportamento 

de concentração de material refratário no efluente. O material orgânico mais lábil foi, 



71 

 

em sua maior parte, degradado durante o tratamento, isso fez com que o material 

refratário se concentrasse no efluente. A matéria orgânica restante no efluente foi 

predominantemente caracterizada como complexa, indicando a possível presença 

de contaminantes emergentes. Os metais foram encontrados em baixas 

concentrações, tanto no afluente quanto no efluente. Ainda assim as baixas 

concentrações que entraram na ETE foram eliminadas no tratamento, ficando abaixo 

dos limites de detecção e quantificação, exceto o Al na primeira amostragem, mas 

que ainda assim teve remoção superior a 50%.  

 Com relação ao lodo, as concentrações elevadas dos nutrientes e baixas 

dos metais, a princípio, o lodo da ETE Emboguaçu pode ter potenciais agronômicos 

interessantes. Vale lembrar que o lodo analisado não foi completamente digerido e 

tratado, logo pode haver perdas de qualidade nesses processos. Além disso, mais 

análises devem ser feitas, pois outros contaminantes podem estar presentes e 

serem muito danosos para o meio ambiente. 

 Observando o comportamento da ETE Emboguaçu perante os resultados 

das análises físicas e químicas, matéria orgânica e metais, se confirmam que a má 

operação pode ser uma das principais responsáveis pela variação na eficiência de 

remoção entre as coletas realizadas. A salinidade não se mostrou um fator 

preponderante na eficiência do tratamento, muito devido ao longo tempo de 

operação da ETE, ocorrendo assim uma adaptação da fauna bacteriana existente no 

sistema de tratamento. 
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CAPÍTULO 4 

CONTAMINANTES EMERGENTES NA ETE EMBOGUAÇU 

 

 

4.1 CONTAMINANTES EMERGENTES 

 

 Atualmente mais de 100 milhões de substâncias químicas estão registradas 

no CAS (Chemical Abstracts Service), sendo que muitas dessas estão presentes em 

nossas atividades cotidianas, desde medicamento, produtos de higiene pessoal até 

em alimentos, enfim, em diversas atividades que mantém o nosso padrão de vida. 

No mundo são produzidos, em grande escala, 3.000 compostos diferentes, 

aproximadamente 500.000 kg por ano. Desse total, menos de 45% foram 

submetidos a algum tipo de ensaio toxicológico e menos de 10% foram estudados 

quanto aos efeitos tóxicos sobre organismos (MELLO-DA-SILVA; 

FRUCHTENGARTEN, 2005).  

 O caminho que esses compostos fazem, desde a sua produção, passando 

pelo seu descarte, até o seu destino final ainda não é muito bem conhecido, 

especialmente quando são descartados no meio ambiente (KUMERER, 2010). 

Muitos fatores podem influenciar nesse trajeto, porém as principais fontes de 

contaminação estão relacionadas com o descarte inapropriado ou o tratamento 

ineficiente desses compostos. Na Figura 14 estão representadas as principais rotas 

de contaminação. 

 O esgoto sanitário, em ambientes urbanos, tem sido uma relevante fonte de 

contaminação ambiental. Isso se deve principalmente a ineficiência das Estações de 

Tratamento de esgotos (ETEs) que, na sua maioria, não conseguem atender os 

padrões de tratabilidade estabelecidos por leis e resoluções, e lançam nos corpos 

aquáticos seus efluentes (VERLICCHI et al., 2012). Muitos desses contaminantes 

têm origem urbana, sendo lançados diariamente por residências, indústrias e pelo 

próprio ambiente urbano, terminando invariavelmente nos esgotos. As ETEs 

municipais também recebem contaminantes não domésticos, como metais pesados, 

pesticidas, hidrocarbonetos, carregados por escoamento superficial em ruas, prédios 

e parques urbanos (MARGOT et al., 2015).  
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Figura 14 - Rota de exposição dos contaminantes emergentes no meio ambiente.  
Fonte: AQUINO et al., (2013). 

 

 Esses poluentes quando encontrados no meio ambiente têm sido 

denominados de contaminantes emergentes. Segundo a Agência de Pesquisa 

Geológica dos Estados Unidos (USGS, do inglês United States Geological Survey), 

contaminantes ou poluentes emergentes são qualquer produto químico (sintético ou 

natural) ou qualquer microrganismo que não é comumente monitorado no meio 

ambiente, mas tem potencial de causar efeitos conhecidos ou suspeitos na 

adversidade ecológica e/ou na saúde humana (USGS, 2012). Dentro desses 

contaminantes emergentes, maior atenção vem sendo dada aos interferentes 

endócrinos ou disruptores endócrinos (DE). Isso ocorre devido à capacidade de 

causar distúrbios prejudiciais à reprodução de animais selvagens e seres humanos 

(WHO, 2002; BILA; DEZOTTI, 2007). Segundo Bila e Dezotti (2007), os DE podem 

ser divididos em substâncias sintéticas ou naturais. As sintéticas são denominadas 

xenoestrogênios, como os alquilfenóis, pesticidas, ftalatos, bifenilas policloradas 

(PCB), bisfenol A e agentes farmacêuticos (17α-etinilestradiol); e as naturais são 

denominadas como estrogênios (estrona e 17β-estradiol), androgênios (di-

hidrotestosterona) e fitoestrogênios. 

 Um dos primeiros estudos que trataram da contaminação por DE foi o livro 

de Rachel Carson, Primavera Silenciosa (do inglês, Silent Spring). Neste livro a 

autora relata a contaminação por pesticidas, especialmente o DDT (dicloro-difenil-

tetracloroetano), mostrando que esse composto era capaz de causar sérios danos 

aos animais e seres humanos. Juntamente com a publicação desse livro, diversas 
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pesquisas começaram a surgir, porém somente na década de 90 o assunto 

começou a ser amplamente pesquisado, devido principalmente aos avanços 

tecnológicos na área de química analítica (DAUGHTON; TERNES, 1999; 

KUMMERER, 2009). O desenvolvimento de novos métodos de detecção e 

quantificação a partir da cromatografia foi importante para o monitoramento de 

substâncias em concentrações na faixa de μg L-1 a ɳg L-1 (BILA; DEZOTTI, 2003). 

Com isso pesquisas que determinam DE no meio ambiente se tornaram mais 

frequentes e aumentaram o conhecimento dos possíveis impactos que esses 

compostos causam. 

 Um estudo importante foi de Carlsen et al. (1992), que relacionaram a 

diminuição da qualidade do sêmen e o aumento da incidência de câncer no testículo 

de homens, com o possível aumento das concentrações de DE no meio ambiente. 

Outro estudo notório, com animais selvagens, e que trouxe muita repercussão para 

a contaminação por DE foi o desenvolvido por Guillette et al. (1996). Nele relatam 

que jacarés do Lago Apopka (Flórida, EUA) estavam sofrendo com anomalias em 

seus sistemas reprodutivos, causados pela exposição ao DDT e o seu metabólito 

DDE vindos de plantações próximas ao lago em questão. Também nos EUA, 

Bevans et al. (1996) observaram que peixes carpa machos (Cyprinus carpio) 

apresentaram a proteína vitelogenina (VTG), que é regulada pelo 17β-estradiol 

(hormônio feminino) ou outra substância com ação estrogênica. Logo, concluíram 

que esses peixes estavam sofrendo por contaminação crônica de substâncias não 

naturais. Enfim, diversos outros estudos foram desenvolvidos relacionando 

problemas de fertilidade, anomalias genéticas, aumento da incidência de certos tipos 

de câncer entre outros (PAULOZZI et al., 1997; SWAN et al., 2003; OAKS et al., 

2004; SARGIS et al., 2010; LJUNGGREN et al, 2014). 

 Inclusive no Brasil, muitos estudos detectaram a presença de diversos 

contaminantes emergentes nos rios e outras matrizes. Os primeiros estudos desse 

tipo foram realizados por Stumpf et al. (1999) e Ternes et al. (1999), na cidade do 

Rio de Janeiro. Ambos os autores encontraram diversos compostos como 

reguladores lipídicos, anti-inflamatórios, DE e seus metabólitos e fármacos em 

diferentes matrizes (rios, efluentes de ETE e esgoto sanitário). Estudos na cidade de 

Campinas também relataram a presença de DE, alguns fármacos e produtos 

farmacêuticos de higiene pessoal nos rios, efluentes, afluentes e água de 

abastecimento (GHISELLI, 2006; SODRÉ et al., 2007; RAIMUNDO, 2007; SODRÉ et 
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al., 2010). Na cidade de Curitiba também foram desenvolvidos estudos que 

avaliaram a presença de alguns contaminantes emergentes nos rios e sedimentos 

dos rios da cidade e região metropolitana (FROEHNER et al. 2011a; MACHADO et 

al., 2014; KRAMER et al., 2015; OSAWA et al., 2015).  

 O problema é que com toda a comprovação que existe da contaminação e 

dos efeitos dos DE no meio ambiente, ainda sim dos pouco mais de 100 milhões de 

substâncias conhecidas, apenas aproximadamente 345 mil são reguladas por algum 

tipo de agência no mundo, seja federal ou estatal. Com relação aos contaminantes 

emergentes, pouco se tem avançado para determinar limites máximos em corpos 

hídricos ou afins. Algumas ações feitas remetem a União Européia (EU) e os EUA 

que baniram o uso de hormônios promotores de crescimento animal, através da 

Diretiva 88/146/EEC e da US Food and Drug Administration, respectivamente. Além 

disso, por meio da Water Framework Directive (EU, 2001), o nonifenol e seus 

derivados etoxilados foram incluídos na lista de substâncias perigosas prioritárias. 

Mais recentemente, a Diretiva 2013/39/EU faz alterações nas diretivas anteriores a 

respeito de alguns parâmetros das substâncias prioritárias e infere sobre políticas a 

serem adotadas a respeito da contaminação e impactos que produtos farmacêuticos 

vêm causando no meio ambiente.  

 No Brasil também foi proibido o uso de substâncias com a finalidade de 

estimular o crescimento e a eficiência alimentar, como os hormônios e 

anabolizantes, através da Instrução Normativa de N°17 de 18 de junho de 2014, 

aplicada pelo MAPA (Ministério da Agricultura, Pecuária e Abastecimento). Com 

relação a contaminação dos recursos naturais pelos contaminantes emergentes, a 

legislação brasileira apenas aborda a presença de poluentes clorados e HPAs, tanto 

no CONAMA 357/05 e na sua posterior atualização no CONAMA 430/11, como no 

CONAMA 375/06. O CONAMA 357/05 estipula limites de concentração de algumas 

substâncias cloradas e HPAs para o enquadramento dos corpos hídricos, mas essas 

substâncias são citadas apenas para o enquadramento na classe 1. Já o CONAMA 

375/06, que dispõe critérios e procedimentos para o uso agrícola do lodo gerado em 

estações de tratamento de esgoto sanitário, também relata somente a necessidade 

de monitoramento de HPAs e organoclorados. Vale lembrar que no ano de 2005 foi 

promulgado o texto da convenção de Estocolmo de 2001, através do Decreto n° 

5472, o qual estabelece a necessidade de redução e eliminação intencional e não 

intencional de alguns poluentes orgânicos persistentes, mais uma vez é abordado os 
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compostos organoclorados. Por fim, na portaria n° 2914 de 12 de dezembro de 2014 

que dispõe sobre os procedimentos de controle e vigilância da qualidade da água 

para consumo humano e padrões de potabilidade, mais uma vez não faz referência 

a limites de concentração dos contaminantes emergentes, apenas faz menção a 

metais, substâncias organocloradas e alguns poucos HPAs. 

 

4.2 CONTAMINANTES EMERGENTES NAS ETES 

 

 As ETEs são consideradas fontes pontuais de contaminação por 

micropoluentes, especialmente por receberam grandes cargas desses compostos 

em seu tratamento e também por não serem projetadas para a eliminação dos 

mesmos (POMIÈS et al., 2013). Muitos estudos tem abordado a presença dos 

contaminantes emergentes em ETEs, destacando não só a presença nos afluentes, 

mas também o potencial de remoção dos mesmos. Nas Tabela 19 e Tabela 20 estão 

presentes alguns estudos que relatam a presença de poluentes emergentes na 

ETEs. A primeira contém dados de estudos publicados nos últimos anos em 

diferentes países do mundo, já a segunda contém dados de estudos brasileiros. 

 A variabilidade de compostos analisados é grande, porém sempre se 

destacam a presença dos fármacos, especificamente os anti-inflamatórios, devido a 

fácil comercialização e intenso uso (VERLICCHI et al., 2012). Observando as Tabela 

19 eTabela 20 a diferença de concentração no esgoto bruto entre os estudos ao 

redor do mundo e no Brasil é mínima, exceto pelos estudos de Ghiselli (2006) e 

Américo et al. (2012), que encontram concentrações muito elevadas para diversos 

compostos. Mesmo assim diferentes países têm diferentes hábitos de consumo e de 

vida, o que acaba por influenciar as concentrações desses tipos de compostos nos 

esgotos (ZUCCATO et al., 2006). 
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Tabela 19 - Estudos recentes que abordam a concentração dos contaminantes emergentes em ETEs 
municipais no mundo. 

Referência Composto 
Entrada 

μg L-1 

Saída 

μg L-1 

Tipo de 
Tratamento 

Cidade 

Bisceglia et al., 2010 
Cafeína >2,00 0,13 

- EUA 
Metoprolol 0,77 0,13 

Prieto et al., 2010 Etinilestradiol 0,75 0,15 - Alemanha 

Rosal et al., 2010 

Cafeína 22,8 1,18 

Anaeróbio/ 
Anóxico/ 
Aerado     

Espanha 

Diclofenaco 0,23 0,22 

Gemfibrozila 3,53 0,85 

Ibuprofeno 2,69 0,14 

Metorpolol 0,02 0,02 

Naproxeno 2,36 0,92 

Propranolol 0,03 0,04 

Triclosan 0,86 0,22 

Loos et al., 2013 

Cafeína - 0,19 

- 
18 países 
europeus 

Diclofenaco - 0,05 

Gemfibrozila - 0,14 

Ibuprofeno - 0,08 

Triclosan - 0,07 

Belhaj et al., 2015 

Estrona 0,05 0,01 Anaeróbio/ 

Anóxico/ 

Aerado 

Turquia Estradiol 0,01 ND 

Etinilestradiol 0,04 ND 

Eslami et al., 2015 

Ibuprofeno 0,64 0,04 

- Irã Naproxeno 0,27 0,04 

Diclofenaco 0,15 0,03 

Li et al., 2015 

Metilparabeno 0,57 0,01 

Anaeróbio/ 

Anóxico/ 

Aerado 

China 

Etilparabeno 0,14 4.10-4 

Propilparabeno 0,44 2.10-3 

Butilparabeno 0,03 7.10-5 

Benzilparabeno 7.10-5 ND 

Pereira et al., 2015 

Gemfibrozila 0,30 0,24 
Lodos 

Ativados 
15 ETEs de 

Portugal 
Diclofenaco 0,13 0,09 

Ibuprofeno 3,45 0,25 

Papageorgiou et al., 
2016 

Diclofenaco 0,41 0,96 

Lodos 
Ativados 

Grécia 

Naproxeno 0,13 ND 

Ácido Salicílico 4,85 0,11 

Gemfibrozila ND ND 

Cafeína 4,09 0,14 

Metorpolol 0,10 0,41 

Nadolol ND ND 

Propranolol ND ND 

Triclosan ND ND 

ND – Não detectável no estudo. 
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Tabela 20 - Estudos que abordam a concentração dos contaminantes emergentes em ETEs 
municipais no Brasil..  

Referência Composto 
Entrada 

μg L-1 

Saída 

μg L-1 

Tipo de 
Tratamento 

Cidade 

Stumpf et al., 1999 

Ibuprofeno 0,35 0,09 

Lodos Ativados 
Rio de Janeiro, 

RJ 
Gemfibrozila 0,32 0,18 

Diclofenaco 0,80 0,20 

Ghiselli, 2006 

Ibuprofeno 54,2 48,4 

Lodos Ativados 
Aeração 

Prolongada 
Campinas, SP 

Paracetamol 18,1 5,89 

Cafeína 294 1,32 

Diclofenaco 2,87 1,78 

Estrona 4,83 4,13 

Estradiol 6,69 5,56 

Etinilestradiol 5,81 5,04 

Coprostanol 212 66,5 

Colesterol 513 76,4 

Colestanol 32,7 25,8 

Estigmasterol 309 1958 

Castro, 2010 

Estradiol 0,01 LD 
UASB seguido de 

Lagoa 
Porto Alegre, 

RS 
Estrona 0,01 LD 

Etinilestradiol LD LD 

Froehner et al., 
2011b 

Cafeína 

8,20 ND Lodos Ativados  

Curitiba, PR 

9,31 ND UASB 

5,25 0,02 Lagoas 

Estradiol 

1,33 0,49 Lodos Ativados  

2,27 0,76 UASB 

1,45 0,63 Lagoas 

Estrona 

0,87 ND Lodos Ativados  

0,89 ND UASB 

1,38 ND Lagoas 

Etinilestradiol 

0,84 0,47 Lodos Ativados  

1,26 ND UASB 

0,60 ND Lagoas 

Américo et al., 2012 

Diclofenaco 2471 273 

RALF 
Três Lagoas, 

MS 

Ibuprofeno 2325 233 

Naproxeno 4603 70 

Paracetamol 130 ND 

Brandt et al., 2013 

Estradiol LD LD 

UASB 
Belo 

Horizonte, MG 
Etinilestradiol LD LD 

Diclofenaco 0,11 0,12 

Pessoa et al., 2014 

Estrona 0,56 0,24 
Mix de 1 Lagoa, 
1 Lodos Ativados 

e 1 UASB 
Fortaleza, CE Estradiol 0,14 0,05 

Etinilestradiol 0,42 0,12 

ND – Não detectável no estudo. 
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As eficiências de remoção foram parecidas, tanto nos estudos internacionais 

citados, com média de aproximadamente 69% e, como nos estudos nacionais, 

aproximadamente de 58%. Comparando os tipos diferentes de tratamentos os 

sistemas anaeróbios apresentaram as melhores eficiências de remoção, com base 

nas referências brasileiras. Fato mostrado por estudo de Froehner et al. (2011b), em 

que foram comparados três diferentes tipos de tratamento e o UASB obteve as 

melhores eficiências de remoção. Porém esses resultados vão de encontro com o 

que os estudos internacionais têm mostrado, os quais os sistemas aerados têm 

maiores eficiências de remoção dos micropoluentes perante sistemas anaeróbios 

(TERNES; JOSS, 2006; CIRJA et al., 2008; VERLICCHI et al., 2012; MARGOT et al., 

2015; SEMBLANTE et al., 2015). As possíveis diferenças estão no fato de que o 

consórcio microbiano presente em cada tipo de tratamento é diferente, o que resulta 

em caminhos metabólicos diferentes, que pode ser melhor para alguns poluentes e 

pior para outros (SEMBLANTE et al., 2015). 

 Entre os estudos internacionais, a maior parte abordam sistemas de lodos 

ativados, havendo escassez de dados de sistemas anaeróbios (BRANDT et al., 

2013). Além disso, há também escassez de estudos brasileiros a respeito de 

monitoramentos de micropoluentes em ETEs, avaliando a influência de fatores 

sazonais e operacionais na remoção dos poluentes emergentes. 

 

4.2.1 Contaminantes Emergentes no Lodo 

 

 Uma grande quantidade de micropoluentes tem sido detectada nos efluentes 

de ETEs do mundo inteiro e muitos desses poluentes acabam sorvidos no material 

particulado e no lodo das estações (STASINAKIS, 2012). Devido a isso, alguns 

estudos têm detectado e quantificado a presença dos microcontaminantes nessa 

matriz e discutido a respeito do seu potencial de poluição no meio ambiente e de 

técnicas para a sua remoção (MCCLALLEN; HALDEN, 2010; SALIHOGLU et al., 

2010; WALTERS et al., 2010; STASINAKIS, 2012; SEMBLANTE et al., 2015; 

VERLICCHI; ZAMBELLO, 2015). Na Tabela 21 estão presentes alguns estudos 

recentes que mostram a concentração dos micropoluentes no lodo de ETEs 

municipais pelo mundo.  
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Tabela 21 - Estudos que relatam a concentração dos contaminantes emergentes em lodo de ETEs 
municipais no mundo, concentrações em μg kg-1 de matéria seca. 

Referência Composto Concentração Coleta do Lodo Local 

Paterakis et al., 
2012 

Estrona 111 
Diretamente do 

Decantador Primário 
Reino Unido Estradiol 7,5 

Etinilestradiol 13,5 

Yu; Wu, 2012 

AAS 121 

- EUA 

Diclofenaco 205 

Estrona 27 

Gemfibrozila 132 

Ibuprofeno 107 

Naproxeno 18 

Triclosan 1416 

Liao et al., 20131 

Metilparabeno 60,5 

- Coréia do Sul 

Etilparabeno 0,19 

Propilparabeno 2,01 

Butilparabeno 0,08 

Benzilparabeno 0,11 

Narumiya et al., 
20142 

Cafeína 805 

Após o 
Adensamento 

Japão 

Diclofenaco 30 

Ibuprofeno ND 

Metoprolol 1 

Propranolol 1 

Triclosan 4380 

Guerra et al., 
20143 

Ibuprofeno 150 
Após a Digestão e 

Secagem 
Canadá Naproxeno 24 

Triclosan 6800 

Yan et al., 2014 

Ibuprofeno ND 

Após o 
Desaguamento 

China 
Diclofenaco 0,55 

Gemfibrozila ND 

Metoprolol 5,30 

Pasquini et al., 
2014 

Ibuprofeno ND Após a Digestão e 
Secagem 

França 
Triclosan 410000 

Li et al., 2015 

Metilparabeno 413 

Antes do 
Adensamento 

China 

Etilparabeno 5,27 

Propilparabeno 21 

Butilparabeno 2,03 

Benzilparabeno 0,32 

Martín et al., 2015 

Diclofenaco 1,09 

Após a Digestão 
Aeróbia 

Espanha 

Ibuprofeno 46 

Naproxeno 31 

Ácido Salicílico 318 

Propranolol 5,01 

Cafeína 30 

Etinilestradiol ND 

Estradiol ND 

Estrona ND 

Gemfibrozila 141 

1 - mediana; 2 - valor do máximo; 3 - média geométrica; ND – Não detectável.  
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 As concentrações dos microcontaminantes no lodo podem variar muito de 

região para região, pois são influenciadas pelas concentrações no esgoto bruto e 

pelo modo de operação do sistema de tratamento (SEMBLANTE et al., 2015). De 

fato, alguns resultados apresentados na Tabela 21 são muito diferentes entre si, 

como é o caso do diclofenaco, em que foi encontrada a concentração de 0,55 μg kg-

1 de matéria seca em lodo na China (YAN et al. 2014) e 205 μg kg-1 de matéria seca 

em lodo nos EUA (YU; WU, 2012). Vale destacar que as maiores concentrações de 

microcontaminantes encontradas foram para o triclosan, que teve a concentração 

máxima de 410 mg kg-1 de matéria seca, obtida no estudo de Pasquini et al. (2014).  

 A presença dos microcontaminantes no lodo não pode ser considerada 

como uma forma de remoção pela estação e sim como uma transferência de fase 

(líquido para o sólido) (SEMBLANTE et al., 2015), até por quê o lodo necessita de 

tratamento antes de ser disposto ou reutilizado. As concentrações de poluentes no 

lodo se tornaram preocupantes, pois em muitos lugares o lodo gerado é 

transformado em biossólido e reutilizado na agricultura. Estudos da última década 

têm mostrado que o uso de biossólidos vindos de ETEs municipais como fertilizante 

pode ser uma fonte significativa de contaminação (MCCLELLAN; HALDEN, 2010). 

Em estudo de Guerra et al. (2014) foi quantificado a concentração de diversos 

compostos nos biossólidos produzidos por uma estação no Canadá, sendo que o 

triclosan teve concentração máxima de 11 mg kg-1 de matéria seca.  

 No Brasil poucos estudos tem relatado a presença de microcontaminantes 

no lodo de ETEs municipais. Froehner et al. (2011) quantificaram cinco compostos 

em lodo, de um sistema de lodos ativados e de um sistema de UASB. As 

concentrações de bisfenol A foram as maiores no sistema de lodos ativados (9,17 μg 

L-1) e as concentrações de estradiol foram maiores no UASB (1,71 μg L-1). 

 

4.2.2  Fatores e Mecanismos de Remoção de Contaminantes Emergentes em 

ETEs 

 

 Segundo Richardson e Bowron (1985) os poluentes emergentes tem três 

rotas principais em ETEs: podem ser mineralizado a gás carbônico e água, como por 

exemplo, o Ácido Acetilsalicílico; podem ser metabolizado ou ser degradado 

parcialmente, como as penicilinas; ou então ser persistente, como os clofibratos. Os 

mecanismos que estão envolvidos nessas reações na fase líquida e as interações 
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com a fase sólida são diversos, sorção, transformação biológica, volatilização e 

outros fatores abióticos. Nos itens a seguir serão discutidos mais fundo cada 

mecanismo que possa interferir na eficiência de remoção dos microcontaminantes. 

 

4.2.2.1 Sorção 

 

 A sorção no lodo ou no material particulado é considerada um importante 

mecanismo de remoção de substâncias em ETEs, principalmente para substâncias 

hidrofóbicas ou ionizáveis, ainda mais se não forem facilmente biodegradáveis 

(MARGOT et al., 2015). A adsorção em lodo biológico pode ser diferenciada entre 

dois principais processos, interação hidrofóbica e eletrostática (TERNES; JOSS, 

2006). Outros mecanismos também podem contribuir, como a absorção pelos 

microrganismos como trocas catiônicas, pontes de hidrogênio e outros (POMIÈS et 

al., 2013). A adsorção é um processo complexo e depende de propriedades físico-

químicas dos poluentes (carga e hidrofobicidade) e também das propriedades do 

lodo (carga superficial, área superficial específica, grau de oxidação da matéria 

orgânica) (TERNES; JOSS, 2006). Além do que, para cada tipo de lodo (primário ou 

secundário, floco ou biofilme) são observados diferentes comportamentos (BARRET 

et al., 2010; MAILLER et al., 2013). A interação eletrostática é influenciada pelo pH 

do  meio (do esgoto), sendo que pequenas variações podem tanto protonar (carga 

positiva ou neutra) como desprotonar (carga negativa ou neutra) as moléculas dos 

poluentes, variando assim as suas cargas e interações com o lodo (MARGOT et al., 

2015).  

 Os micropoluentes podem estar adsorvidos tanto no material particulado, 

quanto em material coloidal, o qual é considerado como parte da fase dissolvida 

(POMIÈS et al., 2013). Portanto a presença de materiais dissolvidos como coloidal e 

de matéria orgânica podem limitar a adsorção dos contaminantes no lodo e, por 

consequência, facilitar a saída no efluente tratado (BARRET et al., 2010).  

 O processo de sorção dos contaminantes no lodo pode ser descrito por 

alguns modelos empíricos como o de Langmuir, Freundlich e linear. Como a 

concentração dos poluentes emergentes é muito pequena em comparação com a do 

lodo, o modelo linear é representativo e pode ser usado (WICK et al., 2011). O 

modelo linear se baseia em um coeficiente de adosrção sólido-líquido (Kd) , que em 

condições de equilíbrio a concentração adsorvida no lodo (Cs) é proporcional da 
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concentração na fase líquida (CL) (TERNES et al., 2004). A seguinte equação 

descreve o modelo: 

 

𝐾𝑑 =  
𝐶𝑆

𝐶𝐿
=  

𝐶𝑆∗

𝑆𝑆𝑇 ∙ 𝐶𝐿
                                                                                                                             (8) 

 

na qual CS é a concentração no lodo primário ou secundário ou material particulado 

(μg gSST-1), CL é concentração na fase líquida ou dissolvida (μg L-1), CS* é a 

concentração no lodo primário ou secundário ou material particulado (μg L-1), SST é  

concentração dos sólidos suspensos totais no esgoto bruto ou a produção de sólidos 

suspensos no tratamento primário ou secundário (gSST L-1) e por fim o Kd é o 

coeficiente de partição sólido-líquido (L gSST-1).  

 Portanto o Kd assume características da molécula do contaminante e do lodo 

analisados,  além de levar em consideração os processos de adsorção (TERNES et 

al., 2004; TERNES; JOSS, 2006). Com o cálculo do Kd é possível inferir sobre o 

comportamento do micropoluente: Kd < 400 (L kgSST-1): remoção por sorção 

desconsiderável (<10%) (fármacos polares como o diclofenaco e metoprolol) 

(HÖRSING et al., 2011; JOSS et al., 2006); 400 < Kd < 4000 (L kgSST-1): remoção 

por sorção de baixa a média (10 a 50%) (fármacos como a azitromicina e oxazepm) 

(HÖRSING et al., 2011; JOSS et al., 2006; KATSOYIANNIS; SAMARA, 2007); 4000 

< Kd < 40000 (L kgSST-1): remoção por sorção de moderada a alta (50 a 90%) 

(fragrâncias como AHTN e HHCB e os fármacos norfloxacino e fluoxetina) (JOSS et 

al., 2006; KATSOYIANNIS; SAMARA, 2007; HÖRSING et al., 2011); Kd > 40000 (L 

kgSS-1): remoção por sorção alta (>90%) (HPAs e PCBs) (KATSOYIANNIS; 

SAMARA, 2007). 

 Outra maneira de estimar a porcentagem de um poluente em uma matriz 

sólida é o coeficiente sólido-líquido normalizado pelo conteúdo orgânico (Koc), que 

pode ser calculado pela fórmula abaixo (CARBALLA et al., 2008): 

 

𝐾𝑜𝑐 =
𝐾𝑑

𝑓𝑜𝑐
=

𝐾𝑑

%𝐶𝑂
× 100                                                                                                                      (9) 
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em que Koc é o coeficiente sólido-líquido normalizado pelo conteúdo orgânico (L kg-

1), foc é a fração orgânica da matriz sólida e %CO é o percentual de carbono 

orgânico da matriz sólida.  

 Pelo Koc ser calculado através do Kd, ele também tem as mesmas 

características, considera as interações eletrostáticas e a peculiaridade da superfície 

do material sólido (AQUINO et al., 2013). A remoção por sorção também pode ser 

estimada pelo coeficiente de partição octanol-água (Kow), indicador de 

hidrofobicidade (MARGOT et al., 2015). Compostos que tem baixa remoção por 

sorção (<10%) tem valores de log Kow < 3,5; compostos com remoção parcial (10 a 

90%) tem log Kow entre 3,5 e 6; e compostos quase totalmente removidos (>90%) 

tem log Kow > 6 (WICK et al., 2011). 

 

4.2.2.2 Transformação Biológica 

 

 A transformação biológica é um importante processo de remoção de 

contaminantes que são hidrofílicos, ou seja, tendem a ficar na fase dissolvida. 

Normalmente as concentrações dos micropoluentes são baixas, da ordem de μg L-1 

ou ɳg L-1, o que não dificilmente induz a produção de enzimas ou cofatores para a 

sua degradação (MARGOT et al., 2015). Por isso a transformação biológica requer a 

presença de outros substratos (fontes de carbono e energia) para sustentar a 

degradação (TRAN et al., 2013). Portanto, a biotransformação pode ser separada 

em dois processos principais: reações metabólicas e reações co-metabólicas 

(MARGOT et al., 2015). 

 Durante as reações metabólicas os microrganismos utilizam os 

microcontaminantes como um substrato, juntamente com os outros compostos 

orgânicos presentes. Esses substratos são usados como fontes adicionais de 

energia (catabolismo) e/ou carbono (anabolismo) para o desenvolvimento da célula 

(MARHOT et al., 2015). As reações catabólicas transformam os poluentes em 

moléculas cada vez menores, até a sua mineralização (água, gás carbônico e 

minerais) (BENNER et al., 2013). Para ocorrer esse tipo de biotransformação deve 

haver outras substâncias biodegradáveis presentes no meio, porém, em maiores 

concentrações elas podem inibir este processo, tendo que ser primeiramente 

degradadas para depois degradar os micropoluentes (BENNER et al., 2013).  
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Já durante as reações co-metabólicas, os micropoluentes não são usados 

como substrato, mas são biologicamente transformados por reações catalizadas por 

diferentes enzimas (mono ou di oxigenases, N-acetiltransferase, hidrolases) ou 

cofatores produzidos durante a conversão do substrato (FISCHER; MAJEWSKY, 

2014). A co-metabolização gera a formação de produtos, que podem ser usados 

como substratos para outras reações de outros microrganismos (BENNER et al., 

2013; TRAN et al., 2013). Da mesma forma que as reações metabólicas, as co-

metabolização necessita da presença de substrato, que em altas concentrações 

pode reduzir a degradação dos micropoluentes, como por exemplo, através da 

inibição por competitividade entre o substrato de crescimento e o substrato 

cometabólico (PLÓSZ et al., 2012).  

 Quando as reações metabolismo e co-metabolismo ocorrem em sistemas 

complexos, como os lodos ativados, é difícil de separá-las, pois a diversidade de 

microrganismos é grande e ambas ocorrem simultaneamente (FISCHER; 

MAJEWSKY, 2014). Por isso a biotransformação e a biodegradação são 

consideradas como um único processo de remoção biológica de micropoluentes 

(biodegradação primária) (MARGOT et al., 2015). A modelagem dessa 

biodegradação pode ser feita por uma equação cinética de pseudo-primeira ordem, 

mostrando que a concentração decresce exponencialmente sobre o tempo (JOSS et 

al., 2006):  

 

𝑑𝐶𝑇

𝑑𝑡
=  −𝑘𝑏𝑖𝑜𝑆𝑆𝑇𝐶𝐿                                                                                                                             (10) 

 

na qual CT é a concentração total do micropoluente, a soma da concentração na 

fase dissolvida e na fase sólida (μg L-1), t é o tempo de reação (d), SST é a 

concentração de sólidos suspensos  totais (g L-1), CL é a concentração do poluente 

na fase líquida e kbio é a constante de biodegradação, que considera tanto as 

reações de metabolização quanto de co-metabolização (L gSST-1 d-1).  

 A taxa de transformação é diretamente proporcional a quantidade de 

microrganismos presente no sistema e a concentração do microcontaminante na 

fase dissolvida. Considerando que a concentração de lodo é constante em pequenos 

períodos de tempo (em experimentos de bancada), a concentração final de poluente 

pode ser estimada pela equação abaixo (JOSS et al., 2006): 
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𝐶𝑇 =  𝐶0 exp(−𝑘𝑏𝑖𝑜𝑆𝑆𝑇 𝑡)                                                                                                                 (11) 

 

sendo que C0 é a concentração inicial do micropoluente no sistema (μg L-1).  

 A constante de biodegradação (kbio) é influenciada pelo tipo de lodo 

analisado e pode ser determinada para cada tipo de tratamento biológico. As 

principais características que influenciam a kbio são a diversidade microbiana e 

composição do lodo, a fração da biomassa ativa no lodo e o tamanho do floco do 

lodo (JOSS et al., 2006). Essa constante também depende da temperatura de 

reação (maiores temperaturas geram maiores taxas), do pH, condições redox do 

sistema (concentração de oxigênio presente) e a presença de cosubstratos (CIRJA 

et al, 2008; JOSS et al., 2006). A constante de biodegradação é um parâmetro 

empírico, porém devido a sua fácil determinação pode ser usada para estimar a 

remoção biológica de alguns compostos em tratamento secundário (MARGOT et al., 

2015).  

 Em estudo de Joss et al. (2006), foram estimadas algumas faixas de 

biodegradação com base nos valores de kbio, neste estudo foi considerado uma 

estação com remoção de nutrientes, com idade do lodo de 10 a 15 dias e TDH de 12 

horas com taxa de reciclo de 2. Segundo os autores valores de kbio < 0,1 (L gSST-1 

d-1) representam que não há biodegradação substancial (<20%) (fármacos como 

diclofenaco e carbamazepina); para 0,1 < kbio < 10 (L gSST-1 d-1) há parcial remoção 

(20 a 90%) (fármacos como benzafibrato e gemfibrozila, além de esteróis como 17α-

etinilestradiol); agora para valores kbio > 10 (L gSST-1 d-1) a biodegradação é 

praticamente completa (>90%) (fármacos como paracetamol e ibuprofeno). Portanto 

a ocorrência da biodegradação dos micropoluentes em sistemas de tratamento 

biológicos é dependente da concentração do lodo, do kbio e do TDH, que depende 

das configurações do sistema de tratamento usado (MARGOT et al., 2015). 

 

4.2.2.3 Volatilização 

 

 Muitos dos microcontaminantes são moléculas grandes e por isso não se é 

considerado a volatilização durante o processo de tratamento, porém ainda assim 

esse processo pode ser responsável, em alguns casos, como parte importante na 

remoção desses compostos. A volatilização pode ocorrer através da própria 

superfície do meio líquido, sendo que na etapa de aeração que pode ocorrer o 
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stripping do composto (MARGOT et al., 2015). A transferência da substância do 

meio líquido para o ar é dependente da volatilidade do composto (constante da lei de 

Henry) e das condições do processo de tratamento (aeração, agitação, temperatura 

e pressão atmosférica) (POMIÈS et al., 2013).  

 Para estimar a volatilidade de uma substância foi proposta uma versão 

adimensional do coeficiente da lei de Henry (KH), que é o coeficiente de partição 

água-ar (KAW), que é definido assim (JOSS et al., 2006): 

 

𝐾𝐴𝑊 =  
𝐶𝑎𝑟

𝐶𝐿
=

𝐾𝐻

𝑅𝑇
=

𝑀 ∙ 𝑝𝑝

𝐶𝐿 ∙ 𝑅𝑇
                                                                                                            (12) 

 

em que Car é a concentração do micropoluente no ar (μg L-1
ar), CL é a concentração 

do micropoluente na água (μg L-1), KH é a constante da lei de Henry (L Pa mol-1), R é 

a constante universal dos gases (L Pa mol-1 K-1), T temperatura (K), M é o peso 

molar da substancia (μg mol-1), pp é a pressão parcial do micropoluente na fase 

gasosa.  

 Com esses coeficientes, KAW e KH, é possível estimar o stripping do 

microcontaminantes durante a aeração de um sistema de lodos ativados 

(considerando no máximo 15 m3 de ar por m3 de esgoto), assumindo que não há 

sorção e nem biodegradação dos contaminantes e a uma temperatura de 20°C: 

quando KAW é < 3.10-3, a remoção por stripping é desprezível (<5%) (compostos 

hidrofílicos como os fármacos) (HÖRSING et al., 2011); quando 3.10-3 < KAW < 5.10-

2, baixa a média remoção por stripping (5 a 50%) (alguns hidrocarbonetos 

aromáticos e fragrâncias como AHTN e HHCB) (ALTSCHUH et al., 1999; 

WEINBERG et al., 2011); por fim quando KAW > 5.10-2, a remoção por stripping pode 

superar 50% (especialmente para compostos orgânicos voláteis (COVs) como 

benzeno, tolueno, etilbenzeno e xileno (BTEX)) (SIEG et al., 2009).  

 Segundo Suárez et al. (2008) a remoção de contaminantes emergentes por 

stripping foi praticamente nula em sistemas de lodos ativados, principalmente 

quando se considera as taxas de aeração aplicadas nas ETEs. Por isso muitos 

estudos as desconsideram em balanços de massa. 

 

4.2.2.4 Outros Fatores de Degradação Abiótica 
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 Outros mecanismos abióticos de remoção também podem ser considerados 

na remoção de micropoluentes, como a fotólise e a hidrólise. Mesmo que em baixa 

proporção, esses processos podem influenciar a trajetória dos contaminantes em 

ETEs.  

A hidrólise é outro mecanismo que pode afetar a remoção de poluentes. Esse 

processo é a clivagem de ligações químicas por substituição de um átomo ou um 

grupo de átomo por uma molécula de água (ou um íon hidróxido) 

(SCHWARZENBACH et al., 2003). A hidrólise é dependente das condições do meio, 

como o pH e a temperatura, por isso em ambientes com a temperatura mais alta 

ocorre mais rapidamente e em ambientes com pH alta (básico) é mais rápido que em 

ambientes ácidos ou neutros (MABEY; MILL, 1978; MITCHELL et al., 2014). A meia 

vida para a hidrólise de microcontaminantes em pH neutro a 25°C pode ser de 

segundos (como para o cloreto de tert-butila) ou de milhares de anos (como para o 

triclorometano) (SCHWARZENBACH et al., 2003). Para poluentes com uma taxa de 

hidrólise rápida é esperado que sejam transformados antes mesmo de chegar nas 

ETEs, por outro lado, compostos com meia vida de 7 dias não irão ser hidrolizados 

significativamente (< 10%) durante o tratamento (MARGOT et al., 2015). No esgoto 

doméstico, em que o pH fica em torno de 6 a 8 e de 10 a 25°C, a taxas de hidrólise 

são lentas para a maior parte dos micropoluentes comparada com a sorção e a 

biodegradação (SCHWARZENBACH et al., 2003). Portanto, exceto para compostos 

como o antibiótico tetraciclina (que tem o tempo de meia vida de 2 a 5 dias), a 

hidrólise pode ser desconsiderada como um mecanismo de remoção em ETEs. 

 A fotólise é a transformação química de um composto quando este é 

induzido pela luz e pode ser dividido em direta e indireta (GURR; REINHARD, 2006). 

A fotólise direta ocorre quando um fóton é absorvido pela molécula e uma ligação é 

clivada, formando assim um novo composto (WANG; LI, 2014). Os poluentes podem 

também ser degradados por fotólise indireta, devido à produção de radicais na 

matéria orgânica (NO2
-, NO3

-, HCO3
-, CO3

2- e espécies transientes como oxigênio 

reativo), que podem reagir com os poluentes (MILL, 1999). Em sistemas 

convencionais de tratamento, a fotólise por luz natural é desprezível, pois a 

superfície exposta pra ocorrer tal reação é muito pequena (tanto dos decantadores 

como também dos tanques de reação), além da turbidez presente no esgoto, que 

dificulta a penetração na luz (ZHANG et al., 2008). Esse mecanismo de remoção 
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pode ser interessante para sistemas que operam com maior área superficial e TDH, 

como as lagoas (VERLICCHI; ZAMBELLO, 2014). 

 

4.3 CLASSES DOS CONTAMINANTES EMERGENTES E SEU 

COMPORTAMENTO EM ETES 

 

 Contaminantes, micropoluentes ou poluentes emergentes estão 

relacionados a qualquer substância química presente no nosso cotidiano como 

fármacos, produtos de higiene pessoal, produtos de uso veterinário, embalagens de 

alimentos, agroquímicos, retardantes de chama, hormônios sexuais femininos, entre 

outros, que possa ser encontrado em matrizes ambientais e biológicas (MARGOT et 

al., 2015). Na Tabela 22 estão as principais classes de poluentes emergentes 

pesquisadas recentemente no mundo. A seguir será discutida individualmente as 

classes de compostos que são de interesse do presente estudo. 

 

Tabela 22 - Principais classes dos poluentes emergentes estudadas no mundo.  

Classe Exemplos 

Produtos Farmacêuticos 
 

Antibióticos (uso humano ou veterinário) clorotetraciclina, eritromicina, sulfametoxazol, trimetoprim 

Analgésico e Anti-inflamatório ácido acetilsalicílico, diclofenaco, paracetamol, ibuprofeno 

Drogas de uso psiquiátrico (psicoativos) diazepam, fluoxetina, carbamazepina, paroxetina 

Reguladores lipídicos e seus metabólitos bezafibrato, ácido clofíbrico, ácido fenofíbrico 

β-Bloqueadores atenolol, propanolol, metoprolol, betaxolol 

Contraceptivos etinilestradiol, desogestrel, mestranol 

Produtos de Higiene Pessoal   

Fragrâncias almíscares nitrados, policíclicos e macrocíclicos 

Protetores solares benzofenonas, parabenos 

Repelentes de insetos N, N-dietiltoluamida 

Antissépticos triclosan, clorofeno, parabenos 

Interferentes Endócrinos   

Retardantes de chama difenil éteres polibromados (PBDE) 

Aditivos industriais ácido etilendiaminotetra-acético (EDTA), ácido nitriloacético (NTA) 

Surfactantes (não iônicos) alquilfenóis lineares, carboxilados (SPC) e etoxilados (APEO) 

Hormônios naturais 17β-estradiol, progesterona, testosterona, estrona 

Agrotóxicos atrazina, clordano, dieldrin, hexaclorobenzeno 

Hidrocarbonetos poliaromáticos (HPA) benzo[a]pireno, fluoranteno, antraceno, naftaleno 

Bifenilas policloradas (PCB) 3,3’,4,4’- tetraclorobifenil(PCB77), 3,4,4’,5-tetraclorobifenil(PCB81) 

Dioxinas e Furanos 2,3,7,8-tetracloro-p-dioxina (2,3,7,8-TCDD) 

Drogas de Abuso anfetaminas, cocaína, tetra-hidrocanabinol 

Adaptado: BILA; DEZOTTI (2003); SILVA; COLINS (2011). 
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4.3.1 Fármacos 

 

 A principal fonte de produtos farmacêuticos para o meio ambiente tem sido 

apontada como as ETEs, entretanto fontes como indústrias farmacêuticas e 

produtos veterinários vindos de resíduos de fazendas também contribuem 

significativamente para a contaminação (KASPRZYK-HORDERN et al., 2008). A 

contaminação por fármacos está associada com o grande consumo desses produtos 

por parte da população e para os próximos anos são esperados aumento no 

consumo, especialmente pelo impacto que trazem no bem estar da população 

(KUMMERER, 2010). Na Figura 15 estão presentes as estruturas químicas dos 

fármacos de interesse do presente estudo.   

   

 

Figura 15 - Estrutura química dos compostos farmacêuticos de interesse, ácido acetilsalicílico (AAS), 
ácido salicílico (AS), diclofenaco (DCF), fenoprofeno (FNP), ibuprofeno (IBU), naproxeno (NPX), 
fenofibrato (FNF), gemfibrozila (GFZ), propranolol (PRL), metoprolol (MTL), nadolol (NDL) e cafeína 
(CAF).   

 

 Uma vez ingeridos estes compostos saem pelo organismo através das fezes 

e urina, parte como o composto original (princípio ativo) e a outra parte como 

metabólito, que podem ser hidroxilado, hidrolisado ou em forma conjugado com o 
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composto original (IKEHATA et al., 2006). Os fármacos mais encontrados nos 

esgotos são os mais consumidos, que incluem: os analgésicos e anti-inflamatórios 

(paracetamol, ibuprofeno, ácidos acetilsalicílico e salicílico, naproxeno, codeína e 

diclofenaco); antibióticos (cirpofloxacina, claritromicona, eritromicina, ofloxacina, 

sulfametoxazol e trimetoprim); beta-bloqueadores, usados para problemas no 

coração (atenolol, metoprolol, propranolol e nadolol); reguladores lipídicos, usados 

para controlar o colesterol (bezafibrato e gemfibrozila); medicamentos psiquiátricos 

(carbamazepina, fluoxetina e diazepam); e estimulantes (cafeína) (VERLICCHI et al., 

2012; MARGOT et al., 2015). 

 As eficiências de remoção dos fármacos em ETEs podem variar de 0 a 

100%, dependendo do composto em si e das condições operacionais do tratamento 

e da baixa volatilidade (Kaw < 10-5) (HÖRSING et al., 2011), não sendo esperado que 

seja removido por esta via durante o tratamento (MARGOT et al., 2015). A remoção 

por sorção pode ser significativa para alguns compostos hidrofóbicos (10-80%) como 

o gemfibrozila (log Kow = 4,8) e fenofibrato (log Kow = 5,2) ou por fármacos de carga 

positiva como os antibióticos (ofloxacina, claritroicina e ciprofloxacina) e alguns 

medicamentos psiquiátricos (fluoxetina e diazepam) (LUBLINER et al., 2010; JELIC 

et al., 2011; LARA-MARTÍN et al., 2014; YAN et al., 2014). Outros fármacos tem alta 

solubilidade e, geralmente, cargas negativas em pH neutro, o que os torna com 

baixa afinidade para se aderir no lodo, portanto a sua remoção pela sorção é irrisória 

(<5%) (VERLICCHI et al., 2012). 

 A remoção dos fármacos no tratamento primário é muito baixa, logo a 

biodegradação acaba sendo o principal mecanismo de remoção. Assim, podem ser 

consumidos pelos microrganismos como fonte de carbono e, então, ser 

mineralizados ou parcialmente degradados em diferentes metabólitos (MARGOT et 

al., 2015). A remoção dos compostos está ligada com a estrutura dos mesmos, 

sendo que o aumento da complexidade da molécula, ou seja, a presença de grupos 

de halogênios e nitros aumenta a persistência no meio (VERLICCHI et al., 2012).  

 Fatores operacionais também tem certa influência na remoção de produtos 

farmacêuticos. Alguns autores tem mostrado que há melhores degradações quando 

a ETE opera com tempos maiores de idade do lodo (> 10 dias) (VERLICCHI et al., 

2012). Isto possivelmente ocorre pelo maior incremento da comunidade bacteriana 

que é capaz de decompor esse tipo de molécula, o que normalmente ocorre com 

estações que fazem nitrificação, pois estas têm maiores tempo de idade do lodo 
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(MARGOT et al., 2015). O pH do tratamento também pode influenciar na 

degradação, pois muitas substâncias ionizáveis podem mudar suas cargas de 

acordo com o pH do meio, o que se aplica para substâncias com o pka próximo do 

pH do meio (VERLICCHI et al., 2012). Não se tem como dizer qual o melhor 

tratamento para a remoção dos fármacos, porém sistemas com uma diversa fauna 

bacteriana e com maior idade do lodo possível podem ser satisfatórios para atingir 

uma boa remoção (MARGOT et al., 2015).   

 Os fármacos mais encontrados no lodo de ETEs são normalmente os que 

estão em maior concentração no esgoto das ETEs, principalmente os compostos 

com maiores propensões para se aderir no lodo. Em um estudo que analisou o lodo 

de 94 ETEs nos EUA, mostrou que os antibióticos foram os fármacos com maior 

concentração no lodo (0,8 a 6,8 mg kg-1 de matéria seca) (MCCLELLAN; HALDEN, 

2010). Outros compostos farmacêuticos são encontrados em concentrações que 

podem variar de 1 a 200 μg kg-1 de matéria seca (MCCLELLAN; HALDEN, 2010; 

JELIC et al., 2011; GARDNER et al., 2013). 

 

4.3.2 Produtos de Higiene Pessoal 

 

 Os Produtos de Higiene Pessoal (PHP) incluem substâncias presentes em 

xampus, sabonetes, produtos para pele, produtos dentais, protetores solares, 

cosméticos, perfumes, produtos para cabelo entre outros. Os compostos mais 

estudados são as fragrâncias (galaxolide e tonalide), preservativos antimicrobiais 

(parabenos), agentes antimicrobiais (triclosan e triclocarban), repelentes de insetos 

(N,N-dimetil-m-toluamida (DEET)) e filtros UV (oxibenzona, octacrilneo, 4-metil-

benzilideno cânfora (4-MBC)). Na Figura 16 estão presentes as estruturas químicas 

das substâncias a foram estudadas.  

 Os parabenos são amplamente utilizados como preservativos antimicrobiais 

em loções para o corpo, xampus, pastas de dentes, desodorantes e etc. Os mais 

comuns são os metilparabeno (MetP), etilparabeno (EtP), propilparabeno (ProP), 

butilparabeno (ButP) e benzilparabeno (BzP) (TERNES; JOSS, 2006). Essas 

substâncias têm efeito estrogênico no corpo humano, sendo que o butil e o 

propilparabeno tem atividade estrogênica maior que o metil e o etilparabeno, porém 

ainda assim muito menores que os próprios hormônios (KIRCHHOF; GANNES, 

2013). Suas concentrações podem variar muito de país para país. Na Espanha, 
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estudo realizado no esgoto bruto foi observado concentrações medianas que variam 

de 2,5 μg L-1 (metilparabeno) a 0,002 μg L-1 (benzilparabeno) (GONZÁLEZ-MARIÑO 

et al., 2011). Porém, em estudo realizado na China (Tabela 20), as concentrações 

não foram superiores a 0,57 μg L-1 (metilperabeno) (LI et al., 2015). Normalmente os 

parabenos são removidos em ETEs, em torno de 95% da massa, sendo que 

pequenas frações são eliminadas no tratamento primário por sorção e a maior parte 

é biodegradada (GONZÁLEZ-MARIÑO et al., 2011; SUN et al., 2014). 

 

 

Figura 16 - Estrutura química dos compostos de higiene pessoal de interesse, metilparabeno (METP), 
etilparabeno (ETP), propilparabeno (PROP), butilparabeno (BUTP), benzilparabeno (BZP) e triclosan 
(TRC). 

 

  O triclosan é considerado um agente antimicrobiano e é amplamente 

utilizado nas formulações de sabonetes (tanto líquido como em barra), pastas de 

dente, desodorantes, gel de barbear entre outros produtos. Como são produtos de 

uso pessoal, as suas concentrações também variam de região para região. Estudo 

de Gardner et al. (2013), em amostras de esgoto bruto do Reino Unido, encontraram 

concentrações de triclosan de 2,5 μg L-1. Já estudo de Papageorgiou et al., (2016) 

não foi detectado triclosan. Como esse composto é hidrofóbico (log de Kow ≈ 4,9), de 

70 a 80% da concentração determinada no afluente da ETE está associado com os 
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sólidos, o que indica que a sua remoção acontece, prioritariamente, no tratamento 

primário (60 a 80%) (TERNES; JOSS, 2006). O restante é removido no tratamento 

biológico, tanto pela sorção no lodo como pela biodegradação (de 10 a 35% da 

remoção total) (LOZANO et al., 2013). Portanto a remoção global, para o triclosan, 

atinge de 80 a 95% (TERNES; JOSS, 2006; GARDNER et al., 2013). O problema é 

que como as concentrações afluentes são altas, ainda com remoções significativas, 

as concentrações efluentes, na fase dissolvida, ficam na faixa de 0,10 a 0,25 μg L-1, 

o que pode ser significativo para o ambiente que recebe seu efluente (TERNES; 

JOSS, 2006; LOSS et al., 2013; LOZANO et al., 2013). 

 Os agentes microbianos são amplamente encontrados nos lodos das ETEs, 

especialmente devido as suas características físicas e químicas (log Kow e Kd). Em 

estudo de McClellan e Halden (2010) realizado em 94 ETEs dos EUA, o triclosan foi 

quantificado em todas as amostras de biossólidos analisadas, tendo média de 

concentração de 12640 μg kg-1 de matéria seca. Segundo o mesmo estudo, a 

projeção de aplicação desse composto na terra é de 42 a 52 toneladas ano, o que 

pode implicar em severos danos ao meio ambiente.  

 Em estudos realizados na Austrália e Reino Unido, a média de concentração 

de triclosan no lodo foi de 5 mg kg-1 de material seco. Em aplicações de lodo em 

solo, o triclosan é degradado de maneira lenta, tendo uma meia vida de 190 dias 

(WALTERS et al., 2010). A exposição de triclosan no meio ambiente pode ser muito 

maléfica, segundo estudo de Ajao et al. (2015). Quando o triclosan é exposto de 

maneira contínua à células de mamíferos ele pode causar efeitos adversos, 

especialmente nas células não renováveis (ex. células β pancreáticas). Já os 

parabenos são menos detectados no lodo. Li et al. (2015) encontraram os cinco 

parabenos mais estudados na seguinte ordem de concentração 

MetP>EtP>PropP>ButP>BzP, sendo que a maior concentração foi de 413 mg kg-1 

de material seco e a menor de 0,32 mg kg-1 de material seco. 

 

4.3.3 Esteróis 

 

 Esteróis são compostos que tem em sua estrutura anéis esteroidais, os 

quais transmitem características tais como polaridade, bioatividade e lipofilicidade 

(FERTULA et al., 2012). Os esteróis são considerados, em sua maioria, como 

disruptores endócrinos (DE), causando efeitos adversos nos organismos afetados 
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(GAGNÉ et al., 2001). Os esteróis mais pesquisados são os hormônios femininos 

(17β-estradiol, 17α-etinilestradiol, estrona e estriol), os fitoesteróis (β-sitoesterol, 

estigmasterol e campesterol), esteróides fecais, de origem animal e derivados 

(coprostanol, epicolesterol, colesterol, colestan-3-one), entre outros. Na Figura 17 

Figura 17estão presentes as estruturas químicas dos esteróis de interesse 

(FERTULA et al., 2012; GOTTSCHALL et al., 2013; DYKSTRA et al., 2014).  

 

 

Figura 17 - Estrutura química dos esteróis de interesse, coprostanol (CPL), epicolesterol (EPL), 
colesterol (CTL), colestan-3-one (CNL), estigmasterol (ETL), β-sitoesterol (BSL) e 17β-estradiol (E2), 
estrona (E1) e 17α-etinilestradiol (EE2). 

 

 Os Hormônios naturais e sintéticos são removidos por volta de 80% nas 

ETEs, sendo principalmente por biodegradação (10 a 40%) e o restante por sorção 

no lodo secundário (2 a 30 μg kg-1 de matéria seca), vale ressaltar que de 10 a 20% 

da concentração do esgoto bruto está associado com os sólidos (GABET-GIRAUD 

et al. 2010; MARGOT et al., 2015). Remoções próximas 80% também foram vistas 

em trabalhos nacionais, como o realizado por Froehner et al. (2011), em que, na 

média, as três estações estudadas removeram de 10 a 88% os hormônios 

estudados. 

 As concentrações de esteróis fecais e fitoesteróis no esgoto bruto 

normalmente é na faixa de μg L-1, como apontam os estudos de Bo et al. (2015), 
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Fertula et al. (2012) e Fernandéz et al. (2007). Ambos esteróis tendem ficar aderidos 

nas partículas sólidas, vide pelo colesterol que tem log Kow de 8,7, o que os torna 

facilmente removidos no tratamento primário (BO et al., 2015). Porém o restante 

também pode ser biodegradado no tratamento secundário, tanto anaeróbio quanto 

aeróbio (25 a 35%) (BO et al., 2015; GOTTSCHALL et al., 2013). Há também que 

considerar a adsorção no lodo do reator, que pode ser uma significativa parcela de 

remoção (DYKSTRA et al., 2014; BO et al., 2015). De um modo geral, a remoção 

desses esteróis é entorno de 80 a 100%, dependendo do composto e da operação 

da ETE (FERNANDÉZ et al., 2007; FERTULA et al, 2012). 

 

4.3.4 Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos 

 

 Os Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs) são compostos por mais 

de 100 substâncias e são caracterizados por ter dois ou mais anéis benzênicos sem 

nenhum heteroátomo. São originários da combustão incompleta ou pirólise de 

material orgânico, como óleo, petróleo, carvão e madeira, podendo ser fonte natural 

ou antropogênica, sendo o último o mais dominante (RUBIO-CLEMENTE et al., 

2014). A maior parte dos HPAs não tem uso comercial, exceto pelo naftaleno que é 

usado como lubrificantes, preservativos de madeira, fungicida e outros (FATONE et 

al., 2011). São considerados não somente como poluentes atmosféricos, mas 

também da água e do solo, mesmo sendo lançados no ar estão sujeitos à deposição 

seca e úmida (MARGOT et al., 2015). Por serem altamente cancerígenos, 

mutagênicos, teratogênicos e persistentes no meio ambiente, oito HPAs foram 

incluídos na lista de poluentes prioritários em água na Europa (EC, 2013), além de 

estarem presentes no CONAMA 357/05 como parâmetros de qualidade de água de 

rios e no CONAMA 375/06 como parâmetros a serem monitorados para uso agrícola 

de lodo sanitário e seus derivados.  Na Figura 18 estão presentes os principais 

HPAs pesquisados e os de interesse para esse estudo. 

 Os HPAs são hidrofóbicos, tem baixa solubilidade e volatilidade variável, 

depende do número de anéis benzênicos condensados, são menos voláteis, 

portanto tem a tendência de se aderir aos sólidos e se acumular em organismos 

(MARGOT et al., 2015). Os HPAs não são considerados contaminantes domésticos, 

mas como estão presentes no meio urbano acabam chegando aos esgotamentos 

sanitários através de chuvas e escoamentos superficiais (MARGOT et al., 2015). As 
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suas concentrações no esgoto bruto são normalmente baixas. Em estudo realizado 

na Itália, Fatone et al. (2011) pesquisaram, em 5 ETEs, a concentração afluente de 

16 HPAs. O naftaleno foi o de maior concentração na média, tendo no máximo 0,63 

μg L-1 e os demais compostos foram dez vezes mais diluídos. Já em estudo de 

Gardner et al. (2013), a maior concentração também foi do naftaleno, porém com 1,5 

μg L-1, um pouco mais alta que o estudo italiano. 

 

 

Figura 18 - Estrutura química dos HPAs de interesse, naftaleno (NFT), acenofteno (ACE), 
acenoftileno (AFT), antraceno (ANT), fenantreno (FEN), fluoreno (FLN), criseno (CRI), fluoranteno 
(FLT), pireno (PRN), benzo(a)antraceno (BaA), benzo(b)fluoranteno (BbF), benzo(k)fluoranteno (BkF), 
dibenzo(a,h)antraceno (DahA), benzo(a)pireno (BaP), benzo(g,h,i)pirileno (BghiP) e indeno(1,2,3-
cd)pireno (Incd). 

 

 Esses hidrocarbonetos normalmente estão associados com o material 

particulado nos esgotos, sendo que menos de 20% estão presentes na fase 

dissolvida (log Kow de 4,5 a 7). Somente o naftaleno, antraceno e o fluoreno (os 

menores) são mais facilmente encontrados na fase dissolvida (de 25 a 100%), pois 

são mais hidrofóbicos (log Kow <4,2) (FATONE et al., 2011). Por isso, na maior parte, 

são removidos no tratamento primário juntamente com os sólidos suspensos (30 a 

60%) (FATONE et al., 2011). O restante que atinge o tratamento biológico é 

removido por adsorção no lodo, devido a forte afinidade com as partículas do lodo 
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ativado (MARGOT et al., 2015). Logo a biodegradação e a volatilização não são 

determinantes como mecanismos de remoção (<2%), exceto para o naftaleno, que 

pode ser removido por volatilização durante a aeração (de 5 a 20%) devido ao seu 

log KAW ser 2.10-2 (MANOLI; SAMARA, 2008; LIU et al., 2011). De um modo geral, a 

remoção dos HPAs é variável e depende do composto a ser analisado, porém HPAs 

com maior peso molecular tem remoção de 80% (FATONE et al., 2011; GARDNER 

et al., 2013). Se considerar os 16 HPAs reportados como prioritários pelo EPA, a 

maioria das ETEs remove de 70% da concentração (FATONE et al., 2011; LIU et al., 

2011).  

 A adsorção é o principal mecanismo de remoção dos HPAs nas ETEs, o que 

faz as concentrações no lodo se tornarem críticas (MARGOT et al., 2015). Em 

estudo de Gardner et al. (2013) as concentrações de HPAs em lodos de ETEs no 

Reino Unido variaram de 0,02 a 0,49 mg kg-1 de matéria seca (medianas de 

concentração). Em estudo de Fatone et al. (2011) a soma das concentrações de 8 

HPAs em lodo, de um sistema de lodos ativados, variou de 1,6 a 1,8 mg kg-1. 

 

4.4 AMOSTRAGEM 

 

Para as análises dos contaminantes emergentes foram coletados 2 L em 

cada ponto e armazenados em frascos do tipo âmbar. Estes frascos foram 

descontaminados com Extran®, ácido sulfúrico 5% e queimados a 550°C durante 1 h 

em mufla.  Dos 2 L coletados em cada ponto, 1 L foi usado para a análise dos 

fármacos, PHP e esteróis e 1 L para análise dos Hidrocarbonetos Policíclicos 

Aromáticos (HPAs), exceto no reator aonde não foi coletado amostra para análise 

dos HPAs.  

As amostras de lodo foram armazenadas em garrafas tipo PET 2 L, 

previamente descontaminadas com Extran® e ácido sulfúrico 5%. Então o lodo foi 

dividido em vários recipientes plásticos para seu congelamento e posterior secagem 

por liofilização. Após seco, foi armazenado em sacos plásticos e mantido no freezer 

em temperatura de -10°C até a sua análise.  

 Todos os materiais e vidrarias utilizados nas análises e coletas foram 

devidamente lavados com água deionizada, detergente Extran® e ácido clorídrico 

5%. As vidrarias não volumétricas foram descontaminadas em mufla a 550°C, por 5 

horas, como forma de eliminar resíduos orgânicos. 

Lodo 

Primário 
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4.5 PARÂMETROS DE MÉRITO DO MÉTODO DE ANÁLISE DOS 

CONTAMINANTES EMERGENTES 

 

4.5.1 Parâmetros de Mérito da Análise dos Contaminantes Emergentes no Esgoto 

 

4.5.1.1 Fármacos, PHP e Esteróis 

 

 Foram coletados 1 L de amostra do afluente, do reator biológico e do 

efluente para a análise dos fármacos, PHP e esteróis. Desse 1 L, foram feitas 

triplicatas de 250 mL e com os 250 mL restantes foram realizados testes de 

recuperação. Na Tabela 23 estão algumas características destes contaminantes 

emergentes.  

  

Tabela 23 - Características dos micropoluentes que foram analisados. 

Composto Sigla Categoria 
Fórmula 

Molecular 
Massa Molar 

(g mol-1) 
CAS1 

Fenofibrato FNF Fármaco C20H21 360,83 49562-28-9 

Gemfibrozila GFZ Fármaco C15H22O3 250,33 25812-30-0 

Nadolol NDL Fármaco C27H17NO4 309,40 42200-33-9 

Propranolol PRL Fármaco C16H21NO2 259,34 525-66-6 

Metoprolol MTL Fármaco C15H25NO3 267,36 51384-51-1 

Ácido Salicílico AS Fármaco C7H6O3 138,12 69-72-7 

Ácido Acetilsalicílico AAS Fármaco C9H8O4 180,14 50-78-2 

Ibuprofeno IBU Fármaco C13H18O2 206,28 15687-27-1 

Diclofenaco DCF Fármaco C14H11Cl2NO2 296,15 15307-86-5 

Naproxeno NPX Fármaco C14H14O3 230,26 22204-53-1 

Fenoprofeno FNF Fármaco C15H14O3 242,27 31879-05-7 

Cafeína CAF Fármaco C8H10N4O2 194,19 58-08-2 

Triclosan TRC PHP C12H7Cl3O2 289,54 3380-34-5 

Metilparabeno METP PHP C8H8O3 152,15 99-76-3 

Etilparabeno ETIP PHP C9H10O3 166,16 120-47-8 

Propilparabeno PROP PHP C10H12O3 180,18 94-13-3 

Butilparabeno BUTP PHP C11H14O3 194,23 94-26-8 

Benzilparabeno BZP PHP C14H12O3 228,24 94-18-8 

17β-Estradiol E2 Esterol C18H24O2 272,38 50-28-2 

Etinilestradiol EE2 Esterol C20H24O2 296,40 57-63-6 

Estrona E1 Esterol C18H22O2 270,37 53-16-7 

Colesterol CTL Esterol C27H46O 386,65 57-88-5 

β-Sitoesterol BSL Esterol C29H50O 414,72 83-46-5 

Epicolestanol EPL Esterol C27H48O 388,67 516-95-0 

Colestanone CNL Esterol C27H46O 386,65 566-88-1 

Coprostanol CPL Esterol C27H48O 388,67 360-68-9 

Estigmasterol ETL Esterol C29H48O 412,69 83-48-7 

1 - Chemical Abstracts Service. 
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 As amostras coletadas para a análise dos micropoluentes, após a chegada 

ao laboratório, foram filtradas com membrana de acetato de celulose 0,45 µm e 

acidificadas com HCl 6,0 mol L-1 até o pH ≤ 3. Das amostras filtradas, uma alíquota 

de 250 mL foi passada pelo cartucho de C18 (Chromabond), previamente 

condicionado com 6 mL de Hexano, Acetato de Etila, Metanol e Água, a uma 

velocidade de 8 a 10 mL min-1. O cartucho foi eluído com 12 mL de acetonitrila e o 

solvente foi rotaevaporado a 40°C, sendo redissolvido em 0,25 mL de acetonitrila 

com o auxílio de um ultrassom. Por fim, foi totalizada uma concentração de 1000 

vezes da amostra. Para a análise por cromatografia gasosa, as amostras foram 

derivatizadas com 0,10 mL de BSTFA + 1% de TMCS em estufa a 60°C durante 30 

minutos. 

 A análise dos micropoluentes foi realizada por cromatografia gasosa (Agilent 

Techonologies 7890) acoplada a um detector de massa triplo quadrupolo (Agilent 

Technologies 7000) e equipado com amostrador automático (Agilente Technologies 

80), em coluna capilar HP-5Msi (30m x 0.25mm x 0.25 μm). O método 

cromatográfico utilizado seguiu os seguintes passos: a temperatura inicial do forno 

foi de 100°C mantendo-se por 2 minutos. Então subiu a uma taxa de 15°C min-1 até 

180°C, 6°C min-1 até 270°C e 5°C min-1 até 310° mantendo-se nesta temperatura por 

3min. Assim o tempo total da análise foi de 33,3 minutos. A temperatura do injetor e 

do transfer line foi programada para 280°C, a pressão na coluna cromatográfica foi 

de 12,93 psi, com um fluxo constante de Hélio de 1,2 mL min-1 e injeções de 1μL de 

amostra. O método de ionização foi por Impacto de Elétrons (EI) com uma energia 

de 70 eV com temperatura da fonte de 250°C, em MRM (Modo de Reações 

Múltiplas). 

 

Seletividade 

 

 Para a determinação da seletividade dos poluentes em cromatografia 

gasosa com detector Massa Triplo Quadrupolo foi necessário definir alguns 

parâmetros de análise como as fragmentações a serem monitoradas de cada 

composto, a energia de colisão e tempo de retenção cromatográfico (Tabela 24).  

 

 

 



101 

 

Tabela 24 - Valores para os parâmetros de análise no GC-MS/MS dos contaminantes emergentes. 

Composto 
Fragmentação 

(m/z) 
Energia de Colisão 

(eV) 

Tempo de Retenção 

(min) 

E2 416.3 – 326.2 10 22,003 ± 0,011 

EE2 425.2 – 193.1 15 23,369 ± 0,131 

E1 342.2 – 257.2 15 21,379 ± 0,015 

CAF 194 – 109 10 11,303 ± 0,035 

TRC 362 – 347 5 14,898 ± 0,007 

METP 224.1 – 209.1 5 7,540 ± 0,003 

ETP 238.2 – 223.1 5 8,193 ± 0,005 

PROP 252 – 195 15 9,162 ± 0,006 

BUTP 266.5 – 210 5 10,263 ± 0,006 

BZP 300 – 193.1 10 15,366 ± 0,008 

AS 267.1 – 209 10 7,732 ± 0,038 

AAS 195 – 177 10 7,877 ± 0,060 

IBU 295 – 280 10 8,858 ± 0,096 

DCF 367 – 242.1 10 17,106 ± 0,012 

NPX 302.2 – 185 10 14,214 ± 0,014 

FNP 270.1 – 196 5 13,000 ± 0,007 

CTL 329.1 – 121.1 30 27,295 ± 0,008 

ΒSL 357.5 – 121.1 30 29,507 ± 0,013 

EPL 215.2 – 158.9 35 26,246 ± 0,046 

CNL 231.2 – 121.1 30 27,424 ± 0,014 

CPL 217.1 – 121.2 30 23,761 ± 0,027 

ETL 394.5 – 255.3 10 28,819 ± 0,213 

FNF 360 – 273.1 15 20,357 ± 0,017 

GFZ 201.1 – 129 20 12,260 ± 0,023 

NDL 210.4 – 420.2 10 19,637 ± 0,292 

PRL 144 – 115 15 15,614 ± 0,265 

MTL 223.3 – 72 10 14,600 ± 0,086 

 

 O baixo desvio padrão do tempo de retenção e a fragmentação específica de 

cada composto comprova a seletividade da análise, ou seja, foram confirmados que 

os sinais analíticos mostrados pelo equipamento foram de fato os analitos 

estudados. 

 

 

Gráfico Analítico, Linearidade e Sensibilidade 

 

 O gráfico analítico foi obtido através da curva analítica de cada composto. A 

linearidade foi representada pelo coeficiente de correlação (r) e a sensibilidade pelo 

coeficiente angular da curva analítica. Todos esses parâmetros constam na Tabela 

25. 
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Tabela 25 - Resultados da curva analítica e dos coeficientes de correlação e angular dos poluentes 
emergentes. 

Composto Curva Analítica Coeficiente de Correlação Coeficiente Angular 

E2 y = -15820 + 99x 0,9950 99 

EE2 y = -554 + 6x 0,9956 6 

E1 y = -44743 + 558x 0,9989 558 

CAF y = -97134 + 487x 0,9937 487 

TRC y = -18843 + 265x 0,9937 265 

METP y = -57623 +1858x  0,9987 1858 

ETP y = 10191 + 321x 0,9979 321 

PROP y = 9580 + 246x 0,9979 246 

BUTP y = -1989 + 167x 0,9987 167 

BZP y = -61597 + 367x 0,9963 367 

AS y = 20876 + 434x  0,9979 434 

AAS y = -129971 + 1640x 0,9988 1640 

IBU y = 5675 + 35x 0,9823 35 

DCF y = -10341 + 89x 0,9979 89 

NPX y = -61347 + 336x 0,9955 336 

FNP y = -910 + 12x  0,9981 12 

CTL y = -199 + 12x 0,9931 12 

ΒSL y = -47 + 6x 0,9971 6 

EPL y = -1793 + 181x 0,9950 181 

CNL y = -287 + 23x 0,9986 23 

CPL y = -3205 + 321x 0,9937 321 

ETL y = -1981 + 11x 0,9960 11 

FNF y = -2360 + 12x 0,9954 12 

GFZ y = -97 + 8x 0,9984 8 

NDL y = -1346 + 11x 0,9985 11 

PRL y = -6850 + 66x 0,9968 66 

MTL y = -20942 + 103x 0,9938 103 

 

 Todos os poluentes analisados tiveram seus coeficientes de correlação 

acima de 0,99, demonstrando boa linearidade e, consequentemente, resultar em 

uma boa resposta das amostras. Estes resultados seguiram as normas propostas 

pelo INMETRO (2003) e ANVISA (2002), para análise de amostras com matrizes 

complexas, que estipulam coeficientes de correlação acima de 0,90 e 0,95 como 

aceitáveis, respectivamente. A Sensibilidade (coeficiente angular), que mede a 

capacidade de um método de diferenciar duas concentrações próximas de um 

mesmo analito, teve valores diferentes entre cada composto. Quanto maior o seu 

valor, melhor a sensibilidade do método.   
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Intervalo de Trabalho e Limites de Detecção e Quantificação  

 

O intervalo de trabalho é a faixa linear com que foi determinada as 

concentrações dos compostos a serem analisados. Os limites de detecção (LD) e 

quantificação (LQ) foram determinados com a finalidade de verificar os parâmetros 

analíticos que exprimem o menor valor detectável de uma amostra e o menor valor 

quantificável, respectivamente. Estes resultados (LD, LQ e intervalo de trabalho) 

constam na Tabela 26.  

 

Tabela 26 - Resultados do intervalo de trabalho e dos limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) 
para os contaminantes emergentes, todos os valores em µg L-1. 

Composto Intervalo de Trabalho LD LQ 

E2 10 – 1000 0,015 0,051 

EE2 10 – 1000 0,246 0,821 

E1 10 – 1000 0,005 0,018 

CAF 10 – 1000 0,003 0,009 

TRC 10 – 1000 0,011 0,038 

METP 10 – 1000 0,002 0,005 

ETP 10 – 1000 0,009 0,031 

PROP 10 – 1000 0,018 0,061 

BUTP 10 – 1000 0,008 0,028 

BZP 10 – 1000 0,004 0,014 

AS 10 – 1000 0,007 0,023 

AAS 10 – 1000 0,003 0,009 

IBU 2500 – 10000 0,042 0,139 

DCF 10 – 1000 0,017 0,056 

NPX 10 – 1000 0,004 0,013 

FNP 10 – 1000 0,122 0,407 

CTL 10 – 1000 0,121 0,402 

ΒSL 10 – 1000 0,226 0,753 

EPL 10 – 1000 0,008 0,028 

CNL 10 – 1000 0,062 0,207 

CPL 10 – 1000 0,004 0,015 

ETL 10 – 1000 0,140 0,468 

FNF 10 – 1000 0,116 0,386 

GFZ 10 – 1000 0,201 0,671 

NDL 10 – 1000 0,132 0,440 

PRL 10 – 1000 0,020 0,063 

MTL 10 – 1000 0,013 0,042 

 

Os limites de detecção e quantificação foram calculados através das 

equações 13 e 14, respectivamente.  
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𝐿𝐷 =  
3 × 𝑠

𝑆
                                                                                                                                          (13) 

 

𝐿𝑄 =  
10 × 𝑠

𝑆
                                                                                                                                       (14)   

 

neste caso, o termo “s” refere-se ao desvio padrão da amostra do branco analisado 

e o termo “S” é a sensibilidade do composto.  

Os intervalos de trabalho estiveram entre 10 e 1000 µg L-1, o que mostra a 

baixa concentração em que os compostos são analisados pelo método elaborado. 

Exceto par ao ibuprofeno que teve um intervalo maior. Da mesma forma, os limites 

de detecção e quantificação também apresentaram valores baixos, mostrando a 

capacidade de determinação de compostos com concentrações muito baixas. Vale 

ressaltar que esses valores foram obtidos para as análises nas amostras líquidas.  

 

Exatidão 

 

 O teste de exatidão tem o propósito de avaliar a diferença entre o valor real 

da amostra e o medido pelo método analítico. Para tal, foi feito ensaios de 

recuperação, nos quais foi adicionada uma concentração conhecida na amostra e, 

assim, visto o quanto foi recuperado pelo método avaliado. Na Figura 19 estão 

presentes os resultados de recuperação dos poluentes analisados. 

 As recuperações obtidas ficaram dentro da faixa de 20 a 80%, sendo 

considerado satisfatório para a quantidade de compostos determinados com um 

mesmo método analítico. O diclofenaco teve a menor recuperação (23%) e o 

Benzilparabeno a maior (80%). Considerando os hormônios sexuais femininos, estes 

apresentaram as maiores recuperações, sendo o E2 79%, o EE2 76% e o E1 77%, 

os demais esteróis tiveram recuperação mais baixa devida a sua maior volatilidade 

durante o processo de análise. Todas essas percentagens de recuperação 

correspondem às amostras líquidas, neste caso para o afluente e efluente analisado.   
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Figura 19 - Recuperação de contaminantes emergentes no esgoto. 

 

 

4.5.1.2 Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos 

 

 Além da análise dos poluentes emergentes, também foram analisados os 

HPAs, entre eles: Acenafteno (ACE), Acenoftileno (AFT), Naftaleno (NFT), Fluoreno 

(FLN), Fenantreno (FEN), Antraceno (ANT), Fluoranteno (FLT), Pireno (PRN), 

Criseno (CRI), Benzo(a)antraceno (BaA), Benzo(K)fluoranteno (BkF), 

Benzo(b)fluoranteno (BbF), Indeno(1,2,3-cd)pireno (Incd), Benzo(g,h,i)pirileno 

(BghiP), Benzo(a)pireno (BaP) e Dibenz(a,h)antraceno (DahA). Esses compostos 

foram escolhidos, pois são considerados os prioritários pela USEPA. Para essa 

análise foram usados padrões certificados pela Sigma Aldrich. Na Tabela 27 estão 

algumas características desses compostos. Essa análise foi realizada sem replicatas 

e somente no afluente e efluente da ETE.  
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Tabela 27 - Características dos HPAs que foram analisados. 

Composto Sigla Categoria 
Fórmula 

Molecular 
Massa Molar 

(g/mol) 
CAS1 

Acenafteno ACE HPA C12H10 154,21 83-32-9 

Acenoftileno AFT HPA C12H8 152,19 208-96-8 

Naftaleno NFT HPA C10H8 128,17 91-20-3 

Fluoreno FLN HPA C13H10 166,22 86-73-7 

Fenantreno FEN HPA C14H10 178,23 85-01-8 

Antraceno ANT HPA C14H10 178,23 120-12-7 

Fluoranteno FLT HPA C16H10 202,25 206-44-0 

Pireno PRN HPA C16H10 202,25 129-00-0 

Criseno CRI HPA C18H12 228,29 218-01-9 

Benzo(a)antraceno BaA HPA C18H12 228,29 56-55-3 

Benzo(k)fluoranteno BkF HPA C20H12 252,31 207-08-9 

Benzo(b)fluoranteno BbF HPA C20H12 252,31 205-99-2 

Indeno(1,2,3-cd)pireno Incd HPA C22H12 276,33 193-39-5 

Benzo(g,h,i)pirileno BghiP HPA C22H12 276,33 191-24-2 

Benzo(a)pireno BaP HPA C20H12 252,31 50-32-8 

Dibenz(a,h)antraceno DahA HPA C22H14 278,35 53-70-3 

1 - Chemistry Abstract Service. 

 

 As análises dos HPAs foram adaptadas de Mizukawa (2012).  As amostras 

foram filtradas com membrana de acetato de celulose 0,45 µm e acidificadas com 

ácido clorídrico 6,0 mol L-1 até o pH ≤ 3. Foi usado 1 L de amostra para ser passada 

pelo cartucho HLB (OASIS), previamente condicionado com 6 mL de hexano, 

acetona, metanol e água acidificada (pH≈3), a uma velocidade de 8 a 10 mL min-1. 

No cartucho foram passados 10 mL de uma mistura de acetonitrila e metanol (1:1) e 

o solvente resultante foi rotaevaporado a 40°C. Os compostos foram redissolvido em 

1 mL de acetato de etila com o auxílio de um ultrassom, tendo no final uma 

concentração da amostra de 1000 vezes. 

 Com a amostra já extraída foi utilizada cromatografia gasosa (Agilent 

Techonologies 7890) acoplada a um detector de massa triplo quadrupolo (Agilent 

Technologies 7000) e equipado com amostrador automático (Agilent Technologies 

80), com coluna capilar HP-5MSi (30 m x 0.25 mm x 0.25 μm), para a análise dos 

HPAs. O gás de arraste utilizado foi o Hélio a um fluxo de 1 mL min-1. O método 

cromatográfico de análise dos HPAs começa com uma temperatura inicial do forno 

de 70°C durante 4 min, após, uma elevação de 15 °C min-1 até 150 °C, seguido de 

uma elevação de 3°C min-1 até 225°C e então uma elevação de 5°C min-1 até 310°C 

permanecendo em 310°C por 10 minutos, totalizando 61,33 min de análise. A 

pressão da coluna cromatográfica foi constante de 14,09 psi com um fluxo, também 

constante, de hélio de 1,0 mL min-1. A temperatura do injetor foi ajustada para 280°C 
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e a injeção foi de 1 μL de amostra. O transfer line teve temperatura de 290°C. A 

temperatura da fonte do detector foi de 250°C e a energia de ionização por EI foi de 

70 eV. 

 

Seletividade 

 

 A determinação da seletividade se deu com base em alguns parâmetros 

cromatográficos como o tempo de retenção dos analitos e outros parâmetros do 

espectro de massa, como a fragmentação dos compostos e a energia de colisão. Na 

Tabela 28 seguem os resultados para a seletividade. 

 

Tabela 28 - Valores para os parâmetros de análise no GC-MS/MS dos HPAs. 

Composto 
Fragmentação 

(m/z) 
Energia de Colisão 

(eV) 

Tempo de Retenção 

(min) 

ACE 153.1 – 127 25 11,449 ± 0,002 

AFT 152.1 – 126 25 11,962 ± 0,002 

NFT 128 – 78 25 8,219 ± 0,001 

FLN 165.1 – 163.1 25 13,575 ± 0,002 

FEN 179.1 – 153 15 17,619 ± 0,002 

ANT 178.1 – 152.1 25 17,842 ± 0,003 

FLT 202.1 – 152.1 30 24,571 ± 0,005 

PRN 202.1 – 151 25 25,908 ± 0,005 

CRI 113.1 – 112.1 25 34,851 ± 0,008 

BaA 114 – 101.1 25 34,599 ± 0,009 

BkF 252.1 – 250.1 25 40,946 ± 0,009 

BbF 126 – 113.1 10 40,945 ± 0,010 

Incd 125 – 124 25 47,812 ± 0,031 

BghiP 276.1 – 274.1 5 47,813 ± 0,011 

BaP 125 – 124.1 25 42,377 ± 0,012 

DahA 276 – 274 15 46,967 ± 0,010 

 

 Para os HPAs os desvios padrões do tempo de retenção foram pequenos, 

em comparação com a média dos tempos de retenção, logo, a metodologia aplicada 

para a análise dos hidrocarbonetos é seletiva, considerando também as 

fragmentações específicas de cada composto. Muitos compostos têm quebras 

parecidas devido a similaridade da estrutura molecular, porém os tempos de 

retenção analisados são diferentes, o que traz segurança para análise. 

 

Gráfico Analítico, Linearidade e Sensibilidade 
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 Os resultados do gráfico analítico, da linearidade e da sensibilidade constam 

na Tabela 29. Com a curva de calibração de cada composto foi obtido o gráfico 

analítico, a linearidade foi determinada pelo coeficiente de correlação (r) e a 

sensibilidade foi determinado pelo valor do coeficiente angular do gráfico analítico.  

 

Tabela 29 - Resultados do gráfico analítico e dos coeficientes de correlação e angular dos HPAs. 

Composto Curva Analítica Coeficiente de Correlação Sensibilidade 

ACE y = -3800 + 179x 0,9955 179 

AFT y = -2563 + 83x 0,9953 83 

NFT y = -20372 + 1128x 0,9904 1128 

FLN y = -26521 + 1199x 0,9959 1199 

FEN y = -5914 + 280x 0,9968 280 

ANT y = -7268 + 203x 0,9955 203 

FLT y = -1695 + 97x 0,9902 97 

PRN y = -2604 + 96x 0,9913 96 

CRI y = -2665 + 109x 0,9945 109 

BaA y = -2726 + 94x 0,9928 94 

BkF y = -1914 + 56x 0,9939 56 

BbF y = -836 + 27x 0,9953 27 

Incd y = -906 + 23x 0,9907 23 

BghiP y = -337 + 14x 0,9977 14 

BaP y = -556 + 17x 0,9946 17 

DahA y = -314 + 13x 0,9971 13 

 

 Segundo valores propostos por INMETRO (2003) e ANVISA (2002), 

correlação entre de 0,90 e 0,95 para matrizes complexas, como os obtidos no 

presente estudo para os HPAs, estão de acordo. Como visto anteriormente, todos os 

valores estiveram acima de 0,99, o que representa um bom intervalo linear de 

análise. A sensibilidade para alguns compostos se mostrou mais intensa do que 

para outros, representando uma maior capacidade de diferenciação de 

concentrações próximas. 

 

Intervalo de Trabalho e Limites de Detecção e Quantificação 

 

Para determinação da amostra em cromatografia gasosa com detector de 

massas foi feito uma curva linear que tem melhor resposta dentro de um intervalo de 

concentrações (intervalo de trabalho). Os limites de detecção (LD) e quantificação 

(LQ) foram parâmetros que ajudaram a dar confiabilidade nos resultados, 

especialmente os que atingem baixas concentrações. A fórmula para cálculo desses 
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parâmetros foi apresentada anteriormente (equações 13 e 14). Na Tabela 30 estão 

os valores estabelecidos para esses critérios.  

 

Tabela 30 - Resultados do intervalo de trabalho e dos limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) 
para os HPAs, todos os valores em µg L-1. 

Composto Intervalo de Trabalho LD LQ 

ACE 50 – 1000 0,084 0,280 

AFT 50 – 1000 0,017 0,057 

NFT 50 – 1000 0,005 0,018 

FLN 50 – 1000 0,011 0,038 

FEN 50 – 1000 0,025 0,084 

ANT 50 – 1000 0,014 0,046 

FLT 50 – 1000 0,015 0,052 

PRN 50 – 1000 0,031 0,104 

CRI 50 – 1000 0,014 0,046 

BaA 50 – 1000 0,016 0,053 

BkF 50 – 1000 0,027 0,090 

BbF 50 – 1000 0,055 0,182 

Incd 50 – 1000 0,066 0,219 

BghiP 50 – 1000 0,521 1,735 

BaP 50 – 1000 0,087 0,291 

DahA 50 – 1000 0,224 0,748 

 

O intervalo linear para todos os HPAs analisados foi de 50 a 1000 µg L-1. Os 

limites de detecção e quantificação foram um pouco mais elevados em comparação 

dos obtidos para os contaminantes emergentes, o que mostra a maior influência de 

compostos interferentes nas análises dos HPAs.  

 

4.5.2 Análise dos Contaminantes Emergentes no Lodo 

 

4.5.2.1 Fármacos, PHP e Esteróis 

 

As análises do lodo foram realizadas adaptando a metodologia descrita por 

Martin et al. (2010). Foi medido 1 g de lodo seco e feitos três extrações sucessivas 

com dois diferentes solventes, sendo: as duas primeiras com 5 mL de metanol e a 

última com 2 mL de acetato de etila. Em cada adição de solvente as amostras foram 

sonificadas durante 16 minutos e depois centrifugadas por 20 minutos a 3600 rpm. O 

sobrenadante resultante foi acumulado e no final rotaevaporado a 40 °C até a 

secura. Após foi adicionado 1 mL de metanol para a reconstituição da amostra e 

avolumados para 250 mL com água ultra pura acidificada com ácido clorídrico 6 mol 
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L-1. A etapa seguinte consistiu na extração em fase sólida igualmente a utilizada na 

extração na água, tal como uma etapa de limpeza da amostra extraída do lodo. 

Para análise por cromatografia gasosa foi usada a mesma metodologia 

aplicada para a amostra líquida. Por isso algumas etapas de validação como a 

seletividade, o gráfico analítico, a linearidade, a sensibilidade e o intervalo de 

trabalho foram os mesmos. Apenas os limites de detecção e quantificação e a 

exatidão foram diferentes, devido à influência do material analisado. 

 

Limites de Detecção e Quantificação 

 

 Para as análises no lodo foi utilizada a mesma metodologia de cálculo dos 

limites, porém foi usado o desvio padrão da análise do branco feita no lodo como 

parte do cálculo (equações 13 e 14). Os resultados constam na Tabela 31.  

 

Tabela 31 - Resultados dos limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) dos micropoluentes 
emergentes no lodo, todos os resultados em µg g-1. 

Composto LD LQ 

E2 0,003 0,009 

EE2 0,005 0,017 

E1 0,003 0,010 

CAF 0,005 0,018 

TRC 0,077 0,256 

METP 0,004 0,014 

ETP 0,007 0,023 

PROP 0,012 0,039 

BUTP 0,023 0,077 

BZP 0,008 0,026 

AS 0,006 0,019 

AAS 0,001 0,003 

IBU 0,014 0,047 

DCF 0,016 0,055 

NPX 0,006 0,019 

FNP 0,012 0,039 

CTL 0,047 0,157 

ΒSL 0,005 0,016 

EPL 0,001 0,003 

CNL 0,001 0,003 

CPL 0,001 0,003 

ETL 0,001 0,003 

FNF 0,001 0,003 

GFZ 0,063 0,209 

NDL 0,003 0,009 

PRL 0,003 0,011 

MTL 0,002 0,008 
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Os resultados dos limites de detecção e quantificação dos contaminantes 

emergentes foram satisfatórios para a metodologia adaptada. Observou-se baixa 

influência do efeito de matriz nos brancos analisados.  

 

Exatidão 

 

Para os testes de exatidão foram feitos ensaios de recuperação, nos quais foi 

adicionada uma concentração conhecida na amostra de lodo e, assim, visto o 

quanto foi recuperado pela metodologia de extração aplicada. Na Figura 20 estão 

presentes os resultados de recuperação dos poluentes analisados no lodo. 
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Figura 20 - Recuperação dos contaminantes emergentes analisados no lodo. 

 

As recuperações obtidas pelo método desenvolvido foram satisfatórios, 

considerando que 9 compostos, dos 27 analisados, tiveram recuperação abaixo de 

50%. Desses 9 compostos, apenas o estigmasterol e o β-sitoesterol tiveram 

recuperação abaixo de 20%. Acima de 80% foram 9 compostos, sendo basicamente 

os PHP (triclosan, etilparabeno, propilparabeno, butilparabeno e benzilparabeno ) e 

Fármacos (ibuprofeno, naproxeno, gemfibrozila e cafeína).  
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4.5.2.2 Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos 

 

 Para a extração dos hidrocarbonetos do lodo foi utilizado o método de banho 

em ultrassom, seguida de um clean up (eliminação de interferentes) por coluna 

cromatográfica, proposta por Matter et al. (2004). Nesse procedimento foram usados 

20 g de lodo seco e, então, foram submetidos a três extrações sucessivas por meio 

de ultrassom. Os processos de sonicação tiveram duração de 20 minutos, a primeira 

com 40 mL de hexano, a segunda com 40 mL de uma mistura 1:1 de 

hexano:diclorometano e por último 40 mL de diclorometano, sendo todos esses 

solventes grau UV/HPLC. Posteriormente os extratos foram filtrados e evaporados. 

Em seguida o material foi reconstituído em 3 mL de diclorometano. Os extratos 

reconstituídos passaram por um clean up em uma coluna cromatográfica recheada 

com 2 g de sílica, 2 g de alumina e 1g de sulfato de sódio. A coluna foi condicionada 

com 20 mL de hexano antes da inserção das amostras. Após isso, 20 mL de hexano 

foram utilizados para retirar os n-alcanos contidos na amostra. Para e eluição dos 

HPAs foi usado 20 mL de diclorometano. Depois desta etapa, o extrato foi 

evaporado e reconstituído em 2 mL de hexano. Posteriormente foram armazenados 

em uma temperatura de -10ºC até a análise cromatográfica.  

 Para determinação dos HPAs por cromatografia gasosa foi utilizado a 

mesma metodologia de análise das amostras no esgoto. Portanto apenas os limites 

de detecção e quantificação e os resultados da exatidão serão diferentes. 

 

Limites de Detecção e Quantificação 

 

 Os limites de detecção e quantificação dos HPAs no lodo constam na Tabela 

32. O método de cálculo foi o mesmo utilizado para amostras líquidas, com base no 

desvio padrão do branco analisado no lodo (equações 13 e 14).  

 Os resultados dos limites de detecção e quantificação para os HPAs, da 

mesma forma que para os contaminantes emergentes, também se mostrou 

satisfatório. Os baixos valores próximos a nano grama mostra a baixa concentração 

que o método usado consegue determinar para os HPAs.  
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Tabela 32 - Resultados dos limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) dos HPAs no lodo, todos os 
resultados em µg g-1. 

Composto LD LQ 

ACE 0,001 0,005 

AFT 0,001 0,003 

NFT 0,030 0,102 

FLN 0,020 0,066 

FEN 0,012 0,039 

ANT 0,001 0,004 

FLT 0,002 0,008 

PRN 0,002 0,008 

CRI 0,001 0,003 

BaA 0,001 0,003 

BkF 0,001 0,003 

BbF 0,002 0,008 

Incd 0,001 0,003 

BghiP 0,007 0,022 

BaP 0,009 0,030 

DahA 0,003 0,010 

 

4.5.3 Análise Estatística dos Dados 

 

 Foi utilizada a correlação de Spearman para parâmetros não paramétricos 

com ρ<0,05, como forma de obter correlações significativas entre os parâmetros 

analisados e estudados. Para dados censurados como LD e LQ foram utilizadas as 

relações de LD/2 e LQ/2, respectivamente (CHRISTOFARO; LEÃO, 2014). Essas 

relações foram usadas tanto para o cálculo das eficiências de remoção, quanto para 

o balanço de massas calculado, nos casos em que as concentrações foram 

determinadas como LD e LQ. 

 

4.6 AVALIAÇÃO DOS CONTAMINANTES EMERGENTES NA ETE EMBOGUAÇU 

 

As concentrações dos contaminantes emergentes variaram durante o 

período amostral, tanto no afluente, no efluente e no lodo. Os resultados das 

medianas, dos mínimos e dos máximos de cada micropoluente analisado estão 

expostos na Tabela 33. 
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Tabela 33 - Resultados dos contaminantes emergentes analisados na ETE Emboguaçu durante todo 
o período amostral, mediana (Mea), mínimo (Mín), máximo (Máx) e número de amostras acima do LQ 
(n). 

Compostos 
Afluente (μg L-1)  Efluente (μg L-1)  Lodo (μg kg-1) 

Mea Mín - Máx n  Mea Mín - Máx n  Mea Mín - Máx n 

IBU 1,97 0,78 - 13,38 6  0,33 LD - 0,33 2  485 145 - 734 6 

AS 4,67 1,09 - 38,24 6  0,08 LD - 1,34 5  22 LD - 23 2 

AAS 0,34 0,11 - 2,76 6  0,07 0,03 - 0,41 6  20 20 - 21 6 

DCF 0,87 LD - 1,58 5  0,36 LD - 1,27 5  62 LQ - 91 4 

NPX 2,21 0,08 - 5,41 6  0,23 0,06 - 1,01 6  55 48 - 56 6 

FNP 0,42 LD - 5,37 3  0,41 LD - 2,29 2  109 82 - 161 6 

FNF 1,64 LQ - 3,62 5  0,61 LD - 0,85 3  56 53 - 76 6 

GFZ 3,18 LQ - 84,77 3  1,01 LD - 5,59 3  978 458 - 2142 6 

PRL 1,19 0,72 - 3,24 6  0,48 0,21 - 3,24 6  142 99 - 337 6 

MTL 0,23 0,07 - 0,48 6  0,21 0,10 - 0,52 6  57 54 - 65 6 

NDL 0,67 LD - 0,67 1  0,67 LD - 0,67 1  2 LD - 2 1 

CAF 119,75 6,04 - 231,30 6  0,43 0,07 - 9,94 6  130 106 - 167 6 

METP 2,61 1,22 - 4,29 6  0,56 0,06 - 2,17 6  31 18 - 52 6 

ETP 0,27 0,06 - 0,35 6  0,08 LD - 0,16 3  70 23 - 112 5 

PROP 0,41 0,15 - 1,60 6  0,10 LD - 0,10 3  LD - 0 

BUTP 0,19 0,04 - 0,28 5  0,08 LQ - 0,17 4  LD - 0 

BZP 0,19 0,02 - 0,37 6  0,23 LD - 0,27 4  47 45 - 67 6 

TRC 0,90 0,10 - 2,54 6  0,28 LQ - 0,36 4  1610 1019 - 2380 6 

E1 0,16 0,04 - 0,20 6  0,09 LQ - 0,18 5  26 23 - 29 6 

E2 0,20 0,06 - 0,26 6  0,17 LQ - 0,28 5  48 44 - 51 6 

EE2 1,44 1,06 - 4,28 6  5,35 LD - 5,35 1  78 69 – 114 6 

ETL 0,78 LQ - 1,06 4  0,68 LD - 0,68 1  13947 10660 - 16434 6 

CPL 0,03 LQ - 0,16 5  0,02 LQ - 0,02 2  64 27 - 108 6 

EPL 0,17 0,06 - 6,40 6  0,04 LQ - 0,15 3  1645 1303 - 2665 6 

BSL 4,89 1,99 - 8,70 6  0,91 LD - 0,91 1  50005 38017 - 68918 6 

CTL 14,21 6,39 - 49,37 6  0,89 LQ - 2,66 5  103492 72427 - 133357 6 

CNL 2,11 0,28 - 5,54 6  0,17 LD - 0,30 1  1188 530 - 1789 6 

ACE LD - 0  LD - 0  22 LQ - 34 4 

AFT LD - 0  LD - 0  37 6 - 72 6 

NFT 0,03 LQ - 0,05 4  0,03 LQ - 0,03 2  47 LD - 258 4 

FLN 0,11 LQ - 0,11 1  0,05 LQ - 0,05 1  137 61 - 318 6 

FEN 0,22 LD - 0,22 1  LD - 0  535 289 - 1109 6 

ANT 0,16 LQ - 0,16 1  0,07 LQ - 0,07 1  249 14 - 469 6 

FLT 0,11 LD - 0,11 1  LD - 0  1990 780 - 2629 6 

PRN 0,14 LD - 0,14 1  LD - 0  5724 3983 - 7834 6 

CRI 0,05 LQ - 0,05 1  LD - 0  203 103 - 2115 6 

BaA LD - 0  LD - 0  3371 188 - 8348 6 

BkF LD - 0  LD - 0  3694 1087 - 5423 6 

BbF LD - 0  LD - 0  4940 1054 - 6807 6 

Incd LD - 0  LD - 0  409 234 - 917 6 

BghiP LD - 0  LD - 0  3304 1780 - 6322 6 

BaP LD - 0  LD - 0  9272 5572 - 22099 6 

DahA LD - 0  LD - 0  1361 694 - 2146 6 

LD – Limite de Detecção; LQ – Limite de Quantificação. 
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 No afluente, o micropoluente com a maior concentração foi a cafeína (231,30 

± 21,68 μg L-1) na terceira coleta, seguido do gemfibrozila (84,77 ± 14,08 μg L-1) na 

mesma coleta. As concentrações desses fármacos foram elevadas, tal qual 

apresentada por Ghiselli (2006) em que quantificou cafeína em uma concentração 

média de 294 μg L-1 em ETE no estado de São Paulo. Já Froehner et al. (2011b) 

quantificaram, em uma ETE operada por lodos ativados em Curitiba, o valor médio 

de 9,31 μg L-1, valor abaixo do encontrado no presente estudo. Com relação à 

gemfibrozila, um composto utilizado para o controle dos níveis de colesterol no 

sangue, Stumpf et al. (1999) encontraram concentração mediana 0,40 μg L-1 e 

máximo no afluente, de aproximadamente 2 μg L-1, em uma ETE no Rio de Janeiro. 

Com relação a estudos internacionais, Rosal et al. (2010) encontraram 22,8 μg L-1 

de cafeína e 3,53 μg L-1 de gemfibrozila de média no afluente de ETE na Espanha. 

Vale destacar a presença, principalmente, da gemfibrozila no lodo, em que teve 

concentração mediana de 978 μg kg-1 e um máximo de 2142 ± 194 μg kg-1 de lodo 

seco na quinta amostragem, sendo o fármaco de maior concentração nessa matriz. 

Essa concentração está acima da encontrada pelos trabalhos de Martín et al. (2015) 

e Yu e Wu (2012), que quantificaram os máximos de 586 μg kg-1 e 222 μg kg-1 de 

lodo seco.  

 Exceto pelo naftaleno, os HPAs não foram quantificados em mais de uma 

amostragem analisada no esgoto bruto. Apenas na última amostragem do afluente 

foi possível encontrar o fluoreno (0,11 μg L-1), fenantreno (0,22 μg L-1), antraceno 

(0,16 μg L-1), fluoretano (0,11 μg L-1), pireno (0,14 μg L-1) e criseno (0,05 μg L-1), os 

demais não foram quantificados no afluente. Já no lodo, exceto pelo naftaleno nas 

duas primeiras amostragens e pelo acenofteno nas duas últimas, todos os demais 

compostos foram quantificados. Destaque para o benzo(a)pireno que na última 

coleta teve concentração de 22099 μg kg-1.  

Os HPAs com menor quantidade de anéis benzênicos (2 e 3) apresentaram, 

na maioria dos casos, as menores concentrações no lodo do que os demais, fato já 

esperado devido a menor hidrofobicidade desses compostos. Gardner et al. (2013) 

quantificaram alguns HPAs na entrada de 16 ETEs do Reino Unido, dando destaque 

para a concentração mediana de antraceno (0,05 μg L-1), fluoranteno (0,11 μg L-1) e 

naftaleno (1,1 μg L-1). No lodo, neste mesmo estudo, as concentrações medianas 

não ultrapassaram a do fluoranteno (450 μg kg-1). Já Fatone et al. (2011) quantificou 

os 16 HPAs prioritários pela US EPA em 5 ETEs na Itália, que recebem tanto esgoto 
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municipal como industrial. Neste estudo foi feita a soma das concentrações médias 

dos 16 HPAs em cada ETE, sendo que essa soma variou de 1,54 a 0,22 μg L-1 e, no 

lodo, a soma ficou entre 1600 a 1800 μg kg-1. Na ETE Emboguaçu, na sexta 

amostragem, a soma das médias dos 16 HPAs prioritários no esgoto bruto foi de 

aproximadamente 0,83 μg L-1 e no lodo foi de 47292 μg kg-1. No caso do lodo da 

ETE Emboguaçu, a soma apresentou valor acima da encontrada na literatura. Na 

pesquisa de Liu et al. (2011) apenas 8 dos 16 HPAs prioritários foram quantificados, 

sendo que o de maior concentração foi o naftaleno (0,7 μg L-1), ao contrário de 

Paranaguá em que o naftaleno teve o máximo de 0,05 μg L-1 e o fenantreno teve a 

maior concentração (0,22 μg L-1). 

 Entre os PHP o metilparabeno foi encontrado com as concentrações mais 

elevadas, tendo o máximo de 4,29 ± 0,19 μg L-1 na quarta amostragem. Os demais 

parabenos não excederam a concentração de 1,60 ± 0,30 μg L-1 (coleta 3) do 

propilparabeno. O estudo de Liao et al. (2013), em que foi determinada a 

concentração dos parabenos no afluente de estações no EUA, Japão e Coréia do 

Sul, as concentrações de metilparabeno também foram as mais altas, sendo que a 

mediana foi de 4,69 μg L-1 na ETE japonesa.  

O segundo composto de maior concentração foi o propilparabeno na ETE 

norte americana, com concentração de 0,36 μg L-1, as tendências e concentrações 

apresentadas por estes pesquisadores foram semelhantes com as encontrada na 

ETE Emboguaçu. Em outra pesquisa, Sun et al. (2014) encontraram no esgoto bruto 

a concentração média de aproximadamente 1 μg L-1 tanto para o metilparabeno 

como para o propilparabeno, valores bem abaixo dos quantificados no atual estudo. 

Já o triclosan teve mediana de concentração de 0,90 μg L-1, sendo que o máximo 

quantificado foi de 2,54 ± 0,10 μg L-1 na quarta amostragem. Lozano et al. (2013), 

em ETE nos EUA, encontraram concentração média de 8,05 ± 0,47 μg L-1 no esgoto 

bruto. Já Guerra et al. (2014), em seis ETEs no Canadá, quantificaram 

concentrações menores (mediana de 1,3 μg L-1), porém encontraram no lodo um 

valor máximo de 11000 μg kg-1 de lodo seco, mostrando a tendência desse 

composto de se acumular no lodo. Na ETE Emboguaçu a concentração do lodo não 

passou 2380 ± 255 μg kg-1 de lodo seco (quarta amostragem).  

 Por fim os esteróis foram os compostos com as maiores concentrações no 

lodo, destacando os colesteróis como o colesterol e o β-sitoesterol, que tiveram 

concentrações máximas de 133357 ± 527 μg kg-1 e 68918 ± 1424 μg kg-1, 
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respectivamente, na primeira amostragem. Nguyen et al. (1995) quantificaram 

alguns esteróis no lodo digerido de 4 ETEs na França e obtiveram concentrações 

mais elevadas que as apresentadas anteriormente, o colesterol teve concentração 

máxima de 620000 μg kg-1 e o β-sitoesterol de 310000 μg kg-1, ressaltando que 

estudos que relatam a concentração de esteróis no lodo de ETEs são escassos. Já 

no afluente da ETE, ambos os esteróis também tiveram as maiores concentrações, 

sendo as medianas de 14, 21 μg L-1 do colesterol e 4,89 μg L-1 do β-sitoesterol. No 

estudo de Bo et al. (2015) foi quantificado o colesterol em 4 ETEs na China e a 

maior concentração foi de 31,7 μg L-1. Já no estudo de Chari e Halden (2012) as 

concentrações foram maiores, sendo os máximos de 1290 μg L-1 para o colesterol, 

10500 μg L-1 para o coprostanol e 394 μg L-1 para o β-sitoesterol. A alta 

concentração do coprostanol não foi observada na ETE Emboguaçu, que teve um 

máximo de 0,16 ± 0,01 μg L-1 na quarta amostragem.  

 Os hormônios sexuais femininos foram quantificados em todas as amostras 

do esgoto bruto e do lodo, porém no lodo em concentrações menores que os demais 

esteróis. Entre os hormônios femininos, o etinilestradiol teve as maiores 

concentrações tanto na fase dissolvida (mediana de 1,44 μg L-1) como na fase 

particulada (mediana de 78 μg kg-1), seguido do 17β-estradiol (0,20 μg L-1 e 48 μg 

kg-1, de mediana) e da estrona (0,16 μg L-1 e 26 μg kg-1, de mediana). Em estudo de 

Gabet-Giraud et al. (2010) em 14 ETEs na França o etinilestradiol não foi 

quantificado, enquanto que a estrona teve concentração média de 0,07 μg L-1 e o 

17β-estradiol 0,02 μg L-1. Já Braga et al. (2005) em uma ETE na Austrália operada 

com tratamento avançado, também não foi quantificado o etinilestradiol no esgoto 

bruto, porém no lodo recirculado do tratamento a concentração desse composto foi 

de 0,61 μg kg-1. A estrona e o 17β-estradiol tiveram concentrações superiores, 

sendo 0,05 μg L-1 e 14 μg kg-1 para a primeira e 0,02 μg L-1 e 0,6 μg kg-1 para a 

segunda.  

Por maiores que fossem as concentrações do esgoto bruto de alguns 

microcontaminantes, eles são dependentes não só da concentração afluente, mas 

também do processo de tratamento como um todo. Na Figura 21 são apresentadas 

as eficiências médias de remoção de cada classe de contaminante analisada, em 

cada amostragem realizada.  

 



118 

 

Fármacos PHP Esteróis HPAs

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

110

E
fi
c
iê

n
c
ia

 d
e

 R
e
m

o
ç
ã

o
 (

%
)

 C1

 C2

 C3

 C4

 C5

 C6

 

Figura 21 - Média e desvio padrão da eficiência de remoção para cada classe de contaminantes 
emergentes analisadas nas seis coletas realizadas (C1 a C6). 

 

 De uma forma geral foi possível perceber que todas as classes tiveram 

eficiências de remoção semelhantes, o que mostra que um dos fatores mais 

importantes na remoção dos micropoluentes pode ser o modo de operação da ETE 

(SUÁREZ et al., 2012). Os fármacos tiveram uma remoção média entre todas as 

coletas de 60,3%, dando destaque para a coleta 3, a qual a remoção foi de 74,6%. 

Dentre todos os fármacos, a cafeína teve o maior percentual de remoção entre todos 

os micropoluentes analisados, sendo um total de 98,3%, o que era esperado devido 

aos dados da literatura (LUO et al., 2014). Porém mesmo com tamanha eficiência de 

remoção, a cafeína ainda assim é encontrada no efluente em concentrações 

elevadas, como na coleta 4 (9,94 ± 1,57 μg L-1), coleta a qual a sua remoção foi de 

94,7%. O principal problema desse composto é o seu alto consumo pela população, 

por ser uma substância presente em bebidas, alimentos e medicamento.  

 O ibuprofeno foi outro composto farmacêutico com grande repercussão em 

estudos ambientais, devido ao seu consumo e consequente concentração elevada 

no esgoto bruto (MARGOT et al., 2015). Na ETE Emboguaçu a sua remoção média 

foi de 91,8%, chegando a 99,5% na terceira e quinta amostragem. O alto percentual 

de remoção está de acordo com a revisão apresentada por Verlicchi et al. (2012), na 

qual os autores mostram que nos diversos estudos avaliados a remoção de 

ibuprofeno ficou acima de 90%. Segundo trabalho de Joss et al. (2005) a remoção 
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do ibuprofeno ocorre aproximadamente 90% devido a degradação biológica e por 

apresentar baixa tendência de adsorção no lodo.  

 Os PHP tiveram média de remoção de 66,4%, com variações de 25,7% 

(coleta 1) a 88,1% (coleta 6). Os produtos avaliados dentro dessa classe têm 

características um pouco diferentes, enquanto os parabenos tem tendência de se 

biodegradar (GONZÁLEZ-MARIÑO et al., 2011), o triclosan tende a ser removido por 

sorção ao lodo (LOZANO et al., 2013). Dos parabenos, o metilparabeno, que foi o 

composto com as maiores concentrações no esgoto bruto, teve remoção média de 

70,1%, abaixo da reportada por Li et al. (2015), que foi de 97,6% em tratamento 

convencional.  

A remoção da ETE Emboguaçu não foi suficiente para a diminuição da 

concentração desse composto no efluente da ETE, pois na coleta 4 a concentração 

efluente foi de 2,17 ± 0,44 μg L-1 (remoção de 49,5%). O triclosan, como já dito, é um 

composto com tendência de sorção no lodo em ETEs, o que pode elevar a sua 

remoção da fase líquida (remoção média de 74,7%). Este micropoluente chegou 

teve eficiência de remoção de 98,2% na terceira amostragem, porém na primeira foi 

removido somente 10,6% da sua concentração. Segundo o trabalho de Gardner et 

al. (2013), a remoção de triclosan é de 80% ou mais, já Verlicchi et al. (2012) afirma 

que a remoção desse antimicrobiano em sistemas de lodos ativados convencional é 

superior a 76%, neste caso a ETE Emboguaçu está próxima da literatura.  

Com relação aos esteróis a eficiência de remoção média foi de 68,6%, tendo 

a colestanone e o colesterol com os maiores percentuais de remoção (94,8 e 

92,8%). Assim como a cafeína e o metilparabeno, o colesterol mesmo com um alto 

percentual de remoção, apresenta concentrações elevadas no efluente (2,67 ± 0,62 

μg L-1, coleta 4). Fertula et al. (2012) estudaram uma estação operada por lodos 

ativados e encontraram uma remoção acima de 90% para todos os esteróis 

estudados, sendo que o colesterol teve remoção de 98,6%.  

Na ETE Emboguaçu dos 9 esteróis estudados, apenas dois tiveram remoção 

acima de 90%. Já os hormônios tiveram eficiência de remoção baixa, de 19,6% 

(17β-estradiol) a 65,3% (etinilestradiol). A estrona teve remoção média de 36,6%, 

sendo que na primeira amostragem teve formação desse composto na saída 

(remoção de -3,4%), essa baixa eficiência e até formação durante o processo de 

tratamento pode ser explicado pela oxidação do 17β-estradiol ou pela 

desconjugação de outros estrogênios presentes no esgoto, como outros esteróis 
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(D’ASCENZO et al., 2003; FERNANDES et al., 2003). Segundo Verlicchi et al. 

(2012) é esperada uma remoção de 67 a 80% dos hormônios em sistemas de lodos 

ativados convencional.  

 Os HPAs tiveram remoção média de 63,2%, sendo que na última coleta que 

foi quantificada 7 dos 16 HPAs analisados no afluente da ETE a remoção foi de 

61,7%. O naftaleno, HPA de maior frequência de detecção (80% das amostras do 

afluente e 40% das amostras do efluente), teve remoção média de 53,6%. No estudo 

de Fatone et al. (2011) a remoção desse composto foi de 24 a 88%. Considerando a 

soma dos 16 HPAs analisados, na sexta amostragem a remoção foi de 82,4%, com 

uma eliminação efluente de 0,15 μg L-1, valores parecidos com o estudo citado 

anteriormente, que teve remoção de 37 a 89% e residual máximo de HPAs de 0,17 

μg L-1. Essa remoção apresentada foi devida, principalmente, a tendência de sorção 

na fase sólida, neste caso no lodo (GARDNER et al., 2013).  

 A remoção dos contaminantes emergentes pode estar atrelada a diversos 

fatores operacionais e de qualidade do afluente tratado, para tal discussão foi 

desenvolvida uma análise de correlação de parâmetros não paramétricos de 

Spearman (Tabela 34).  

 

Tabela 34 - Coeficientes de correlação de Spearman (ρ<0,05), para as eficiências de remoção de 
alguns contaminantes emergentes e parâmetros físicos e químicos.   

 IBU AS AAS NPX MTL CAF METP BUTP EE2 ETL CTL NFT 

TDH 0,60   0,72        0,89 

θc 0,60 0,60 -0,94  0,71 0,71 0,60 0,77   0,83  
1Temp          -0,77  0,86 

1pH  -0,55 0,57   -0,65 -0,55   0,50   
1Sal -0,89 -0,72 0,72 -0,71 -0,81 -0,74 -0,72 -0,92   -0,85  

2% DQO 0,77 0,94 -0,60 0,77 0,83 0,83 0,94 0,89   0,94  
2% N-NH4

+   -0,60 -0,54        -0,56 
2% NO3

-         0,60 0,93  -0,67 
2% SST     0,66   0,60  -0,75 0,77 0,67 

1 - Valores do afluente; 2 - Valores da eficiência de remoção. 

 

 O TDH e θc (idade do lodo) são parâmetros citados por diversos estudos 

como primordiais para o aumento da eficiência de remoção dos contaminantes 

emergentes (TERNES; JOSS, 2006; VERLICCHI et al., 2012; SUÁREZ et al., 2012; 

LUO et al., 2014; MARGOT et al., 2015). Na ETE Emboguaçu o TDH teve correlação 

mais acentuada com o ibuprofeno (0,60), o naproxeno (0,72) e o naftaleno (0,89). 

Essas substâncias tem a característica de não serem persistentes e de ter maior 

tendência a biodegradar (VERLICCHI et al., 2012; MARGOT et al., 2015), o que 
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pode torná-las dependente do TDH, ou seja, quanto maior o tempo de tratamento, 

maior será a remoção. Segundo Verlicchi et al. (2012) maiores θc podem gerar uma 

fauna microbiana mais específica na remoção de alguns micropoluentes, como por 

exemplo, os fármacos e esteróis. Essa relação foi observada para os fármacos 

ibuprofeno (0,60), ácido salicílico (0,60), metoprolol (0,71), cafeína (0,71) e o esterol 

colesterol (0,83), além dos parabenos metil (0,60) e butil (0,77).  

 O pH do afluente foi um fator que teve correlação negativa com alguns 

compostos como ácido salicílico (-0,55) e cafeína (-0,65). Essa correlação pode ser 

explicada pelo pKa, pois essas substâncias tem características de moléculas ácidas 

e, portanto, tendem a estar dissolvidas em pH menores. A salinidade é um fator 

muito discutido quando se trata da eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal e 

matéria orgânica. Alguns estudos relatam que a salinidade pode ter influência na 

fauna microbiana, diminuindo a eficiência de remoção de vários compostos (BASSIN 

et al., 2011; PRONK et al., 2014; LUO et al., 2015). Na ETE Emboguaçu a salinidade 

teve influência negativa na remoção de vários compostos, entre as correlações mais 

significativas estão o ibuprofeno (-0,89), metoprolol (-0,81), butilparabeno (-0,92) e 

colesterol (-0,85). Justamente os mesmos compostos que são influenciados pela θc, 

porém neste caso a correlação foi negativa e esses dois parâmetros apresentaram 

uma correlação entre si de -0,77 (ρ<0,05). Isso mostra que de fato a salinidade pode 

estar prejudicando a manutenção da fauna bacteriana, e assim diminuir a eficiência 

de remoção dos contaminantes emergentes.  

 Com relação às eficiências de remoção de alguns parâmetros físicos e 

químicos, destacou-se a remoção de DQO, que teve correlação com diversos 

compostos, mostrando que esses compostos contribuem para as concentrações de 

DQO do sistema. Segundo Margot et al. (2015) a remoção de nitrogênio de ETEs 

pode estar relacionada com a remoção de alguns esteróis como os hormônios. Esse 

fato foi observado no presente estudo, em que a eficiência de remoção de nitrato 

teve correlação positiva com o etinilestradiol (0,60) e, principalmente, com o 

estigmasterol (0,93). Segundo o mesmo autor, micropoluentes com biodegradação 

moderada são influenciados pela remoção da matéria orgânica e nitrogênio. A 

eficiência de remoção dos sólidos suspensos com os micropoluentes se mostrou 

contrária aos compostos mais hidrofóbicos, como o estigmasterol (-0,75). Esse fato 

ocorreu, pois quanto menor for a concentração de sólidos suspensos no efluente, 

maior será a concentração de estigmasterol na fase dissolvida, ou seja, não haverá 
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material particulado para essa substância se ligar, logo permanecerá na fase 

dissolvida. 

 

4.7 BALANÇO DE MASSAS DOS CONTAMINANTES EMERGENTES NA ETE 

EMBOGUAÇU 

 

 No cálculo do balanço de massa dos micropoluentes algumas características 

físicas e químicas dos compostos devem ser levadas em consideração. As 

propriedades mais importantes estão presentes na Tabela 35, juntamente com o os 

resultados do cálculo do coeficiente de partição sólido-líquido (Kd). Os fármacos, os 

PHP e os esteróis foram calculados com a equação 8, pois foi feita a análise tanto 

na fase sólida quanto na fase líquida. Já os HPAs foram calculados com a fórmula 9, 

pois não foi feita análise na fase líquida do lodo, somente na fase sólida, então se 

optou por utilizar a porcentagem de matéria orgânica (%CO) do lodo como forma de 

cálculo. 

 Os valores de Kd calculado ficaram próximos dos encontrados na literatura, 

exceto para os HPAs que foram, em sua totalidade, maiores que os apresentados 

por Barret et al. (2010) e Dionisi et al. (2006). Essa diferença pode se dar ao tipo de 

teste feito, se foi experimental ou não e ainda a escala do experimento, sem contar 

os tipos de materiais testados, como lodo, solo ou sedimento. As demais 

propriedades encontradas na Tabela 35 ajudam a esclarecer o comportamento dos 

micropoluentes e desenvolver o seu balanço de massa. O coeficiente ar-água (KAW) 

dos micropoluentes apontou que a maior parte dos compostos não tem problemas 

com o stripping durante o processo de tratamento (-logKAW>2,5) (HÖRSING et al., 

2011). Exceção feita para os HPAs leves (acenofteno, acenoftileno, naftaleno e 

fluoreno) e para os esteróis fecais e fitoesteróis (coprostanol, epicolesterol, 

estigmasterol, colesterol, colestanone e β-sitoesterol) que tiveram valores que 

indicam uma possível remoção por stripping. Porém não foi encontrado nenhum 

estudo que relate a eliminação desses poluentes por volatilização, então o balanço 

de massa realizado desconsiderou essa via de remoção. 
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Tabela 35 - Propriedades físicas e químicas dos compostos analisados e a média e desvio padrão do 
coeficiente de partição sólido-líquido (Kd) calculado nas seis amostragens. 

Compostos pKa
1,2 kbio 

(LgSST-1d-1) 
log Koc

2,7 log 
Kow

7 

-log 
KAW

7 

log Kd 

literatura calculado 

IBU 4,91 1,5 - 203 2,21 3,97 5,17 0,858 - 3,109 3,56 ± 0,28 

AS 2,97 - 1,57 2,24 5,31 0,55 - 1,2210 1,59 ± 0,98 

AAS 3,49 - 0,79 1,19 7,24 0,3411 2,19 ± 0,48 

DCF 4,15 1,2 - 53 3,74 4,49 9,67 1,20 - 3,1112 2,02 ± 0,39 

NPX 4,20 0,2 - 93 2,52 3,18 7,82 1,0312 - 2,659 2,54 ± 0,46 

FNP 7,30 10 - 144 2,81 3,90 7,28 1,76 - 2,719 2,54 ± 0,57 

FNF - - 3,98 5,20 6,74 - 2,16 ± 0,44 

GFZ 4,70 6,4 - 9,64 2,85 4,80 6,31 1,6513 - 3,049 2,78 ± 0,93 

PRL 9,45 0,3 - 0,55 4,00 3,48 10,4 2,3014 - 2,535 2,31 ± 0,34 

MTL 9,68 0,3 - 405 2,24 1,88 12,2 1,0015 - 1,875 2,40 ± 0,19 

NDL 9,67 - 2,20 0,81 12,3 - - 

CAF 10,0 - 1,00 0,16 8,83 1,4813 - 2,8515 2,57 ± 0,52 

METP 8,40 - 2,11 1,96 6,83 - 1,59 ± 0,58 

ETP 8,34 - 2,21 2,47 6,71 - 2,49 ± 0,31 

PROP 7,91 - 2,71 3,04 6,58 - 1,86 ± 0,64 

BUTP 8,47 - 3,00 3,57 6,46 - 2,22 ± 0,47 

BZP - - 3,51 3,56 7,92 - 2,65 ± 0,27 

TRC 7,80 - 4,37 4,76 6,69 3,20 - 3,6016 3,86 ± 0,47 

E1 10,3 1626 4,37 3,13 7,81 2,379 - 4,7415 2,43 ±0,15 

E2 10,5 3506 4,19 4,01 8,83 2,3617 - 4,6815 2,43 ± 0,09 

EE2 10,4 1,2 - 86 4,65 3,67 9,49 2,448 - 5,1915 1,80 ± 0,49 

ETL - - 6,67 9,43 1,97 - 4,62 ± 0,19 

CPL - - 6,19 8,82 2,18 - 3,82 ± 0,54 

EPL - - 5,39 8,82 2,18 - 4,64 ± 0,39 

BSL - - 6,69 9,65 1,92 - 5,25 ± 0,31 

CTL - - 6,19 8,74 2,17 - 5,07 ± 0,22 

CNL - - 6,38 8,31 1,16 - 3,93 ± 0,66 

ACE - - 3,46 3,92 2,12 - 3,24 ± 0,01 

AFT - - 3,51 3,94 2,33 - 3,28 ± 0,01 

NFT - - 3,97 3,30 1,74 3,3418 3,74 ± 0,01 

FLN - - 4,21 4,18 2,40 2,8019 3,98 ± 0,01 

FEN - - 4,40 4,46 2,76 2,3319 4,18 ± 0,01 

ANT - - 4,93 4,45 2,64 3,1719 4,71 ± 0,01 

FLT - - 5,47 5,16 3,44 3,3719 5,24 ± 0,01 

PRN - - 4,95 4,88 3,31 3,5019 - 3,9918 4,73 ± 0,01 

CRI - - 5,76 5,81 3,67 3,2619 5,54 ± 0,01 

BaA - - 6,27 5,76 3,31 3,4319 6,05 ± 0,01 

BkF - - 6,94 6,11 4,62 3,2719 6,71 ± 0,01 

BbF - -- 6,14 5,78 4,57 3,3819 5,92 ± 0,01 

Incd - - 6,84 6,70 4,85 3,0119 6,61 ± 0,01 

BghiP - - 4,98 6,63 4,87 3,1919 4,76 ± 0,01 

BaP - - 5,28 6,13 4,73 2,7519 6,05 ± 0,01 

DahA - - 6,49 6,54 5,24 3,2319 6,26 ± 0,01 

1 - syrres.com; 2 - pubchem.ncbi.nlm.nih.gov; 3 - Suárez et al., 2008; 4 - Joss et al., 2006; 5 - Wick et al., 2009; 6 - Joss et al., 
2004;7 - EPA - EPI SuiteTM; 8 - Ternes et al., 2004; 9 – Urase; Kikuta, 2005; 10 - Dubus et al., 2001; 11 - Stuer-Lauridsen et al., 
2000; 12 - Carballa et al., 2008; 13 - Stevens-Garmon et al., 2011; 14 - Drillia et al., 2005; 15 - Xue et al., 2010; 16 – 
Banihashemi; Droste, 2014; 17 - Hörsing et al., 2011; 18 - Dionisi et al., 2006; 19 - Barret et al., 2010b. 
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 Os valores de logKoc e logKow indicam que alguns compostos têm maiores 

tendências de estar adsorvido na fase sólida, como os HPAs, alguns esteróis e o 

triclosan. Além disso, a constante de biodegradabilidade (kbio) mostra que todos os 

compostos (que tem o valor do kbio) são biodegradáveis (JOSS et al., 2006). Os 

compostos que tem seu pKa próximo ao pH do efluente são substâncias mais 

propensas a formação de íons e possivelmente adsorção no lodo (QUEIROZ et al., 

2012), logo muitos dos micropoluentes analisados estão nesta condição.   

 Portanto para o desenvolvimento do balanço de massa foi delimitado a área 

presente na Figura 22. A única entrada considerada no sistema foi o esgoto bruto 

(afluente) da ETE, não sendo consideradas outras possíveis entradas por 

precipitação ou deposição sólida. A linha tracejada representa o reciclo da fase 

líquida do adensamento do lodo para a entrada da ETE, sendo esta considerada 

como afluente da ETE. As saídas analisadas foram a saída do efluente tratado e do 

lodo para o adensador, não sendo consideradas as demais etapas de tratamento do 

lodo. Com esse sistema estabelecido, as etapas do tratamento preliminar presente, 

gradeamento e desarenação, e o tratamento secundário, lodos ativados aeração 

prolongada e decantação secundária, foram considerados como um único processo 

de tratamento. Assim todas essas etapas foram avaliadas como um processo único 

de tratamento e remoção dos microcontaminantes. 

 

 

Figura 22 - Representação das entradas e saídas da ETE Emboguaçu consideradas no balanço de 
massa dos micropoluentes. 
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 Com a delimitação da área de estudo foram calculados as cargas dos 

micropoluentes afluente e efluente da ETE Emboguaçu, os resultados, em mg d-1, 

estão presentes nas Tabela 36 e Tabela 37. Na entrada foi considerada a fração 

dissolvida (afluente) e a aderida aos sólidos suspensos totais (SST) e na saída da 

mesma maneira, a fração dissolvida (efluente) e a aderida aos sólidos suspensos 

totais (SST), além da fração adsorvida no lodo. Para o cálculo da fração aderida aos 

SST foi utilizada a equação 8, sendo essa fração de extrema importância para o 

entendimento do comportamento dos contaminantes emergentes em ETEs. 

 Entre os fármacos analisados a cafeína tem a maior carga afluente na fase 

dissolvida, com uma mediana de 191465 mg d-1, sendo a terceira amostragem com 

a maior carga (399690 mg d-1), compatível com outros estudos que também 

apontaram a cafeína com grande aporte (PAPAGEORGIOUS et al., 2016; GAO et 

al., 2012; HUERTA-FONTELA et al., 2008). Na fase adsorvida aos SST, a cafeína 

também foi o fármaco de maior concentração mediana (203,6 mg d-1), devido 

principalmente a sua alta concentração na fase dissolvida. No total, somando a fase 

dissolvida com a adsorvida, o maior fluxo de massa foi de 399693 mg d-1 (terceira 

coleta), mostrando que a maior entrada de cafeína se dá na fase dissolvida (99,9%). 

Já na fase dissolvida do efluente a massa mediana foi de 607 mg d-1, com o máximo 

de 14593 mg d-1 na quarta amostragem e nos SST a mediana foi de 0,116 mg d-1, 

correspondendo a 0,02% do total do efluente da ETE. 

 O ibuprofeno teve uma carga afluente mediana de 4706 mg d-1, sendo que 

aproximadamente 4% (194,6 mg d-1) foi referente a fração dos SST. Em estudo de 

Carballa et al. (2007) essa relação foi de 0,5% do afluente da ETE. Devido a sua 

maior tendência em adsorção, entre os fármacos, a sua massa no lodo foi uma das 

maiores (mediana de 49,1 mg d-1), ficando atrás apenas da gemfibrozila que teve 

uma mediana de 99,1 mg d-1. Mesmo com a maior carga no lodo, essa saída 

representou 10,5% do total de gemfibrozila que sai da ETE. 
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Tabela 36 - Carga dos micropoluentes nas entradas da ETE Emboguaçu, com as medianas, mínimos 
(Mín) e máximos (Máx) e o número de amostras que ficaram acima do LD (n), para o afluente e os 
sólidos suspensos totais (SST). 

Compostos 

Entradas (mg d-1) 

Dissolvido  Aderido ao SST 

Mediana Mín - Máx n  Mediana Mín - Máx 

IBU 4445 1140 - 23122 6  194,6 5,9 - 580,2 

AS 8330 1889 - 99128 6  1,5 0,2 - 64,3 

AAS 688 197 - 4051 6  0,8 3.10-3 - 2,8 

DCF 1273 677 - 2727 5  0,6 7,3.10-3 - 6,6  

NPX 3428 194 - 7949 6  5,0 4,9.10-2 - 8,5 

FNP 527 216 - 9281 5  1,4 4,1.10-2 - 14,9 

FNF 2206 334 - 6255 6  1,4 8,7.10-3 - 7,6 

GFZ 2509 614 - 146486 6  17,4 0,9 - 41,1 

PRL 2049 1053 - 8390 6  2,4 1,4.10-2 - 21,5 

MTL 371 192 - 1255 6  0,5 6,9.10-3 - 7,3 

NDL 380 323 - 1731 4  - - 

CAF 191465 15650 - 399690 6  203,6 3 - 1155,2 

METP 6003 2100 - 6814 6  0,9 1,2.10-2 - 5,2  

ETP 477 104 - 907 6  2,0 2,1.10-2 - 17,8 

PROP 752 397 - 2765 6  0,2 3,8.10-3 - 12,3  

BUTP 287 36 - 489 6  0,2 6,9.10-3 - 1,5 

BZP 360 47 - 632 6  0,8 1,0.10-2 - 90,2 

TRC 1893 176 - 3731 6  46,3 1,1 - 368,8 

E1 262 104 - 454 6  0,3 4,5.10-3 - 3,3 

E2 326 145 - 661 6  0,4 4,1.10-3 - 6,7 

EE2 2704 1795 - 11096 6  2,3 3,1.10-2 - 9,3 

ETL 945 451 - 1828 6  179,3 3,7 - 5518,5 

CPL 50 21 - 239 6  8,2 2,4.10-2 - 26,9 

EPL 329 81 - 11052 6  71,0 4,2 - 617,4 

BSL 8533 2920 - 15638 6  6892,9 38,6 - 67074,4 

CTL 31498 16571 - 85310 6  29264,4 319,3 - 146066,1 

CNL 3269 728 - 14357 6  185,5 1,1 - 1955,9 

ACE - - 0  - - 

AFT 43 43 - 50 3  1,9 1,7 - 22,2 

NFT 38 23 - 81 5  2,2 2,6.10-2 - 38,2 

FLN 33 28 - 187 5  5,6 0,1 - 152,4 

FEN 372 - 1  473,4 - 

ANT 40 34 - 278 5  35,9 0,7 - 1205,0 

FLT 190 - 1  2824,0 - 

PRN 249 - 1  1127,9 - 

CRI 40 34 - 86 5  242,1 4,5 - 2523,7 

BaA 46 39 - 69 5  899,2 16,8 - 11758,7 

BkF - - 0  - - 

BbF 157 - 1  30087,3 - 

Incd - - 0  - - 

BghiP - - 0  - - 

BaP - - 0  - - 

DahA - - 0  - - 
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Tabela 37 - Fluxo de massa dos micropoluentes nas saídas da ETE Emboguaçu, com as medianas, 
mínimos (Mín) e máximos (Máx) e o número de amostras que ficaram acima do LD (n), para o 
efluente, os sólidos suspensos totais (SST) e o lodo. 

Compostos 

Saídas (mg d-1) 

Dissolvido  Aderido aos SST  Lodo 

Mediana Mín - Máx n  Mediana Mín - Máx  Mediana Mín - Máx n 

IBU 470 102 - 863 4  0,349 0,006 - 1,758  49,1 14,7 - 74,3 6 

AS 110 45 - 3478 5  0,003 1,7.10-4 - 0,023  1,0 0,8 - 2,3 5 

AAS 107 60 - 1073 6  0,004 3,1.10-4 - 0,024  2,0 2,1 - 2,0 6 

DCF 749 306 - 1861 5  0,028 5.10-4 - 0,119  5,6 2,8 - 9,2 6 

NPX 376 156 - 1488 6  0,035 0,001- 0,356  5,5 4,9 - 5,7 6 

FNP 1073 170 - 3959 3  0,056 0,004 - 0,165  11,0 8,3 - 16,3 6 

FNF 407 334 - 1241 5  0,031 0,001 - 0,080  5,7 5,4 - 7,7 6 

GFZ 847 1488 - 9661 3  0,372 0,012 - 2,898  99,1 46,4 - 217,0 6 

PRL 999 308 - 8388 6  0,055 0,002 - 0,775  14,4 10,0 - 34,1 6 

MTL 330 254 - 1356 6  0,034 0,001 - 0,114  5,7 5,5 - 6,6 6 

NDL 380 323 - 1739 4  - -  0,2 - 1 

CAF 670 184 - 14593 6  0,116 0,002 - 0,950  13,2 10,7 - 16,9 6 

METP 1366 98 - 4907 6  0,020 7.10-5 - 0,152  3,1 1,8 - 5,3 6 

ETP 162  23 - 238 4  0,005 0,001 - 0,039  5,2 1,2 - 11,3 6 

PROP 139 53 - 249 4  0,003 2.10-5 - 0,029  - - 0 

BUTP 107 24 - 443 6  0,006 3.10-4 - 0,009  3,9 - 1 

BZP 380 18 - 544 5  0,024 0,001 - 0,053  4,7 4,6 - 6,8 6 

TRC 315 33 - 612 6  0,593 0,004 - 1,674  163,0 103,2 - 241,1 6 

E1 146 23 - 469 6  0,012 4.10-4 - 0,027  2,6 2,3 - 2,9 6 

E2 272 66 - 713 6  0,028 7.10-4 - 0,047  4,9 4,5 - 5,2 6 

EE2 603 603 - 133875 3  0,044 0,035 - 0,051  7,9 7,0 - 11,5 6 

ETL 374 344 - 1173 4  3,120 0,167 - 12,812  1412,7 1079,8 - 1664,7 6 

CPL 24 11 - 207 6  0,025 0,001 - 3,092  6,5 2,7 - 10,9 6 

EPL 36 21 - 256 6  0,510 0,020 - 4,441  166,6 132,0 - 269,9 6 

BSL 813 553 - 1337 6  60,931 0,345 - 158,196  5065,1 3850,9 - 6981,0 6 

CTL 1662 347 - 5640 6  66,927 1,184 - 401,998  10483,0 7336,4 - 13508,2 6 

CNL 165 80 - 785 4  0,606 0,019 - 1,336  120,3 53,7 - 181,2 6 

ACE - - 0  - -  1,6 0,3 - 3,4 6 

AFT 42 42 - 49 3  0,223 0,071 - 0,426  3,7 0,6 - 7,3 6 

NFT 23 13 - 50 5  0,205 0,005 - 1,252  4,8 3,6 - 26,1 4 

FLN 33 28 - 92 3  0,382 0,008 - 3,977  13,9 6,2 - 32,2 6 

FEN 73 - 1  0,799 0,008 - 4,917  54,1 29,3 - 112,3 6 

ANT 40 34 - 112 5  4,792 0,052 - 25,865  25,2 1,4 - 47,5 6 

FLT 45 - 1  35,489 -  201,6 79,0 - 266,3 6 

PRN 90 - 1  21,654 -  579,8 403,5 - 793,5 6 

CRI 40 34 - 60 5  32,321 0,349 - 61,723  20,6 10,4 - 214,2 6 

BaA 46  39 - 69 5  120,064 1,296 - 229,228  341,5 19,0 - 845,6 6 

BkF - - 0  - -  374,2 110,1 - 549,3 6 

BbF - - 0  - -  500,3 106,8 - 689,5 6 

Incd - - 0  - -  41,4 23,7 - 92,9 6 

BghiP - - 0  - -  334,6 180,3 - 640,4 6 

BaP - - 0  - -  939,2 564,4 - 2238,5 6 

DahA - - 0  - -  137,9 70,3 - 217,4 6 

   

 Entre os PHP, o metilparabeno teve a maior carga afluente (mediana 6003 

mg d-1), sendo 0,9 mg d-1 nos sólidos suspensos totais. Já no efluente, a mediana da 

fase dissolvida foi de 1366 mg d-1, maior entre todos os PHP, porém a sua remoção 
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dessa fase foi de aproximadamente 77%. O triclosan, reconhecidamente como um 

composto que tem tendência a sorção na fase sólida, teve carga mediana na 

entrada de 1893 mg d-1, sendo destes 2,4% aderido aos SST (maior proporção entre 

os PHP). Na saída essa tendência também apareceu, do total de 478,6 mg d-1, 

65,8% estava na fase dissolvida, 0,1% nos SST e 34,1% no lodo. Em trabalho de 

Lozano et al. (2013), a proporção de triclosan no lodo misto em relação à saída da 

fase dissolvida do tratamento secundário foi de 89%. Essa diferença perante a ETE 

Emboguaçu pode estar relacionado a presença da decantação primária no sistema 

estudado por Lozano et al. (2013), pois o triclosan tende a ser removido por 

adsorção nos SST e no lodo.  

 Os esteróis foram a classe em que a carga aderida nos SST foram mais 

representativas, especialmente para o colesterol e o β-sitoesterol. Para o primeiro, a 

carga afluente na ETE aderida nos SST foi de 29264,4 mg d-1 (mediana), 

representando 48% do total que entrou na ETE. No efluente a proporção aderida aos 

SST foi de 0,5%, porém no lodo continha 85,8% do total. A menor proporção nos 

SST no efluente foi o reflexo da menor carga na fase dissolvida (mediana de 1662 

mg d-1). O β-sitoesterol teve proporções semelhantes nos seus fluxos, na entrada 

45% estavam nos SST e na saída 1,0% estava nos SST, 85,3% no lodo e 13,7% na 

fase dissolvida. A presença significativa desses esteróis nos SST, tanto na entrada e 

na saída, como no lodo mostra a importância da remoção dos SST do efluente final 

e, principalmente, do tratamento do lodo, que pode ser um grande vetor de 

contaminação por esteróis. Com relação aos hormônios sexuais femininos (HSFs), o 

etinilestradiol foi o composto com a maior carga mediana afluente na ETE (2704 mg 

d-1), tendo um pico de 11106 mg d-1, sendo 11096 mg d-1 na fase dissolvida (primeira 

amostragem). A estrona teve mediana na fase dissolvida de 262 mg d-1 e o 17β-

estradiol 326 mg d-1. No estudo de Zorita et al. (2009) a carga de estrona afluente foi 

maior que a do 17β-estradiol, cerca de quatro vezes, assim como Thomas et al. 

(2007), onde a massa de estrona foi duas vezes maior. Na saída da ETE os três 

HSFs analisados estiveram 98% na fase dissolvida e apenas 2% no lodo, isso 

mostra a pouca aderência nos SST desses compostos, característica contrária dos 

demais esteróis analisados.  

 Os HPAs apresentaram a maior tendência de estar nos SST na entrada da 

ETE. Em uma média geral, 58,3% da massa de HPAs que entrou na estação estava 

aderida aos SST. Se considerar os HPAs mais pesados, excluindo o naftaleno e o 
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acenofitileno, essa proporção salta para 71,7%. Esse resultado mostra a grande 

influência que os SST têm no aporte dos HPAs em ETEs. Na saída, o lodo continha 

41,5% da massa dos HPAs e os SST 9,3%, destacando o naftaleno com 17,1% no 

lodo e 0,7% no SST e o pireno com 83,8% no lodo e 3,1% nos SST. Sanchez-Ávila 

et al. (2009) calcularam as cargas afluentes dos HPAs prioritários em ETE na 

Espanha e o naftaleno, seguido do acenoftileno, fenantreno e fluoreno foram os 

HPAs com as maiores cargas. Na ETE Emboguaçu o benzo(b)fluoranteno, seguido 

do fluoranteno, pireno, benzo(a)antraceno e fenantreno representaram os maiores 

fluxos de massas medianos, respectivamente.  

 Na Figura 23 está presente um diagrama esquemático do balanço de massa 

das classes abordadas no presente estudo (fármacos, PHP, esteróis e HPAs). Entre 

as classes analisadas os fármacos tiveram a maior carga média na entrada da ETE 

(21,33 ± 13,52 g d-1), sendo que desse montante, aproximadamente, 95% foi 

degradado, saindo no efluente 1,10 ± 0,66 g d-1 e no lodo 0,02 ± 0,01 g d-1. De todos 

os fármacos analisados, o único em que não houve diferença significativa (teste t 

student, p>0,01) entre a entrada e a saída foi o metoprolol, que na entrada teve 

média (n=6) de 0,510 ± 0,072 g d-1 e na saída 0,489 ± 0,056 g d-1, ou seja, a saída 

representou 96 ± 17% de todo o fármaco da entrada. A baixa eliminação pode ser 

resultado da transformação de conjugados dessa molécula no composto parental 

durante o processo de tratamento (RADJENOVIC et al., 2007; YAN et al., 2014). 

 

 

Figura 23 - Diagrama de carga (g d-1) para os fármacos, PHP, esteróis e HPAs na entrada (dissolvido 
e SST) e saídas (lodo, dissolvido e SST). Cada valor representa a média e o desvio padrão das seis 
amostragens realizadas e entre parênteses está a porcentagem representativa. A linha contínua 
representa a fase líquida (dissolvido e SST) e a tracejada o lodo. 
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Os PHP foram os compostos mais recalcitrantes, cerca de 30% da carga 

afluente manteve-se inalterada no efluente. Dentre os PHP o benzilparabeno foi o 

micropoluente com o maior percentual na saída, ou seja, 67 ± 12% da massa que 

entrou saiu no efluente final. Os demais parabenos, também apresentam 

características semelhantes, sendo que apenas o propilparabeno esteve em 

somente 10 ± 1% no efluente. No lodo todos estiveram presentes no máximo de 1%. 

Esses resultados dos parabenos confirmam a baixa degradabilidade desse 

composto, que tem efeitos estrogênicos no ambiente (KIRCHHOF; GANNES, 2013). 

 Os esteróis tiveram um fluxo de entrada de 14,10 ± 0,58 g d-1, sendo 4% os 

HSFs (estrona, 17β-estradiol e etinilestradiol), 25% os fitoesteróis (estigmasterol e β-

sitoesterol) e 74% os esteróis fecais (coprostanol, epicolesterol, colesterol e 

colestanone). A maior carga efluente dessa classe esteve presente no lodo, em 

torno de 14%, os maiores representantes foram os fitoesteróis que estiveram 63 ± 

6% e 18 ± 1% no lodo (estigmasterol e β-sitoesterol respectivamente). Os HSFs 

tiveram uma permanência de sua massa no efluente final de 74 ± 6%, destacando-

se o 17β-estradiol que teve 86 ± 14% da sua massa no efluente, ao contrário de 

outros estudos nacionais que apontam remoção acima de 60% (FROEHNER et al., 

2011b; BERNADELLI et al., 2014; PESSOA et al., 2014).  

 Os HPAs foram os compostos mais representativos no lodo (23%) do que no 

efluente (7%), como era esperado devido aos seus valores mais altos de Kd. O 

pireno foi o hidrocarboneto com a maior presença no lodo (42 ± 4%), ao contrário do 

fluoranteno (6 ± 1%) que teve a menor proporção. A presença dos HPAs mais 

pesados no lodo foi confirmada pelo estudo de Liu et al. (2011), que afirmaram que 

este foi o principal mecanismo de remoção dos HPAs. No efluente os HPAs mais 

leves tiveram as maiores proporções, naftaleno (54 ± 1%) e acenoftileno (83 ± 1%). 

 A eficiência global de remoção dos micropoluentes (degradação) está 

presente na Figura 24. Dos 34 contaminantes emergentes passíveis de cálculo de 

eficiência de remoção, 7 tiveram remoção acima de 80% (ibuprofeno, ácido 

salicílico, cafeína, propilparabeno, colestanone, fluoranteno e fenantreno), 10 foram 

removidos entre 80 e 50% (fenoprofibrato, naproxeno, ácido acetilsalicílico, triclosan, 

etilparabeno, metilparabeno, etinilestradiol, coprostanol, β-sitoesterol e colesterol), 

11 tiveram remoção entre 50 e 20% (diclofenaco, fenoprofeno, propranolol, 

gemfibrozila, benzilparabeno, butilparabeno, estrona, epicolesterol, pireno, naftaleno 

e fluoreno) e por fim, 6 micropoluentes tiveram remoção menor que 20% ou foram 
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formados durante o processo (nadolol, metoprolol, estigmasterol, 17β-estradiol, 

criseno e antraceno). 
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Figura 24 - Médias e desvio padrão da eficiência de remoção global dos micropoluentes analisados 
na ETE Emboguaçu, para as seis amostragens realizadas. 

 

Dos doze fármacos analisados metade deles foi removida mais de 50% 

durante o tratamento. As remoções mais elevadas do ibuprofeno, ácido salicílico, 

cafeína podem estar relacionados com a idade do lodo (VERLICCHI et al., 2012), 

pois nas coletas que tiveram maiores remoções desses compostos a idade do lodo 

foi mais elevada, fato confirmado pela correlação de Spearman (p<0,05) de 0,60, 

0,60 e 0,71, respectivamente. O nadolol e o metoprolol tiveram as menores 

eficiências entre os fármacos, fato já explicado anteriormente. Porém estão 

condizentes com os estudos de Yan et al. (2014), que para sistemas de lodos 

ativados encontraram formação de metoprolol e Jelic et al. (2011) que encontraram 

remoções inferiores a 40% para estações que operam com um sistema 

Anóxico/Aeróbio.  

O fibrato gemfibrozila teve remoção média de apenas 29 ± 5%, mas na 

primeira amostragem ocorreu remoção negativa, mostrando haver formação desse 

composto durante o processo de tratamento. Segundo estudos de Krkosek et al. 

(2014) e Bulloch et al., (2012) há um equilíbrio do gemfibrozila com o 4ClGem, 

composto clorado do gemfibrozila, em pH de 6.5. Deste modo há a possibilidade de 

haver uma tendência maior para a substância clorada na entrada da ETE e maior 

para o gemfibrozila na saída da ETE.  

 Dentre os parabenos e o triclosan, todos tiveram remoção acima de 35%, 

especialmente o propilparabeno (83,7 ± 3,3%). Estudos prévios apontaram uma 
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remoção dos parabenos acima de 90% (GONZÁLEZ-MARIÑO et al., 2011; SUN et 

al., 2014; LI et al., 2015). O triclosan teve remoção de 63,8 ± 6,5%, tendo o seu 

máximo de remoção na terceira amostragem (88 ± 33%), esses resultados estão de 

acordo com o apresentado pela literatura que aponta remoções acima de 50% (VON 

DER OHE et al., 2012; LOZANO et al., 2013; KOSMA et al., 2014). 

 Foram analisados nove esteróis e quatro deles estiveram abaixo de 50% de 

remoção, destacando o estigmasterol que na média teve formação durante o 

processo de tratamento. Segundo o estudo de Miskelly (2003) durante o processo 

de tratamento aeróbio, pode haver transformação de esteróis entre si, ou seja, no 

caso da ETE Emboguaçu, pode estar havendo a conversão de outros esteróis em 

estigmasterol. Fernandes et al. (2003) apontaram possíveis rotas microbiológicas de 

formação e transformação de esteróis. Essa transformação também pode estar 

ocorrendo com a estrona, que teve baixa eficiência de remoção (35,5 ± 6,0%).  

Alguns estudos apontam a conversão de esteróis (17β-estradiol, β-

sitoesterol e colesterol) em estrona e vice-versa (D’ASCENZO et al., 2003; 

MISKELLY, 2003; ZORITA et al., 2009; VERLICCHI et al., 2012). Entre os 

hormônios, o etinilestradiol teve a maior porcentagem de remoção (64,9 ± 8,2%) e o 

17β-estradiol a menor (18,2 ± 0,3%). Os resultados encontrados foram contrários 

aos apresentados por outros estudos, que apontavam o 17β-estradiol com as 

maiores eficiências de remoção, principalmente, devido sua oxidação (ZORITA et al., 

2009; VERLICCHI et al., 2012; PESSOA et al., 2014). 

 Os HPAs tiveram uma remoção média de 38,9 ± 1,6%, o que está dentro da 

faixa encontrada por Fatone et al. (2011). Segundo os mesmos autores, com a 

aplicação de idades de lodo mais elevadas a remoção por biodegradação tende a se 

acentuar. Este fato não tem como ser comprovado pelo presente estudo, pois os 

HPAs foram quantificados, em sua maior parte, somente na sexta amostragem, não 

tendo como comparar com as demais. Nesta amostragem o criseno teve eficiência 

de remoção de 95 ± 11%, o antraceno de 89 ± 7% e o fluoranteno de 89 ± 9%. 

Garnder et al. (2013) encontraram, em ETE no Reino Unido, remoção abaixo de 

60% dos HPAs analisados, valores contrários dos encontrados na ETE Emboguaçu.  

Dentro das ETEs os micropoluentes podem seguir alguns caminhos, como a 

degradação em outros compostos, a sorção no material sólido (lodo e SST) ou a 

persistência no efluente (TERNES; JOSS, 2006). Na Figura 25 estão presentes 
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alguns desses caminhos percorridos pelos contaminantes emergentes na ETE 

Emboguaçu. 
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Figura 25 - Destino dos micropoluentes no tratamento, degradado, no efluente (dissolvido) e 
adsorvido (lodo e SST do efluente), sendo (A) fármacos, (B) PHP, (C) esteróis e (D) HPAs.  

 

 Na média entre as classes, os PHP foram os compostos com o maior 

percentual de persistência no efluente (33,7 ± 4,4%), porém foram os segundos com 

a maior degradação (64,3 ± 7,2%), atrás somente dos fármacos (67,0 ± 4,2%). Os 

PHP com a maior persistência foram o butilparabeno (51,7 ± 22,2%) e o 

benzilparabeno (67,0 ± 12,3%), contrário ao apresentado por Yamamoto et al. 

(2007), que observaram uma remoção de 99% para ambos compostos em um 

sistema de lodos ativados no Japão. O triclosan teve a maior proporção aderida aos 

sólidos e ao lodo, cerca de 9,1 ± 2,9%, reafirmando a sua tendência de adsorção 

maior que a dos demais parabenos (LOZANO et al., 2013).  

 A classe de composto com maior afinidade com a adsorção na fase sólido foi 

a dos esteróis, principalmente os fecais e sitoesteróis. Entre os três caminhos 
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estudados (adsorvido, efluente e degradado), apenas no efluente houve diferença 

significativa entre os esteróis fecais e sitoesteróis com os HSFs (t de student, 

p>0,01), o que mostra a diferença perante a persistência desses compostos no 

sistema de tratamento. Os HSFs tiveram 73,7 ± 6,4% da sua massa saindo no 

efluente final, contra 11,7 ± 7,2% dos demais esteróis. Entre esses o estigmasterol 

apresentou a maior adsorção no material sólido (63,6 ± 11,6%), o coprostanol teve a 

maior persistência no efluente final (37,8 ± 2,8%) e o colestanone a maior 

degradação (93,9 ± 13,7%). A presença elevada de estigmasterol no lodo também 

foi observada por Dykstra et al. (2014). Os HSFs tiveram persistência no efluente 

marcante, assim como uma baixa degradação (25,5 ± 7,5%), devido ao 17β-estradiol 

que somente 12,6 ± 15,0 % foi degradado. A estrona e o etinilestradiol tiveram 

comportamento semelhante nas suas rotas na ETE.  

 Os HPAs foram marcados pela presença na adsorção aos sólidos, assim 

como os esteróis, porém em maiores proporções (14,5 ± 3,5%) e também tiveram a 

menor percentagem de massa no efluente (23,5 ± 0,2%). A baixa persistência dos 

HPAs na ETE se dá principalmente com os de peso molecular maior, como o 

benzo(a)antraceno, pireno, criseno e fluoranteno. Os mais leves (acenoftileno, 

naftaleno e fluoreno) tiveram as maiores persistências (82,5 ± 1,1%, 53,0 ± 0,7% e 

35,6 ± 1,0%, respectivamente). A persistência de naftaleno também foi reportada por 

Dionise et al. (2006), que afirmou não haver diferença significativa na remoção 

desse composto por tratamento biológico aeróbio. Com relação à remoção mais 

elevada dos HPAs de maior massa, Manoli e Samara (2008) também tiveram as 

mesmas tendências de remoção e biodegradação apresentada, destacando o 

benzo(a)antraceno com aproximadamente 90% de remoção. 

 

4.8 CONSIDERAÇÕES  

 

 As ETEs têm sido apontadas como uma fonte pontual de contaminação do 

meio ambiente pelos poluentes emergentes, com a ETE Emboguaçu essa afirmação 

foi comprovada. Excetuando-se pelos HPAs, os demais compostos foram 

quantificados ao menos em uma das coletas no efluente da ETE.  

 Com o desdobramento das rotas apresentadas pelos contaminantes durante 

o tratamento é possível estabelecer como remover cada composto. As substâncias 

que ficaram caracterizadas por estarem em maior concentração na fase dissolvida 
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(fármacos, PHP e alguns esteróis) podem ser removidas através da biodegradação. 

Os contaminantes emergentes como o ibuprofeno, naproxeno, ácido salicílico, 

cafeína, metilparabeno e o butilparabeno mostraram que a sua eficiência de 

remoção teve relação com alguns parâmetros operacionais da ETE, como o TDH e a 

idade do lodo. Nestes casos, é possível que a mudança para idades do lodo maior e 

maior tempo de detenção no tanque de aeração podem aumentar as eficiências de 

remoção. Outros compostos em que também tendem a estar na fase dissolvida, 

porém a eficiência de remoção foi menor durante todo o período amostral, como os 

HSFs e os fármacos β-bloqueadores (metoprolol, propranolol e nadolol) a 

diversificação do tipo de tratamento pode ser uma saída. Alternar entre um 

tratamento anaeróbio e aeróbio já foi apontado por outros pesquisadores como uma 

possível solução para o incremento na eficiência de remoção de alguns 

micropoluentes (MARGOT et al., 2015; VERLICCHI et al., 2012).  

Há também compostos que foram caracterizados pela presença junto aos 

sólidos presentes no tratamento, tanto no lodo como junto aos SST. Essas classes 

de contaminantes (esteróis, HPAs e o triclosan) podem ser monitoradas e removidas 

tendo um maior cuidado com o destino do lodo e uma eficiente remoção dos SST do 

efluente da ETE. Um tratamento de lodo eficiente pode ser uma boa medida para 

remoção desses compostos e assim diminuir a sua contaminação.  

As características físicas e químicas do esgoto bruto também se mostraram 

importantes na eficiência de remoção dos poluentes. No caso da ETE Emboguaçu 

que tem como característica a influência pela salinidade, este aspecto foi 

preponderante na remoção do ibuprofeno, metoprolol, butilparabeno e do colesterol. 

Esses compostos tiveram a suas eficiências de remoção diminuídas pela 

concentração maior da salinidade, que tem um efeito tóxico na comunidade 

bacteriana e impede uma maior especialização das bactérias na remoção dos 

emergentes.  

 Os diferentes compartimentos em que os contaminantes emergentes foram 

determinados só aumenta a preocupação das possíveis áreas que podem ser 

atingidas por eles e assim aumentar a área de impacto desses compostos. O 

próximo passo é tentar verificar o possível potencial de impacto ambiental que os 

micropoluentes podem ter no meio ambiente e verificar de fato se a presença deles 

no efluente da ETE é fator de preocupação. 
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CAPÍTULO 5 

AVALIAÇÃO DO IMPACTO AMBIENTAL DA ETE EMBOGUAÇU 

 

 

5.1 DESEMPENHO AMBIENTAL 

 

 Com o aumento da poluição ambiental, em todas as esferas, a pressão das 

legislações ambientais também aumentou. Deste modo a sustentabilidade ambiental 

tem crescido como uma importante questão discutida entre governos, pesquisadores 

e a população (CUCEK et al., 2012). Desde então a necessidade de saber se 

estamos seguindo em um caminho sustentável ou se ainda estamos longe se tornou 

crucial (ANGELAKOGLOU; GAIDAJIS, 2015). Nas últimas décadas a comunidade 

científica tem reunido esforços para desenvolver metodologias para mensurar a 

sustentabilidade através de métodos de avaliação (PARACCHINI et al., 2011).   

 A avaliação de sustentabilidade de uma atividade produtiva ou de um 

produto deve ser conduzida com certo rigor metodológico e científico, de tal modo a 

certificar a veracidade e relevância das informações apresentadas (NESS et al., 

2007). As ferramentas que podem ser utilizadas são inúmeras, dependendo da 

necessidade e do contexto de aplicação. Algumas técnicas aplicadas são: Listagem 

de Controle, Redes de Interação, Matrizes de Impacto, Índice de Impacto, Avaliação 

do Ciclo de Vida (ACV), Análise Multicriterial, Análise de Custo Benefício (Valoração 

Ambiental), Avaliação de Impactos Sociais, Avaliação de Risco e outras 

(MONTAÑO; RANIERI, 2012). 

 

5.1.1 Avaliação do Ciclo de Vida 

 

 A Avaliação do Ciclo de Vida (ACV) é uma técnica utilizada para quantificar 

potenciais impactos ambientais de sistemas escolhidos e prover informações para a 

tomada de decisão. Na essência, a ACV envolve o processo de quantificar, 

organizar e traduzir as emissões ambientais em um ou múltiplos indicadores de 

impactos ambientais (YOSHIDA et al., 2014).  

 Uma das primeiras publicações que utilizou o conceito de ACV foi de Harold 

Smith, em 1963, na World Energy Conference. Neste trabalho foi apresentado um 
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estudo que apontava a quantidade necessária de energia para a fabricação de 

produtos químicos (EEA, 1997). No final dos anos 60, a Coca Cola subsidiou um 

estudo que comparava o consumo de recursos naturais e as emissões de resíduos 

das embalagens dos refrigerantes produzidos (CHEHEBE, 1997). Nos anos 

seguintes esses estudos que eram conduzidos do “berço ao túmulo” começaram a 

ocorrer com maior frequência nos EUA e foram conhecidos como Resource and 

Enviromental Profile Analysis (REPA) (GUINÉE et al., 2011). 

 Na década de 70, na Europa, um inventário com abordagem similar tinha 

começado a se desenvolver e mais tarde ficou conhecido como Ecobalance. Em 

1972, no Reino Unido, Ian Boustead calculou o consumo total de energia usado na 

produção de alguns tipos de embalagens de bebidas, como embalagens de vidro, 

plástico, aço e alumínio. Nos anos seguintes, Boustead consolidou a sua 

metodologia, fazendo-a aplicável a vários tipos de materiais (BOUSTEAD, 1996; 

EEA, 1997). Em 1985, a Comunidade Europeia deliberou a Liquid and Food 

Container Directive. Essa normativa abordava a respeito do controle do consumo de 

matérias primas e energia e bem como da geração de resíduos sólidos, na produção 

de embalagens de alimentos e bebidas (MOURA, 2004). Nestes anos a motivação 

pelas pesquisas na área de descarte e produção das embalagens alimentícias 

continuou a ter relevância no desenvolvimento da técnica de ACV. Com o aumento 

no número de pesquisadores e consultores nessa área, assim como de algumas 

instituições de pesquisa, a técnica continuou a se desenvolver, agora agregando 

novos conceitos relacionados à avaliação de impactos ambientais, o gerenciamento 

de resíduos e alguns parâmetros de referência para a saúde humana (EPA, 2006).  

 Nesta mesma época, anos 80, o Laboratório Federal da Suíça de Pesquisa e 

Testes de Materiais (EMPA) publicou um relatório que apresentava uma lista com 

dados necessários para os estudos de ACV, o que aumentou a aplicação desta 

técnica. Este estudo também introduziu o primeiro método de avaliação de impacto, 

dividindo as emissões em transportadas pelo ar e pela água (GUINÉE et al., 2011). 

 A década seguinte, anos 90, foi marcada pela padronização da ACV 

(GUINÉE et al., 2011). O SETAC (Society of Environmental Toxicology and 

Chemistry) foi a primeira entidade a se preocupar com a padronização de termos, 

critérios e procedimentos da ACV. Nesse sentido, em 1993 publicou o trabalho 

intitulado A Conceptual Framework for Life-Cycle Impact Assessment. Esta foi a 

primeira vez em que foi utilizado o termo Life Cycle Assessment (Avaliação do Ciclo 
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de Vida) que relacionou a etapa de inventário (Inventário do Ciclo de Vida (ICV)), já 

existente, e a duas novas etapas: avaliação de impactos (Avaliação de Impacto do 

Ciclo de Vida (AICV)) e avaliação de melhorias (EEA, 1997). Até o momento os 

usuários da ACV utilizavam uma metodologia conhecida como Life Cycle Analyis, 

que abordava apenas aspectos quantitativos relativos aos recursos naturais, uso de 

energia, produção e geração de resíduos (MOURA, 2004).  

 Essa padronização e avanço foram importantes passos para a elaboração 

das normas ISO a respeito do tema. No ano de 1997 foi publicada a ISO 14040 - 

Environmental Management – Life Cycle Assessment (LCA) – Principles and 

Framework. Nos anos seguintes, 1998 e 2000, foram lançadas as ISO 14041 - 

Environmental Management – Life Cycle Assessment (LCA) – Goal and Scope 

definition and inventory analysis, ISO 14042 - Environmental Management – Life 

Cycle Assessment (LCA) – Life Cycle Impact Assessment e ISO 14043 

Environmental Management – Life Cycle Assessment (LCA) – Life Cycle 

Interpretation. No Brasil a ABNT que regulamentou essas normas e atualmente as 

ABNT NBR ISO 14040:2001, 14041:2004, 14042:2004 e 14043:2004 foram 

substituídas pelas normas ABNT NBR ISO 14040:2009 – Gestão Ambiental – 

Avaliação do Ciclo de Vida – Princípios e Estrutura e ABNT NBR ISO 14044:2009 – 

Gestão Ambiental – Avaliação do Ciclo de Vida – Requisitos e Orientações. Nessas 

normas encontram-se os princípios, definições e a estrutura geral metodológica de 

aplicação da ACV.  

 Segundo a ABNT NBR ISO 14040 de 2009 (ABNT, 2009) a definição de 

ACV é “a compilação e avaliação das entradas, saídas e dos impactos ambientais 

potenciais de um sistema de um produto ao longo do seu ciclo de vida”. Ainda 

segundo a norma, esta técnica enfoca aspectos ambientais e impactos ambientais 

potenciais ao longo do ciclo de vida de um produto, desde a aquisição das matérias 

primas, passando pela produção, uso, tratamento, pós-uso, reciclagem e até a 

disposição final, ou seja, do berço ao túmulo.  

 O estudo de ACV compreende em quatro fases (ABNT, 2009): a definição de 

objetivo e escopo; análise do inventário; avaliação de impactos; e interpretação. É 

importante ressaltar o caráter iterativo da estrutura de execução da ACV, ou seja, de 

acordo com o andamento do estudo é possível voltar a pontos anteriores para 

verificar se os dados coletados, a avaliação de impacto e a interpretação 
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correspondem com o objetivo e escopo traçado. As fases e as suas iterações podem 

ser vistas na Figura 26. 

 

 

Figura 26 - Fases de elaboração de uma Avaliação do Ciclo de Vida (ACV). 
Fonte: ABNT (2009). 

 

 A primeira fase do estudo compreende a definição do objetivo e escopo. No 

objetivo deve-se incluir a finalidade do estudo, as razões para a execução, o público 

alvo e se há intenção de divulgação dos dados (EC-JRC, 2010). No escopo são 

definidos os sistemas a serem estudados, as fronteiras delimitadas, a unidade 

funcional adotada, o procedimento de alocação dos dados, a metodologia e as 

categorias de avaliação de impacto bem como a interpretação dos resultados, os 

requisitos de dados, as limitações do estudo entre outros (ABNT, 2009). 

 Na segunda fase é desenvolvida a análise do Inventário do Ciclo de Vida 

(ICV). Esta etapa envolve a coleta de dados e o cálculo para quantificar os fluxos de 

entradas e saídas relevantes do sistema estudado (ABNT, 2009). Os resultados 

obtidos nessa fase servem de dados para o desenvolvimento da fase seguinte, a 

Avaliação de Impacto do Ciclo de Vida (AICV), e também, é importante para o 
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estreitamento com as fases anteriores, definição de objetivo e escopo. Muitas vezes 

é preciso rever a etapa anterior para a adequação do estudo (EC-JRC, 2010).  

 A terceira fase é representada pela AICV, que tem como objetivo estudar os 

impactos potenciais, com os resultados obtidos na análise do ICV (ABNT, 2009). 

Esse processo envolve associar os dados do inventário com categorias de impactos 

e indicadores de categorias, para ter um melhor entendimento dos impactos 

causados pelo objeto de estudo. Essa relação do ICV com a AICV é feita através de 

Fatores de Caracterização. Esses fatores são modelos matemáticos que conseguem 

transformar as entradas e saídas, que a princípio estão em diferentes unidades, em 

uma mesma unidade, para assim serem somados e calculada a sua contribuição no 

impacto (EC-JRC, 2010). Os resultados obtidos nessa etapa são usados na etapa 

seguinte que é a interpretação do ciclo de vida. 

 Na quarta fase é feita a Interpretação do ciclo de vida. Nesta etapa são feitas 

as conclusões dos resultados tanto do ICV quanto do AICV, delineando de acordo 

como o objetivo e o escopo definidos no estudo (ABNT, 2009). O resultado obtido na 

interpretação pode ser uma recomendação para os tomadores de decisão, que 

podem considerar o impacto nos recursos e o impacto ambiental para uma tomada 

conjunta de decisão, assim como considerar os aspectos econômicos e sociais 

(HAUSCHILD et al., 2005). 

 

5.1.2 Avaliação do Ciclo de Vida no Tratamento de Efluentes 

 

 A ACV tem sido aplicada nos estudos de tratamento de efluentes desde os 

anos 90, sobretudo para discutir as questões dos impactos ambientais e as decisões 

de operação das ETEs (COROMINAS et al., 2013a). Na Tabela 38 estão presentes 

os estudos publicados no ano de 2016 que aplicaram a AICV em ETEs enfocando 

os efluentes.  
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Tabela 38 - Estudos do ano de 2016 da aplicação de AICV em ETEs, com enfoque no efluente da 
ETE. 

Referência Objetivo Fronteira 
Método 
de AICV 

Categorias de Impacto 

Teodosiu et al. 
2016 

Desempenho da 
ETE 

Operação de 
tratamento do 

efluente, tratamento 
do lodo e processos 

auxiliares. 

ReCipe 

Mudança Climática, Depleção do 
Ozônio, Toxicidade Humana, Oxidação 
Fotoquímica, Material Particulado, 
Radiação Ionizante, Acidificação 
Terrestre, Eutrofização de Água Doce; 
Eutrofização Marinha, Ecotoxicidade 
Terrestre, Ecotoxicidade de Água 
Doce, Ecotoxicidade Marinha, 
Ocupação de Terra Agricultável, 
Ocupação de Terra Urbana, 
Transformação de Terra Natural, 
Depleção da Água, Depleção de Metal 
e Depleção Fóssil. 

Lorenza-Toja 
et. al., 2016 

Avaliar o impacto 
ambiental da 

ETE 

Construção da ETE, 
operação de 

tratamento do 
efluente, tratamento 
do lodo e processos 

auxiliares. 

CML 
2001 

Eutrofização; Potencial de 
Aquecimento Global, Depleção da 
Camada de Ozônio, Toxicidade 
Humana, Ecotoxicidade Marinha e 
Ecotoxicidade de Água Doce. 

Ioannou-Ttofa 
et al., 2016 

Avaliar a 
sustentabilidade 

de um reator 
MBR 

Construção da ETE 
e operação do 
tratamento de 

efluente. 

ReCipe 

Mudança Climática, Depleção do 
Ozônio, Toxicidade Humana, Oxidação 
Fotoquímica, Material Particulado, 
Radiação Ionizante, Acidificação 
Terrestre, Eutrofização de Água Doce; 
Eutrofização Marinha, Ecotoxicidade 
Terrestre, Ecotoxicidade de Água 
Doce, Ecotoxicidade Marinha, 
Ocupação de Terra Agricultável, 
Ocupação de Terra Urbana, 
Transformação de Terra Natural, 
Depleção da Água, Depleção de Metal 
e Depleção Fóssil. 

Limphitakphong 
et. al., 2016 

Avaliar os 
impactos 

ambientais de 
uma ETE 

Operação de 
tratamento do 

efluente, tratamento 
do lodo e processos 

auxiliares. 

LIME 
Acidificação, Eutrofização e 
Aquecimento Global. 

Fang et al., 
2016 

Quantificação 
dos Impactos 
Ambientais de 
um sistema de 

reaproveitamento 
do efluente na 
agricultura e 
recarga de 
aquífero 

Construção da ETE, 
operação do 

tratamento do 
efluente, construção 

e operação do 
sistema de 

reaproveitamento 
do efluente. 

USEtox e 
ILCD 
2011 

Toxicidade Humana Não Cancerígena, 
Toxicidade Humana Cancerígena, 
Potencial de Aquecimento Global, 
Acidificação Terrestre, Eutrofização 
Terrestre, Eutrofização Marinha, 
Ecotoxicidade, Material Particulado e 
Depleção dos Recursos – Fóssil. 

Meneses et al., 
2016 

Analisar o 
impacto 

ambiental de 
estratégias de 

controle de uma 
ETE 

Operação de 
tratamento do 

efluente, tratamento 
do lodo e processos 

auxiliares. 

CML2000 

Acidificação, Aquecimento Global, 
Eutrofização, Ecotoxicidade Terrestre, 
Oxidação Fotoquímica, Depleção de 
Recursos Abióticos e Depleção de 
Ozônio. 
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 Como visto, os estudos mais recentes têm enfocado na comparação de 

sistemas de tratamento tradicionais com novas tecnologias e na própria avaliação do 

impacto ambiental causado pela ETE (COROMINAS et al., 2013b). Segundo Zang  

et al. (2015) muitos pesquisadores, que tem feito estudos de ACV em ETEs, 

utilizaram esta técnica para comparar os sistemas de tratamento tendo como base 

os impactos ambientais e as possíveis estratégias de operação da ETE. No estudo 

de Meneses et al. (2016) foram comparadas dez diferentes estratégias de operação 

de uma ETE, desde a vazão excedente do tanque de aeração até a concentração de 

oxigênio no mesmo tanque. Com essa manipulação dos parâmetros os autores 

puderam comparar a melhor estratégia de funcionamento da ETE.  

 Com relação às fronteiras delimitadas, segundo Corominas et al. (2013a), a 

maior parte dos estudos de ACV em ETEs inclui somente a fase de operação, 

desconsiderando as fases de construção e demolição da mesma. No trabalho de 

Risch et al. (2015) foi estudado o impacto dos sistemas de coleta de esgoto, que 

muitas vezes são negligenciados. Neste mesmo trabalho foi mostrado que em 

alguns casos os impactos foram até maiores que os causados pelas próprias ETEs, 

reafirmando a importância das fronteiras escolhidas durante o estudo. Já Ortiz et al. 

(2007) mostraram a importância da fase de construção das ETEs, em que o impacto 

dessa etapa em um lodo ativado pode chegar a 43% do total. Fang et al. (2016) 

mostram que nas ETEs a fase de operação foi a dominante do impacto causado, 

porém, quando foi aplicado um sistema de recuperação de nutrientes na ETE, a fase 

de construção se tornou a dominante em muitas das categorias de impacto 

avaliadas.   

 A coleta de dados e a representatividade perante o inventário usado é 

também uma importante questão no desenvolvimento de uma ACV e pode ter 

influência significativa no resultado final, principalmente em sistemas de tratamento 

de esgotos, em que a variabilidade dos dados é grande (YOSHIDA et al., 2014). Nos 

trabalhos mais atuais a grande preocupação dos estudiosos de ACV em ETEs tem 

sido as emissões de gases do efeito estufa, dando enfoque ao óxido nitroso (N2O) e 

ao metano (CH4) (COROMINAS et al., 2013a). Um inventário com dados limitados, 

que não abrangem as principais emissões de uma ETE, podem gerar comparações 

e conclusões limitadas acerca dos impactos ambientais (FOLEY et al., 2010). 

Lorenzo-Toja et al. (2016) mostraram em seu trabalho que se for considerada a 

presença dos contaminantes emergentes, a ETE pode ser considerada como um 
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processo que reduz a toxicidade do ambiente, porém caso não sejam considerados, 

a ETE contribui para o aumento da toxicidade. Teodosiu et al. (2016) trazem à tona 

uma questão importante acerca dos inventários de ETE. Os autores afirmam que há 

uma lacuna grande entre o que foi monitorado pelas ETEs, o que a legislação cobra 

e o que foi mensurado como impacto ambiental pela AICV. Essa diferença entre os 

dados pode gerar estudos não condizentes com a realidade, ou insignificantes para 

os tomadores de decisão. 

 Para o desenvolvimento dos estudos de AICV é necessário a escolha do 

método de avaliação e as categorias de impacto. Diferentes categorias de impacto 

são requeridas para diferentes objetivos e escopos e a seleção das categorias de 

impactos é uma das mais significativas questões nos estudos de ACV (ZANG et al., 

2015). Renou et al. (2008) compararam o uso de cinco diferentes métodos de AICV 

na avaliação dos impactos de uma ETE. Para os autores nas categorias de impacto 

acidificação, aquecimento global, eutrofização e depleção de recursos não houve 

significativas diferenças entre o resultado final de impacto. Segundo os trabalhos de 

Hospido et al. (2008) e Limphitakphong et al. (2016) a eutrofização foi a categoria de 

impacto mais importante na avaliação de impacto de uma ETE, muito porque a 

emissão de nutrientes no efluente é ainda expressiva em muitas ETEs. Além disso, 

as categorias de impacto relacionadas à toxicidade geram resultados diferentes 

quando aplicadas por diferentes métodos (PIZZOL et al., 2011). Niero et al. (2014) 

compararam o uso de dois métodos de AICV (ReCipe e USEtox) e mostraram que 

há uma variabilidade no resultado final de impacto significativa entre os métodos, 

devido a diferenças nos Fatores de Caracterização dos compostos.  

 Na questão da Toxicidade Humana, os métodos de AICV tem se 

aprofundado, sobretudo com relação aos metais e aos contaminantes emergentes, 

mas ainda estão aquém de uma compreensão exata do impacto dessas substâncias 

(ZANG et al., 2015). Alguns estudos têm proposto novos Fatores de Caracterização 

para os contaminantes emergentes, até porque muitos desses compostos ainda não 

possuem (MUÑOZ et al., 2008; LARSEN et al., 2009; LARSEN et al., 2010; MORAIS 

et al., 2013; IGOS et al., 2014; ALFONSÍN et al., 2014). Há trabalhos também que 

avaliaram o impacto da presença dos contaminantes emergentes no meio ambiente, 

através das categorias de impacto relacionadas com a Ecotoxicidade e a Toxicidade 

Humana (MUÑOZ et al., 2009; HOSPIDO et al., 2010; LORENZO-TOJA et al., 2016). 

Muñoz et al. (2008) desenvolveram Fatores de Caracterização para 98 
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contaminantes emergentes, com a intenção de avaliar se uma ETE é capaz de 

reduzir o impacto ambiental do esgoto lançado in natura e conseguiram mostrar que 

a ETE foi peça fundamental na redução da toxicidade ambiental e humana. No 

trabalho de Alfonsín et al. (2014) foi mostrado que se os valores dos Fatores de 

Caracterização variar 10% o resultado final de impacto pode variar de 10 a 30%, 

mostrando o cuidado que se deve ter no desenvolvimento e aplicação desses 

fatores. 

 

5.2  ESCOPO DO ESTUDO DO DESEMPENHO AMBIENTAL DA ETE 

EMBOGUAÇU 

 

 O presente estudo de desempenho ambiental teve como objetivo avaliar o 

impacto ambiental da ETE Emboguaçu na região em que ela está inserida utilizando 

a técnica da Avaliação do Ciclo de Vida, devido à ineficiência que a mesma 

apresentou no tratamento do efluente. O desenvolvimento desse estudo ocorreu 

para elucidar os possíveis impactos ambientais causados por uma ETE e para o 

conhecimento da população local dos possíveis riscos que sofrem com a presença 

da referida ETE. O estudo realizado foi baseado na norma NBR ISO 14040:2009, 

Gestão Ambiental – Avaliação do Ciclo de Vida – Princípios e Estrutura (ABNT, 

2009). A escala temporal foi de um ano, na qual foram realizadas as coletas das 

amostras, exceto a coleta 1, que foi excluída dessa análise devido a menor 

quantidade de dados correspondentes. Para o desdobramento do potencial de 

impacto ambiental da ETE foi utilizado o software SimaPro®, com a licença Faculty. 

 

5.2.1 Unidade Funcional e Fronteiras do Sistema 

 

 O fluxo de referência escolhido para o desenvolvimento do estudo foi o 

efluente tratado, tendo como unidade funcional o 1 m3 de esgoto tratado. Todos os 

demais dados presentes foram relacionados a essa unidade funcional, ou seja, 

foram calculados perante 1 m3 de esgoto tratado.  

 O sistema a ser estudado foi a ETE Emboguaçu, porém não foram 

consideradas todas as etapas do tratamento utilizadas pela ETE, somente foi 

analisada a operação de tratamento do efluente (Figura 27).  
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Figura 27 - Fluxograma do tratamento aplicado na ETE Emboguaçu. As caixas cinza se referem ao 
tratamento do esgoto e as caixas vazadas ao tratamento do lodo. As setas contínuas mostram o fluxo 
do esgoto e as pontilhadas do lodo. 

 

 A caixa tracejada representa a etapa que foi estudada, tanto as suas 

entradas como as suas saídas. As demais etapas do tratamento, tanto do esgoto 

como do lodo, não foram contempladas, devido à insuficiência de dados e não 

estarem presentes no objetivo do trabalho.  

 Neste caso as entradas do sistema foram o esgoto a ser tratado, a 

infraestrutura da ETE, a energia envolvida no processo e os materiais auxiliares 

usados durante o processo, como agentes precipitantes, ajustadores de pH ou 

outros tipos de materiais, como por exemplo materiais de escritório. No caso da ETE 

Emboguaçu, como não são usados nenhum tipo de produto precipitante ou produto 

para o ajuste de pH no tratamento, os únicos materiais considerados foram o papel e 

o plástico, usados na parte administrativa da ETE. A entrada de infraestrutura se 

refere à quantidade da planta/infraestrutura necessária para tratar 1m3 de esgoto. 
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Por fim a energia representa o consumo energético da ETE durante o processo de 

tratamento.  

 As saídas foram representadas pelas emissões na água e no ar, a saída do 

lodo não foi abordada nesse estudo. As emissões na água se referem ao esgoto 

tratado e as emissões no ar a possíveis substâncias emitidas durante o processo de 

tratamento, como dióxido de carbono e seus derivados e compostos nitrogenados. 

 

5.2.2 Inventário e Qualidade dos Dados 

 

 Para a realização do estudo foi utilizada a base de dados do ecoinvent na 

sua versão 3. Ao invés de criar um conjunto de dados (dataset), foi adaptado um já 

existente com as condições a serem estudadas. Essa base de dados possui doze 

datasets que representam estações de tratamento de efluentes, todas com 

configurações presentes na Figura 28.  

 

 

Figura 28 - Fluxograma do tratamento de efluentes da base de dados. As caixas cinza se referem ao 
tratamento do esgoto e as caixas vazadas ao tratamento do lodo. As setas contínuas mostram o fluxo 
do esgoto e as pontilhadas do lodo. 
Adaptado: DOKA (2009). 
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 Todos os datasets apresentam ETEs com o tratamento aeróbio, sendo a 

diferença entre eles a eficiência do empregado pela ETE e o tamanho da mesma. 

Todos os dados referentes a esses processos estão presentes em relatórios do 

ecoinvent (DOKA, 2009). 

 A linha tracejada da figura mostra todos os processos contemplados nos 

datasets, ou seja, na base de dados do ecoinvent todos os datasets de ETEs 

incluem o transporte do esgoto, a ETE e as etapas de tratamento do lodo, que são a 

digestão e incineração do biogás gerado, a aplicação no solo, à incineração do lodo 

e posterior destino dos resíduos.  

 Com base nos datasets disponíveis foi escolhido o Wastewater, average 

{CH}| treatment of, capacity 1E9l/year | Alloc Rec, U, que representa um tratamento 

para uma população de aproximadamente 50.000 habitantes, segundo Doka (2009). 

Para aproximar o conjunto de dados escolhido com as fronteiras estabelecidas no 

estudo, todos os fluxos elementares e intermediários não contemplados nas 

fronteiras do sistema foram retirados. Neste caso, apenas os fluxos pertinentes a 

ETE foram mantidos, os demais representantes do tratamento do lodo e do 

transporte do esgoto foram retirados. Com essa medida, foi possível regionalizar o 

dataset deixando-o mais próximo da realidade da ETE Emboguaçu. Ao final da 

adaptação do dataset, os fluxos elementares e intermediários considerados no 

estudo constam na Tabela 39. É importante salientar que a entrada do esgoto já foi 

incluída e não foi dada como uma entrada do processo. 

 Com relação aos dados utilizados, a maior parte dos dados foi primária, ou 

seja, foi coletada em campo. No caso do presente estudo, os dados primários foram 

alguns metais (Al, Fe, Zn, Cu, Mn, Co, Ni, Pb e Cd), as formas de nitrogênio (nitrito, 

nitrato e íon amônio), o ortofosfato, as formas de carbono (DQO, DBO5 e COD) e a 

energia elétrica consumida. Os demais dados foram calculados com o auxílio de 

uma planilha macro, cedida pelo ecoinvent, que calcula a concentração de saída das 

substâncias com base nas suas concentrações de entrada. A utilização desse macro 

ajudou a ajustar valores de concentração de substâncias que não foram analisadas, 

ou seja, os dados secundários.  
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Tabela 39 - Dados de entradas e saídas do dataset após a regionalização. 

Entradas Saídas 

Esfera Tecnológica (materiais/combustíveis) Emissões no Ar 

Infraestrutura da ETE Dióxido de carbono biogênico 

Esfera Tecnológica (eletricidade/calor) Óxido nitroso 

Energia elétrica de baixa voltagem Água 

 Emissões na Água  

 Alumínio 

 Íon Amônio 

 Arsênio 

 Demanda Biológica de Oxigênio, DBO5 

 Cádmio 

 Cálcio 

 Cloro 

 Cromo VI 

 Cobalto 

 Demanda Química de Oxigênio, DQO 

 Cobre 

 Carbono Orgânico Dissolvido, COD 

 Fluoreto 

 Ferro 

 Chumbo 

 Magnésio 

 Manganês 

 Mercúrio 

 Molibdênio 

 Níquel 

 Nitrato 

 Nitrito 

 Nitrogênio 

 Ortofosfato 

 Potássio  

 Silício 

 Sódio 

 Sulfato 

 Estanho 

 Carbono Orgânico Total, TOC 

 Água 

 Zinco 

 Esfera Tecnológica (resíduos para tratamento) 

 Resíduo de papel gráfico 

 Resíduo de plástico 

Fonte: DOKA (2016). 

 

 Para a realização do estudo foram adicionados às saídas por emissões na 

água alguns dos contaminantes emergentes analisados e o metal cromo. Dos 46 

compostos quantificados na amostragem da ETE Emboguaçu, pouco mais da 

metade, 24 compostos, foram passíveis de serem estudados, foram eles: todos os 

dezesseis HPAs; quatro fármacos (gemfibrozila, cafeína, ibuprofeno e ácido 

salicílico); três esteróis (17β-estradiol, etinilestradiol e estrona); e um PHP (triclosan). 

Nos resultados em que as concentrações dos compostos ficaram abaixo dos limites 
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de detecção (LD) e quantificação (LQ) foi usada as relações de LD/2 e LQ/2 

(CHRISTOFARO; LEÃO, 2014).  

 Os valores usados para o cálculo dos potenciais de impacto ambiental estão 

presentes na Tabela 40. Todos os dados foram calculados segundo a unidade 

funcional e as vazões médias da entrada do esgoto na estação de tratamento. 

 

Tabela 40 - Dados da esfera tecnológica e das emissões no ar e na água aplicados para o cálculo 
dos potenciais de impacto ambiental.  

 Unidade Subcomp.1 C2 C3 C4 C5 C6 

Infraestrutura p - 2,66E-8 2,66E-8 2,66E-8 2,66E-8 2,66E-8 
Energia elétrica kWh - 3,21E-1 3,21E-1 3,21E-1 3,21E-1 3,21E-1 

Dióxido de carbono 
biogênico 

kg alta pop.2 1,54E-1 1,54E-1 1,54E-1 1,54E-1 1,54E-1 

Óxido Nitroso kg alta pop. 1,63E-4 2,42E-4 3,15E-4 2,42E-4 2,21E-4 
Água m3 - 1,00E-1 1,00E-1 1,00E-1 1,00E-1 1,00E-1 

Alumínio kg rio 1,61E-4 8,51E-6 8,51E-6 8,51E-6 7,66E-5 
Íon Amônio kg rio 3,88E-3 9,44E-3 4,78E-2 7,43E-2 1,75E-3 

Arsênio kg rio 7,05E-7 7,05E-7 7,05E-7 7,05E-7 7,05E-7 
DBO5 kg rio 5,00E-3 6,00E-3 7,50E-3 1,00E-2 3,00E-3 

Cádmio kg rio 1,40E-5 1,40E-5 1,40E-5 1,40E-5 1,40E-5 
Cálcio kg rio 4,58E-2 4,58E-2 4,58E-2 4,58E-2 4,58E-2 
Cloro kg rio 7,86E-2 9,20E-2 6,88E-2 4,45E-2 4,97E-2 

Cromo kg rio 1,55E-5 1,55E-5 1,55E-5 1,55E-5 1,55E-5 
Cromo VI kg rio 7,87E-6 2,59E-5 7,87E-6 2,59E-5 7,87E-6 
Cobalto kg rio 1,15E-5 1,15E-5 1,15E-5 1,15E-5 1,15E-5 

DQO kg rio 5,73E-2 2,48E-2 2,99E-1 6,73E-2 6,07E-2 
Cobre kg rio 4,50E-6 4,50E-6 4,50E-6 4,50E-6 4,50E-6 
COD kg rio 1,63E-2 4,00E-3 1,59E-2 1,93E-2 6,75E-3 

Fluoreto kg rio 3,28E-5 3,28E-5 3,28E-5 3,28E-5 3,28E-5 
Ferro kg rio 1,27E-4 1,26E-4 1,26E-4 3,79E-5 3,79E-5 

Chumbo kg rio 1,54E-4 1,54E-4 1,54E-4 1,54E-4 1,54E-4 
Magnésio kg rio 5,15E-3 5,15E-3 5,15E-3 5,15E-3 5,15E-3 
Manganês kg rio 1,20E-5 1,20E-5 1,20E-5 1,20E-5 1,20E-5 
Mercúrio kg rio 6,18E-8 6,18E-8 6,18E-8 6,18E-8 6,18E-8 

Molibdênio kg rio 4,86E-7 4,86E-7 4,86E-7 4,86E-7 4,86E-7 
Níquel kg rio 2,15E-5 2,15E-5 2,15E-5 2,15E-5 2,15E-5 
Nitrato kg rio 1,30E-2 2,85E-3 1,46E-4 9,85E-3 1,02E-2 
Nitrito kg rio 5,91E-3 2,50E-5 3,76E-3 3,42E-3 1,38E-3 

Nitrogênio kg rio 7,45E-4 1,39E-3 2,00E-3 1,43E-3 1,27E-3 
Ortofosfato kg rio 8,13E-3 5,73E-3 3,48E-3 4,06E-3 4,25E-3 
Potássio kg rio 3,99E-4 3,99E-4 3,99E-4 3,99E-4 3,99E-4 

Silício kg rio 1,87E-4 1,87E-4 1,87E-4 1,87E-4 1,87E-4 
Sódio kg rio 2,19E-3 2,19E-3 2,19E-3 2,19E-3 2,19E-3 
Sulfato kg rio 1,81E-1 1,94E-1 1,72E-1 1,48E-1 1,53E-1 
Estanho kg rio 1,42E-6 1,42E-6 1,42E-6 1,42E-6 1,42E-6 

TOC kg rio 3,85E-3 3,74E-3 1,28E-2 6,88E-3 7,51E-3 
Água m3 - 9,00E-1 9,00E-1 9,00E-1 9,00E-1 9,00E-1 
Zinco kg rio 3,28E-5 3,28E-5 3,28E-5 3,28E-5 3,28E-5 

Resíduos de papel 
gráfico 

kg rio 1,55E-2 1,55E-2 1,55E-2 1,55E-2 1,55E-2 

Resíduos de plástico kg rio 1,55E-2 1,55E-2 1,55E-2 1,55E-2 1,55E-2 

1 – Subcompartimento; 2 – Alta densidade populacional.  
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 Com relação aos contaminantes emergentes e os HPAs, os dados aplicados 

no cálculo dos potenciais de impacto ambiental estão presentes na Tabela 41. Mais 

uma vez, esses valores foram calculados com a utilização da vazão média da 

entrada do esgoto na ETE e de acordo com a unidade funcional adotada, neste caso 

para 1m3 de esgoto tratado.  

 

Tabela 41 - Dados das emissões na água dos contaminantes emergentes e dos HPAs aplicados para 
o cálculo dos potenciais de impacto ambiental. 

Saídas Unidade Subcomp.1 C2 C3 C4 C5 C6 

17β-estradiol kg rio 2,55E-8 1,77E-7 1,63E-7 1,70E-7 1,70E-7 

etinilestradiol kg rio 1,33E-7 1,23E-7 4,10E-7 4,10E-7 1,23E-7 

estrona kg rio 9,00E-9 8,50E-8 1,26E-7 8,70E-8 8,40E-8 

triclosan kg rio 5,50E-8 1,90E-8 3,32E-7 3,58E-7 1,90E-8 

gemfibrozila kg rio 1,01E-7 5,59E-6 1,00E-7 1,01E-6 1,00E-7 

acido salicílico kg rio 5,08E-7 2,60E-8 6,50E-8 7,50E-8 3,50E-9 

ibuprofeno kg rio 3,33E-7 6,80E-8 6,95E-8 2,15E-8 2,15E-8 

cafeína kg rio 7,10E-8 8,05E-7 9,93E-6 5,35E-7 3,21E-7 

naftaleno kg rio 9,00E-9 2,18E-8 9,00E-9 9,00E-9 2,90E-9 

benzo(a)antraceno kg rio 2,65E-8 2,65E-8 2,65E-8 9,00E-9 2,90E-8 

fluoranteno kg rio 7,50E-9 7,50E-9 7,50E-9 7,50E-9 2,60E-8 

fluoreno kg rio 5,50E-9 1,90E-8 5,50E-9 1,90E-8 5,30E-8 

benzo(k)fluoranteno kg rio 1,35E-8 1,35E-8 1,35E-8 1,35E-8 4,50E-8 

fenantreno kg rio 1,25E-8 1,25E-8 1,25E-8 1,25E-8 4,25E-8 

benzo(b)fluoranteno kg rio 2,75E-8 2,75E-8 2,75E-8 2,75E-8 2,75E-8 

antraceno kg rio 2,30E-8 2,30E-8 2,30E-8 2,30E-8 6,50E-8 

indeno(1,2,3-cd)pireno kg rio 3,30E-8 3,30E-8 3,30E-8 3,30E-8 3,30E-8 

benzo(g,h,i)pirileno kg rio 2,61E-7 2,61E-7 2,61E-7 2,61E-7 2,61E-7 

acenafteno kg rio 4,20E-8 4,20E-8 4,20E-8 4,20E-8 4,20E-8 

pireno kg rio 1,55E-8 1,55E-8 1,55E-8 1,55E-8 5,20E-8 

benzo(a)pireno kg rio 4,35E-8 4,35E-8 4,35E-8 4,35E-8 4,35E-8 

acenoftileno kg rio 8,50E-9 2,85E-8 2,85E-8 2,85E-8 2,85E-8 

criseno kg rio 2,30E-8 2,30E-8 2,30E-8 2,30E-8 2,30E-8 

dibenz(a,h)antraceno kg rio 1,12E-7 1,12E-7 1,12E-7 1,12E-7 1,12E-7 

1 – Subcompartimento. 

 

 Tanto na Tabela 40, quanto na Tabela 41 são apresentados os 

subcompartimentos em que as substâncias referidas alcançam após a saída do 

sistema. Na maior parte dos casos presentes, as substâncias atingem o rio em que o 

efluente da ETE é lançado. Nos casos do Dióxido de Carbono biogênico e do Óxido 

Nitroso é considerado o impacto em uma região com alta densidade populacional.  
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5.2.3 Método de Avaliação de Impacto Ambiental 

 

 A escolha do método de avaliação do impacto ambiental foi baseada no 

objetivo do estudo e nas características de emissão do processo estudado. A 

intenção foi avaliar o impacto ambiental de uma ETE, que tem como característica a 

emissão de efluentes com substâncias eutrofizantes e tóxicas. Com o auxílio do 

International Reference Life Cycle Data System (ILCD) Handbook – 

Recommendations for Life Cycle Impact Assessment in the European Context (2011) 

foi possível estabelecer quais métodos seriam indicados para o objetivo do estudo. 

Foram escolhidas as categorias de Eutrofização, Toxicidade de Água Doce e 

Toxicidade Humana para avaliar os impactos da ETE Emboguaçu. Para essas 

categorias alguns métodos foram indicados, como segue na Tabela 42. 

 

Tabela 42 - Métodos de Avaliação de Impacto Ambiental indicados para cada categoria de impacto 
escolhida. 

Eutrofização Toxicidade de Água Doce Toxicidade Humana 

CML 2002 USEtox USEtox 

EDIP2003 aquatic ReCiPe ReCiPe 

LIME IMPACT2002+ IMPACT2002+ 

ReCiPe TRACI TRACI 

TRACI EDIP2003 EDIP2003 

Adaptado: EC-JRC (2011). 

 

 Dentre os métodos indicados em cada categoria, foi escolhido o TRACI para 

a avaliação da Eutrofização e o USEtox para as categorias Toxicidade de Água 

Doce e Toxicidade Humana. O TRACI foi escolhido por apresentar alta relevância 

ambiental e boa aplicabilidade, além de apresentar fatores de caracterização para as 

diferentes formas de nitrogênio, fósforo e matéria orgânica. Para as outras duas 

categorias foi selecionado o USEtox, que é caracterizado por ter mais de 2000 

fatores de caracterização para ecotoxicologia e mais de 1250 para toxicidade 

humana, além de grande aceitação dos usuários. Outra característica interessante é 

que o USEtox considera a Toxicidade Humana o contato com substâncias 

potencialmente perigosas através da inalação, ingestão pela água, cultivo de 

alimentos, consumo de carne, leite e peixe (Rosenbaum et al., 2008). Já a 

Toxicidade de Água Doce é baseada nas pesquisas feitas de exposição dos 

diversos organismos presentes no ambiente em relação as diferentes substâncias. 

Na Toxicologia Humana, o USEtox se divide em Cancerígeno e Não Cancerígeno, 
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para caracterizar de uma maneira mais específica as substâncias presentes nos 

processos.  

 

5.2.4 Limitações do Estudo 

 

 Os estudos de Avaliação do Ciclo de Vida são caracterizados pelas suas 

restrições e limitações. No estudo da ETE Emboguaçu as limitações presentes foram 

referentes à adaptação de um dataset que foi baseado em dados de ETEs suíças, 

que possuem características operacionais e de manutenção diferentes das ETEs 

brasileiras, especialmente da ETE Emboguaçu. Outro fator foi a obtenção dos dados 

secundários, que foram calculados por meio de um processo de iterações 

matemáticas de relações entre as substâncias requeridas.  

 Os métodos utilizados não foram regionalizados, ou seja, foram elaborados 

com base em dados dos EUA (TRACI) e Europa (USEtox). A não regionalização do 

método afeta o modo como é modelado o comportamento das substâncias no meio 

ambiente, resultados em fatores de caracterização específicos para as regiões em 

que foram considerados no modelo. 

 

5.3 RESULTADOS DO DESEMPENHO AMBIENTAL  

 

Os resultados do potencial de eutrofização da ETE Emboguaçu variam 

durante o período amostral e tiveram, em todas as coletas, a maior influência do 

tratamento do que das outras entradas do sistema, como pode ser visto na Figura 

29. Na Figura 29A está presente o impacto que cada entrada do sistema tem no 

potencial de eutrofização da ETE e, de uma maneira geral, o tratamento em si foi o 

principal contribuinte nesse impacto. O tratamento de esgoto representou, na média, 

98,5% deste impacto, sendo o restante 0,9% da infraestrutura da ETE, 0,5% do 

consumo elétrico e 0,1% do consumo de papel e plástico. 

Os estudos de Teodosiu et al. (2016) e Li et al. (2013) também 

apresentaram que uma parcela significativa do tratamento do efluente contribuiu 

para a eutrofização, ambos aproximadamente 90%, e o restante foi devido ao 

consumo elétrico ou construção da ETE. Dentre as coletas houve variações entre 

elas, especialmente nas coletas 4 e 5, em que a eutrofização alcançou os seus 
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maiores valores, 0,06 e 0,08 kg de N equivalente, respectivamente. Estas duas 

coletas foram as únicas amostradas no período de primavera e verão, ou seja, com 

as maiores temperaturas, o que acabou refletindo em um maior potencial de 

eutrofização.  
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Figura 29 - Potencial de eutrofização da ETE Emboguaçu referente as suas entradas e saídas do 
dataset (A) e as substâncias que mais contribuíram para o potencial de eutrofização do tratamento de 
efluentes (B). Nos gráficos a sigla B. D. Representa os resultados da base de dados.  

 

   

No trabalho de Lorenzo-Toja et al. (2016), as diferenças do potencial de 

eutrofização entre amostragens no verão e no inverno foram pequenas e ainda 

assim o inverno apresentou os maiores valores. Segundo o autor, esse fato ocorreu, 

pois no inverno foi produzida uma menor quantidade de lodo, que foi responsável 

por essa diferença. Vale ressaltar que as fronteiras do trabalho de Lorenzo-Toja et 

al. (2016) foram diferentes das estabelecidas pelo presente estudo, o que também 

pode representar em resultados diferentes.  

Comparando com os valores correspondentes a base de dados, apenas as 

amostragens 3 (C3) e 6 (C6)  tiveram valores do potencial de eutrofização menores. 

Esses dados mostram que a ETE Emboguaçu teve uma variação do seu impacto 

eutrofizante durante o período amostral e atingiu seu ápice na quinta amostragem 

(C5), na qual não houve eficiência de remoção de N-Amoniacal e do Ortofosfato. As 

concentrações desses compostos na saída da ETE foram de 74,27 ± 1,79 e 4,06 ± 

0,02 mg L-1, respectivamente.  

 Com relação à Figura 29B, na qual estão presentes as distribuições do 

impacto de eutrofização de cada substância, o N-Amoniacal e o Ortofosfato se 
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apresentaram como os principais contribuintes. Na média o ortofosfato teve uma 

contribuição de aproximadamente 41% do total, sendo de 66,3% na segunda 

amostragem (C2). O N-Amoniacal teve forte influência nas coletas 4 (C4)  e 5 (C5), 

em que representou 59,1 e 76,4% respectivamente. Entre as demais substâncias, a 

DQO se destacou na quarta amostragem (C4), na qual representou 23,1 % do 

impacto total de eutrofização. Já na base de dados, o Nitrato foi a substância mais 

impactante (38,7%), seguido do N-Amoniacal (29,0%) e Ortofosfato (23,6%). É 

importante lembrar que os dados referentes à base de dados são de ETEs na Suíça, 

por isso o problema do potencial de eutrofização é outro, comparado com a ETE 

Emboguaçu. Gallego et al. (2008) mostraram que o N-Amoniacal e o Ortofosfato 

foram os principais contribuintes para o potencial de eutrofização em ETEs, variando 

de 60 a 90% do potencial, o que esteve de acordo com o presente estudo.   

 Com relação ao potencial de Toxicidade Humana Não Cancerígena, não 

houve variações significativas entre as coletas, os resultados desse potencial de 

impacto estão presentes na Figura 30.  
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Figura 30 - Distribuição do potencial de toxicidade humana não cancerígena entre as partes 
integrantes do sistema da ETE Emboguaçu. B. D. se refere a base de dados. 

 

 Somente na categoria de impacto Toxicidade Humana Não Cancerígena o 

Tratamento de efluentes ficou abaixo 50% na contribuição do potencial, sendo 

aproximadamente 48,6%. As demais entradas e saídas tiveram a maior 

representação entre todas as categorias de impacto, sendo 35,7% para a 
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infraestrutura da ETE, 13,9% para a energia consumida, 1,3% para o resíduo de 

papel e 0,5% para o resíduo de plástico. Mais uma vez a base de dados tem um 

potencial de impacto menor do que o mensurado na ETE Emboguaçu, mesmo com 

a baixa influência dos contaminantes emergentes. Neste caso o potencial de 

impacto da base de dados foi aproximadamente 80% do potencial da ETE 

Emboguaçu. Na Tabela 43 está presente a contribuição percentual de cada 

substância em cada coleta do potencial de Toxicidade Humana Não Cancerígena. 

 

Tabela 43 - Contribuição das substâncias para a categoria de potencial de impacto toxicidade 
humana não cancerígena. Estão presentes as dez substâncias mais impactantes e os contaminantes 
emergentes. 

C2  C3  C4  C5  C6 

Pa Subb %c  P Sub %  P Sub %  P Sub %  P Sub % 

1 Zn1 42,6  1 Zn1 42,5  1 Zn1 42,6  1 Zn1 42,5  1 Zn1 42,6 

2 As1 22,8  2 As1 22,8  2 As1 22,8  2 As1 22,8  2 As1 22,8 

3 Pb1 10,6  3 Pb1 10,6  3 Pb1 10,6  3 Pb1 10,6  3 Pb1 10,6 

4 Hg2 5,8  4 Hg2 5,8  4 Hg2 5,8  4 Hg2 5,8  4 Hg2 5,8 

5 Zn2 4,8  5 Zn2 4,8  5 Zn2 4,8  5 Zn2 4,8  5 Zn2 4,8 

6 Cd1 3,5  6 Cd1 3,5  6 Cd1 3,5  6 Cd1 3,5  6 Cd1 3,5 

7 Zn3 3,4  7 Zn3 3,4  7 Zn3 3,4  7 Zn3 3,4  7 Zn3 3,4 

8 Pb2 2,0  8 Pb2 2,0  8 Pb2 2,0  8 Pb2 2,0  8 Pb2 2,0 

9 As2 1,0  9 As2 1,0  9 As2 1,0  9 As2 1,0  9 As2 1,0 

10 Cd2 0,9  10 Cd2 0,9  10 Cd2 0,9  10 Cd2 0,9  10 Cd2 0,9 

56 PRN1 2E-5  56 PRN1 2E-5  56 PRN1 2E-5  56 PRN1 2E-5  51 PRN1 7E-5 

60 FLT1 2E-5  60 FLT1 2E-5  60 FLT1 2E-5  60 FLT1 2E-5  53 FLT1 6E-5 

63 ACE1 6E-6  63 ACE1 6E-6  63 ACE1 6E-6  63 ACE1 6E-6  63 FLN1 8E-6 

73 ANT1 2E-6  70 NFT1 4E-6  73 ANT1 2E-6  70 FLN1 3E-6  64 ACE1 6E-6 

76 NFT1 2E-6  71 FLN1 3E-6  76 NFT1 2E-6  74 ANT1 2E-6  67 ANT1 5E-6 

84 FLN1 8E-7  75 ANT1 2E-6  84 FLN1 8E-7  77 NFT1 2E-6  90 NFT1 5E-7 

1 – Impacto na Água; 2 – Impacto no Ar; 3 – Impacto no Solo; a – Posição; b – Substância; c – 
Porcentagem de contribuição.  

 

 Ao contrário do potencial de Ecotoxicidade de Água Doce em que todas as 

substâncias mais relevantes estavam relacionadas com a emissão na água, neste 

potencial de impacto as emissões se dividem entre água, solo e ar. Neste caso as 

emissões para a água representaram 81% de todo o impacto, seguido das emissões 

para o ar com 15% e 4% das emissões para o solo. De todas as emissões para a 

água, 60% são vindas do Tratamento do Efluente, 29% da infraestrutura da ETE e 

9% da energia consumida. Já nas emissões no ar, 82% vem da infraestrutura e 17% 

da energia consumida. Esse quadro se inverte quando a discussão é sobre as 

emissões no solo, pois nesse quesito 96% do potencial de impacto de Toxicidade 
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Humana Não Cancerígena vem da energia consumida e o restante vem da 

infraestrutura.  

 O potencial de impacto da energia consumida na emissão no solo foi devido 

ao tipo de energia produzida no Brasil, que é de origem hidrelétrica. Esse tipo de 

energia demanda de uma grande área alagada para a construção dos reservatórios 

e consequentemente um grande impacto no solo, especialmente na incorporação de 

metais nos sedimentos (FRÉMION et al., 2016; BING et al., 2016) e no 

desmatamento de grandes áreas (CHEN et al., 2015). Com relação às emissões no 

ar, a infraestrutura da ETE foi a principal responsável devido ao transporte dos 

materiais necessários para a infraestrutura e a produção dos metais utilizados na 

mesma. Na emissão da água o Tratamento do Efluente foi o principal contribuinte 

devido à presença de metais no efluente da ETE. Essas substâncias foram também 

as principais contribuintes nesse potencial de impacto, como o Zn, As e Pb. Este 

último é relacionado em algumas pesquisas com problemas cardiovasculares 

(GERALDES et al., 2016) e afeta alguns órgãos como rins e coração (IYER et al., 

2015). O As é outro elemento traço que tem grande potencial tóxico na saúde 

humana, principalmente porque afeta os sistemas nervoso, dermatológico, 

respiratório e entre outros, além de ter efeitos carcinogênicos (KESICI, 2016). Em 

estudo de Alfonsin et al. (2014) também é demonstrado que o consumo elétrico tem 

grande impacto na Toxicidade Humana, segundo os autores acontece isso devido 

aos Fatores de Caracterização de metais serem maiores que os dos contaminantes 

emergentes e outras substâncias relacionadas.  

 Neste potencial de impacto os contaminantes emergentes não foram 

significativos, pois não há Fatores de Caracterização para a maior parte deles. 

Apenas alguns HPAs foram caracterizados nessa categoria e ainda assim tiveram 

baixa representatividade no impacto, pois a suas concentrações foram baixas, 

devido a sua hidrofobicidade. Neste caso, o seu potencial de impacto pode estar 

relacionado ao lodo, que não foi considerado neste estudo. Alfonsin et al. (2014) 

também reportaram esse problema da falta de Fatores de Caracterização para a 

Toxicidade Humana de muitos contaminantes emergentes.  

 Na Figura 31 constam os resultados do potencial de impacto para a 

Toxicidade Humana Cancerígena, comparando as coletas e a média das coletas 

com os datasets com e sem os contaminantes emergentes, além da própria base de 

dados (B. D.). 
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Figura 31 - Comparação do potencial de Toxicidade Humana Cancerígena entre as coleta, a média e 
a base de dados (B. D.). 

 

 Inicialmente foi possível observar que as coletas C3 e C5 tiveram potenciais 

de Toxicidade Humana Cancerígena semelhantes entre si, porém diferentes das 

outras coletas (C2, C4 e C6). Esse fato ocorreu devido a maior concentração de Cr 

VI no efluente da ETE, que é reflexo da maior concentração de Cr no afluente da 

ETE. Com isso, nas coletas 3 e 5 o Tratamento de Efluentes foi responsável por 

91% do potencial e nas demais coletas foi 76%, já na base de dados foi 72%. Se 

não fosse a maior concentração de Cr VI na saída da ETE Emboguaçu nas coletas 3 

e 5, a ETE teria uma distribuição percentual do potencial de impacto de Toxicidade 

Humana Cancerígena muito próxima da base de dados, que é referente a ETEs 

instaladas na Suíça. No trabalho de Fang et al. (2016) o potencial de impacto 

referente a operação da estação e a descarga do efluente representou mais de 90% 

da Toxicidade Humana Cancerígena, mesmo sendo o efluente descartado no mar. 

Considerando que a fronteira do Tratamento de Efluentes do presente trabalho seja 

correspondente a operação da ETE e descarga do efluente do trabalho de Fang et 

al. (2016), o percentual do potencial de impacto foi semelhante com o da ETE 

Emboguaçu nas coletas 3 e 5. Na Tabela 44 tem-se a distribuição percentual do 

potencial de impacto de cada substância em cada coleta da Toxicidade Humana 

Cancerígena. 
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Tabela 44 - Contribuição das substâncias para a categoria de potencial de impacto Toxicidade 
Humana Cancerígena. Estão presentes as dez substâncias mais impactantes e os contaminantes 
emergentes. 

 C2    C3    C4    C5    C6  

Pa Subb %c  P Sub %  P Sub %  P Sub %  P Sub % 

1 Cr VI1 96,9  1 Cr VI1 98,9  1 Cr VI1 96,8  1 Cr VI1 98,8  1 Cr VI1 96,9 

2 Ni1 1,3  2 Ni1 0,5  2 Ni1 1,3  2 Ni1 0,5  2 Ni1 1,3 

3 Cr VI3 0,8  3 Cr IV3 0,3  3 Cr IV3 0,8  3 Cr IV3 0,3  3 Cr IV3 0,8 

4 As1 0,5  4 As1 0,2  4 As1 0,5  4 As1 0,2  4 As1 0,5 

5 Cr VI2 0,1  5 Cr VI2 0,1  5 Cr VI2 0,1  5 Cr VI2 0,1  5 Cr VI2 0,1 

6 Hg2 0,1  6 Hg2 3E-2  6 EE21 0,1  6 EE21 0,1  6 Hg2 0,1 

7 Pb1 5E-2  7 Pb1 2E-2  7 Hg2 0,1  7 Hg2 3E-2  7 Pb1 5E-2 

8 EE21 4E-2  8 EE21 2E-2  8 Pb1 5E-2  8 Pb1 2E-2  8 EE21 4E-2 

9 As2 2E-2  9 As2 9E-3  9 As2 2E-2  9 As2 9E-3  9 As2 2E-2 

10 Cd1 2E-2  10 Cd1 8E-3  10 Cd1 2E-2  10 Cd1 8E-3  10 Cd1 2E-2 

20 DahA1 3E-3  20 DahA1 1E-3  20 DahA1 3E-3  20 DahA1 1E-3  20 DahA1 3E-3 

21 BaP1 1E-3  21 GFZ1 6E-4  21 BaP1 1E-3  21 BaP1 5E-4  21 BaP1 1E-3 

32 GFZ1 3E-5  22 BaP1 5E-4  32 GFZ1 3E-5  28 GFZ1 1E-4  32 GFZ1 3E-5 

39 NFT1 8E-6  34 NFT1 7E-6  39 NFT1 8E-6  39 NFT1 3E-6  43 NFT1 3E-6 

1 – Impacto na Água; 2 – Impacto no Ar; 3 – Impacto no Solo; a – Posição; b – Substância; c – 
Porcentagem de contribuição.  

 

 Do todos os contaminantes emergentes analisados apenas cinco tem Fator 

de Caracterização para a Toxicidade Humana Cancerígena. Desses cinco 

compostos, 2 foram fármacos (EE2 e GFZ) e três foram HPAs (DahA, BaP e NFT). 

Devido a isso os contaminantes emergentes tiveram pouca influência nessa 

categoria de potencial de impacto. Mesmo assim o EE2 foi o contaminante com 

maior percentual de contribuição, variando de 0,02% (C3) a 0,1% (C4 e C5). Esse 

potencial de efeito carcinogênico do EE2 já foi reportado por alguns estudos, que 

apontaram uma forte relação com alguns tipos de câncer e mutações genéticas 

(WHO, 1999; SIDDIQUE et al., 2005; BRAMBILLA et al., 2010).  

 O Cr VI emitido na água foi responsável por mais de 96% do potencial de 

impacto nas coletas C2, C4 e C6 e mais 98% das demais coletas (C3 e C5). Esse 

alto potencial cancerígeno do Cr VI foi confirmado por Ma et al. (2015), que 

demonstraram que o Cr VI tem forte relação com diversos tipos de câncer, 

especialmente do pulmão, sendo um dos metais com maior potencial carcinogênico. 

Este metal também apareceu na lista com a sua emissão no ar e no solo, a primeira 

relacionada com a infraestrutura da ETE e a segunda com o consumo de energia. O 

Ni foi o segundo metal com a maior contribuição percentual, variando de 0,5 a 1,3%. 

Mesmo sendo bem menor que o Cr VI, o Ni também tem sido estudado e 

classificado como um metal com efeitos carcinogênicos significativos, causando 



159 

 

alterações no DNA (SIVULKA; SEILKOP, 2009; HANEY JR et al., 2012). Em estudo 

de Risch et al. (2015) realizado na cidade de Grabels na França, o potencial de 

impacto de Toxicidade Humana tem mais de 80% de contribuição da operação da 

ETE, que corresponde a energia consumida e as substâncias químicas utilizadas no 

tratamento, como precipitantes e outros. A energia consumida e as substâncias 

químicas usadas no tratamento são caracterizadas pela emissão de metais na água, 

que são os principais contribuintes do potencial de Toxicidade Humana. Esse fato 

também foi observado na ETE Emboguaçu, onde os metais são responsáveis por 

mais e 90% tanto do potencial de Toxicidade Humana Cancerígena como Não 

Cancerígena.  

 O potencial de Ecotoxicidade de Água Doce calculado na ETE Emboguaçu 

está presente na Figura 32, comparando os datasets com a presença e ausência 

dos contaminantes emergentes. 
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Figura 32 - Comparação do potencial de Ecotoxicidade de Água Doce entre os datasets com os 
contaminantes emergentes e sem os contaminantes emergentes, em cada coleta, na média e com a 
base de dados (B. D.). 

 

 Comparando os datasets que apresentam os contaminantes emergentes e 

os que não apresentam, fica clara a influência que esses compostos têm no 

aumento deste potencial de Ecotoxicidade de Água Doce. Exceto pela segunda 

amostragem, que a diferença foi de apenas 40% de aumento com a presença dos 

contaminantes emergentes, todas as demais foram acima de 200%, sendo que na 
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sexta amostragem a diferença foi de 254%. Na média a diferença foi de 200%, isso 

mostra que os contaminantes emergentes abordados nesse estudo foram 

significativos na variação do potencial de eutrofização. Nos datasets que 

consideraram os emergentes foi o tratamento do efluente que respondeu pela maior 

parte do impacto, seguido da infraestrutura e da energia consumida. Nos datasets 

que não incluíram os emergentes a maior influência foi da infraestrutura da ETE. 

Essa contribuição da infraestrutura se dá devido à presença dos metais usados na 

estrutura da ETE, que contribuem para esse potencial de impacto. Da mesma 

maneira, a energia consumida também tem uma parcela de contribuição através dos 

metais.  

 Comparando os resultados obtidos com os da base de dados foi possível 

perceber que o que foi mensurado pela base de dados está muito aquém do que a 

realidade da ETE mostra. O potencial de ecotoxicidade de água doce da base de 

dados foi somente 30%, na média, dos apresentados nas coletas. Entre as coletas a 

variação do potencial foi baixa, exceto na coleta 2, em que foi aproximadamente 2,5 

vezes menor que as demais. Esse fato ocorreu devido a menor concentração dos 

contaminantes emergentes, especialmente o 17β-estradiol.  

 A contribuição de cada composto, especialmente dos contaminantes 

emergentes abordados, no potencial de Ecotoxicidade de Água Doce da ETE 

Emboguaçu consta na Tabela 45. 

 Os metais se destacaram entre os compostos que mais contribuíram para o 

potencial de Toxicidade de Água Doce, os principais foram o Cu, o Zn e o Cr (VI). 

Somando o percentual de contribuição de todos os metais, na segunda coleta 

tiveram participação de 74% do impacto e nas demais variaram de 28 a 31%, 

aproximadamente. A alta toxicidade do Cu é apontada em estudos como de Castro-

Català et al. (2016), em que foi avaliada a o risco de toxicidade do sedimento de 4 

importantes rios da península Ibérica e se constatou que o Cu foi o metal de maior 

toxicidade nessas regiões. Esse metal foi o que se apresentou com o maior 

potencial de impacto (7,91 CTUe), em todas as coletas. 

 O Zn, que chegou a ter potencial de impacto de 2,30 CTUe, é também 

considerado tóxico no meio ambiente. Elsier (1993) mostrou que a mediana da 

concentração letal (CL50) de peixes de água doce expostos ao zinco varia de 66 a 

40990 μg L-1, entretanto efeitos subletais em espécies mais sensíveis chegam a 5 μg 

L-1 de exposição ao Zn. 
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Tabela 45 - Contribuição das substâncias para a categoria de potencial de impacto Ecotoxicidade de 
Água Doce. Estão presentes as dez substâncias mais impactantes e os contaminantes emergentes. 

C2  C3  C4  C5  C6 

Pa Subb %c  P Sub %  P Sub %  P Sub %  P Sub % 

1 Cu 48,9  1 E2 69,0  1 E2 68,3  1 E2 67,4  1 E2 71,0 

2 E2 26,9  2 Cu 16,8  2 Cu 18,0  2 Cu 17,0  2 Cu 18,0 

3 Zn 13,2  3 Cr VI 6,3  3 Zn 5,2  3 Cr VI 6,4  3 Zn 5,2 

4 Cr VI 6,2  4 Zn 4,9  4 Cr VI 2,4  4 Zn 4,9  4 Cr VI 2,4 

5 Ni 3,3  5 Ni 1,2  5 CAF 1,6  5 EE2 1,5  5 Ni 1,3 

6 V 1,3  6 V 0,5  6 EE2 1,6  6 Ni 1,2  6 V 0,5 

7 EE2 1,3  7 EE2 0,4  7 Ni 1,3  7 V 0,5  7 EE2 0,5 

8 Cd 0,8  8 Cd 0,3  8 V 0,5  8 Cd 0,3  8 Cd 0,3 

9 Pb 0,3  9 Pb 0,1  9 Cd 0,3  9 Pb 0,1  9 Pb 0,1 

10 As 0,2  10 CAF 0,1  10 Pb 0,1  10 As 0,1  10 PRN 0,1 

12 BaA 0,1  13 BaA 4E-2  12 TRC 0,1  11 CAF 0,1  12 BaA 0,1 

14 PRN 0,1  15 PRN 3E-2  14 BaA 5E-2  12 TRC 0,1  14 CAF 5E-2 

21 ANT 3E-2  22 ANT 1E-2  16 PRN 3E-2  15 PRN 3E-2  16 ANT 4E-2 

23 TRC 3E-2  27 TRC 4E-3  23 ANT 1E-2  22 BaA 2E-2  26 FLT 6E-3 

24 CAF 3E-2  28 E1 4E-3  27 E1 6E-3  23 ANT 1E-2  28 TRC 4E-3 

35 FLT 4E-3  36 FLT 2E-3  36 FLT 2E-3  28 E1 4E-3  30  E1 4E-3 

38 BaP 3E-3  39 BaP 1E-3  39 BaP 1E-3  36 FLT 2E-3  37 FEN 2E-3 

40 DahA 2E-3  41 DahA 7E-4  41 DahA 7E-4  39 BaP 1E-3  40 BaP 1E-3 

43 FEN 1E-3  44 FEN 4E-4  44 FEN 5E-4  41 DahA 7E-4  42 DahA 7E-4 

44 E1 1E-3  46 ACE 4E-4  46 ACE 4E-4  44 FEN 4E-4  46 ACE 4E-4 

46 ACE 1E-3  57 FLN 1E-4  62 NFT 4E-5  46 ACE 4E-4  50 FLN 3E-4 

53 AS 5E-4  59 NFT 9E-5  63 FLN 4E-5  57 FLN 1E-4  70 NFT 1E-5 

54 IBU 4E-4  64 IBU 3E-5  64 IBU 3E-5  63 NFT 4E-5  73 IBU 1E-5 

64 NFT 1E-4  75 AS 9E-6  66 AS 2E-5  64 AS 3E-5  92 AS 1E-6 

65 FLN 9E-5          74 IBU 1E-5     

a – Posição; b – Substância; c – Porcentagem de contribuição.  
Nota: Todos os valores são referentes a impactos causados na água.  

 

   O Cr VI teve uma contribuição significativa, sendo de 1,07 (coletas 2, 4 e 6) 

a 2,97 CTUe (coletas 3 e 6). Os dados referentes ao Cr VI foram secundários, ou 

seja, não vieram da análise laboratorial desse composto, mas sim da planilha macro 

cedida pelo ecoinvent. Então os dados foram estimados com base nos valores dos 

outros parâmetros de análise, especialmente o Cr III, este sim analisado no trabalho. 

Porém, o seu resultado foi significativo no potencial de Ecotoxicidade de Água Doce, 

fato demonstrado por estudos que indicaram a toxicidade deste composto em 

ambientes naturais, como o caso do trabalho de Wise et al. (2016). Neste estudo os 

autores mostraram que baixas doses de cromo hexavalente foram capazes de gerar 

efeitos citotóxicos e genotóxicos em jacarés. 

 Com relação aos contaminantes emergentes, exceto na segunda 

amostragem, nas demais analisadas o 17β-estradiol (E2) foi o principal contribuinte 

do potencial de Ecotoxicidade de Água Doce, tendo na sexta amostragem uma 
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representação de 71% do potencial. Esse alto percentual esteve de acordo com o 

que a literatura de toxicidade deste composto. Segundo estudo de Frédéric e Yves 

(2014) o E2 tem um dos menores valores para o PNEC (concentração previsível 

sem efeito) entre os produtos farmacêuticos, cerca de 1.10-5 μg L-1, ou seja, uma 

concentração de 1.10-5 μg L-1 desse composto tem efeitos tóxicos na biota. Neste 

mesmo estudo foi apontado que o etinilestradiol tem PNEC de aproximadamente 

1.10-4 μg L-1 e a cafeína pouco mais de 1.10-3 μg L-1. O primeiro composto (EE2) 

teve seu ápice de contribuição na quarta amostragem (1,6%), assim como a cafeína 

(1,6%). A cafeína se destaca não só pelo seu potencial tóxico, mas principalmente 

pelas altas concentrações encontradas, vide a quarta amostragem, em que foi 

quantificada com 9,96 μg L-1 no efluente da ETE Emboguaçu e teve potencial de 

impacto de 0,7 CTUe. 

 Os demais contaminantes emergentes analisados tiveram pouca influência 

neste potencial, até mesmo os HPAs, que são notoriamente conhecidos pelos seus 

potenciais tóxicos no meio ambiente (WITHE, 2002; WHO, 2010). Provavelmente, 

pode estar relacionado com as baixas concentrações desses compostos 

encontrados no efluente da ETE ou também com a defasagem dos Fatores de 

Caracterização do método de Avaliação de Impacto do Ciclo de Vida, que neste 

caso foi o USEtox. Estudos anteriores (ALFONSIN et al., 2014; MORAIS et al., 2013; 

IGOS et al., 2012; MUÑOZ et al., 2008) já haviam reportado algumas inconsistências 

dos Fatores de Caracterização implementados pelos métodos de AICV para os 

contaminantes emergentes. 

 

5.4 CONSIDERAÇÕES  

 

 O desenvolvimento do Desempenho Ambiental da ETE Emboguaçu foi um 

importante passo para o entendimento do comportamento da ETE. Este estudo 

mostrou que a ETE realiza um processo que tem impacto ambiental na região em 

que ela está inserida. Um parâmetro que mostrou esse impacto foi o potencial de 

Eutrofização. Esse potencial variou com o tempo e foi caracterizado pela presença 

constante do N-amoniacal e do Ortofosfato no efluente. Esse resultado ajuda ao 

entendimento da ETE e reafirma a importância da remoção dos nutrientes durante o 

processo de tratamento.  
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 Outros aspecto relevante foi a presença dos contaminantes emergentes, que 

tiveram influência nos impactos relacionados a Toxicidade Humana e, 

principalmente, na Ecotoxicidade de Água Doce. Compostos como os hormônios 

femininos, 17β-estradiol e etinilestradiol, foram os mais relevantes, se mostrando 

como prioritários para a remoção pela ETE. Essa percepção é importante para o 

dimensionamento da ETE, que pode optar por processos e até modos de operação 

(maiores idade do lodo e etc.) para melhorar a eficiência de remoção desses 

compostos.  

 É importante ressaltar que a ETE não causa um impacto constante ao longo 

do tempo, o potencial de impacto variou de acordo com a eficiência de remoção dos 

poluentes. Esse aspecto mostra a necessidade de se manter um sistema de 

tratamento o mais estável possível, que evite flutuações no tratamento para evitar 

flutuações no impacto ambiental. 

 Com relação a técnica da ACV a escolha dos parâmetros introduzidos no 

dataset se mostraram muito importante. Ficou claro que quando foi avaliado um 

dataset sem a presença dos contaminantes emergentes os impactos foram 

inferiores. O cuidado que se deve ter com o dataset no desenvolvimento de um 

estudo de ACV é grande e deve estar atrelado com os objetivos traçados pelo 

estudo. Neste caso os contaminantes emergentes se mostraram como peças 

preponderantes na análise de impacto ambiental de uma ETE. 
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CAPÍTULO 6 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

 

6.1  PRINCIPAIS CONTRIBUIÇÕES  

 

 As ETEs são consideradas pontos de contaminação ambiental, não só pela 

emissão de nutrientes pelos seus efluentes, mas também, mais recentemente, pela 

emissão dos microcontaminantes emergentes. O impacto ambiental que uma ETE 

pode causar no meio ambiente tem sido foco de estudo de muitos pesquisadores 

nas últimas décadas. Os estudos tentam englobar o máximo possível de variáveis, 

as emissões atmosféricas, o destino do lodo gerado e, principalmente, o efluente 

gerado.  

 O presente estudo enfocou nas características físicas e químicas do 

efluente, dando destaque para os contaminantes emergentes. Através de um 

monitoramento bimestral durante um ano foi possível estudar as rotas de alguns 

desses contaminantes dentro de uma ETE e implicar sobre os possíveis impactos 

que a ETE causa no meio em que está inserida. A Figura 33 mostra as principais 

contribuições do presente estudo, de acordo com as áreas estudadas.  

 O estudo da ETE Emboguaçu possibilitou a visão do comportamento de uma 

ETE com problemas operacionais e influenciada pela presença de salinidade no 

esgoto. Com o monitoramento foi possível entender melhor as variações da 

eficiência durante um ano e assim insinuar a respeito dos problemas enfrentados 

pela estação. A salinidade do esgoto bruto, a princípio, não foi um fator 

preponderante na eficiência reduzida de remoção dos nutrientes e dos 

contaminantes emergentes, mas indicou ser um aspecto relevante. Estudos 

anteriores abordaram a toxicidade que a salinidade pode causar nos microrganismos 

do tratamento, porém também relataram que pode haver adaptação com esse 

estado. O caso da ETE Emboguaçu pode estar em um meio termo, pois ao passo 

que tem a eficiência de remoção do N-Amoniacal acima de 70% em cinco das seis 

amostragens e as remoções de fósforo acima de 50% em duas amostragens, a 

remoção dos micropoluentes foi instável, mostrando possível influência negativa da 

salinidade (correlação de Spearman negativa com alguns compostos).  
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Figura 33 - Principais contribuições da tese, em suas respectivas áreas abordadas. 

 

Outro aspecto importante na caracterização da ETE Emboguaçu foi o modo 

de operação. Nesta estação foi determinado o descarte do lodo como parâmetro 

principal e os demais, como a idade do lodo, como consequência deste. Esse 

método de operação causa grande instabilidade, principalmente na fauna microbiana 

em que, com a alteração das vazões de entrada, tem seu tempo de residência 

celular alterado, dificultando a sua estabilização e degradação do esgoto. Porém é 

importante ter em mente que a situação da ETE Emboguaçu pode ser corriqueira em 

um país em que o investimento em saneamento é baixo. Isto fortifica a importância 

de estudar o comportamento da ETE Emboguaçu, mesmo com todos esses 

interferentes (salinidade e operação) e assim gerar dados que possam ser utilizados 

por outros trabalhos. 

No estudo focado nos contaminantes emergentes o presente trabalho pode 

calcular os coeficientes sólido-líquido (Kd) dos micropoluentes analisados e, com 

isso, avaliar as possíveis rotas dos contaminantes durante um processo de 

tratamento de efluentes, neste caso um tratamento aeróbio. O cálculo do Kd foi 

possível devido a quantificação dos compostos tanto da fase sólida como na líquida 

dentro do tanque de aeração e foi primordial para o restante da análise das rotas 

dos contaminantes na ETE. Com o conhecimento do Kd pode-se inferir a respeito da 

tendência do poluente estar aderido na fase sólida (lodo e SST) ou dissolvido na 
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fase líquida (efluente). Essa informação é valiosa para o operador de uma ETE que 

deseja aumentar a eficiência de remoção dos micropoluentes sem a necessidade de 

avaliá-los mais profundamente e modificar o tratamento de maneira mais severa. 

Como foi visto no capítulo 4 desta tese, não foi possível encontrar os valores do Kd 

em literaturas anteriores de todas as substâncias, mostrando a escassez desse tipo 

de avaliação. 

 Com relação as rotas dos micropoluentes na ETE, as classes estudadas se 

mostraram com características um pouco diferentes. Algumas classes mostraram 

uma maior tendência em serem biodegradadas, outras persistentes na fase 

dissolvida do efluente e outras aderidas ao lodo e aos SST. Os fármacos foram os 

compostos que tiveram maior porcentagem de biodegradação durante o processo de 

tratamento, exceto pelos β-bloqueadores (metoprolol e propranolol), que foram mais 

persistentes e tiveram presentes dissolvidos no efluente. Os PHP estiveram 

presentes dissolvidos no efluente com maior proporção e frequência, mostrando 

certa recalcitrância durante o tratamento. Os esteróis podem ser divididos entre os 

HSFs e os colesteróis (fitoesteróis e esteroides fecais). Os primeiros se 

caracterizaram pela baixa eficiência de remoção e persistência no efluente e os 

segundos pela adsorção aos sólidos, estando presente no lodo e nos SST em 

concentrações mais elevadas. Por fim os HPAs foram marcados pela significativa 

presença junto ao lodo e aos SST, como já era esperado, devido às características 

de suas moléculas.  

 O desenvolvimento da técnica de ACV na ETE Emboguaçu proporcionou a 

discussão de aspectos voltados ao potencial de impacto da ETE no meio ambiente, 

principalmente referente ao efluente lançado. O estudo de Desempenho Ambiental 

da ETE Emboguaçu apontou as principais substâncias contribuintes para o potencial 

de impacto ambiental, especialmente da eutrofização, ecotoxicidade e toxicidade 

humana. Este tipo de abordagem ajuda a esclarecer os possíveis impactos que uma 

ETE pode causar e ajuda também a diagnosticar quais substâncias devem ser 

realmente monitoradas e removidas durante o tratamento. No caso da ETE 

Emboguaçu o Ortofosfato e o N-Amoniacal se apresentaram como os principais 

contribuintes da eutrofização, assim como os HSFs foram para a ecotoxicidade. Já 

para toxicidade humana os metais pesados se destacaram, como, por exemplo, o Zn 

e o Cr VI. Para o melhor desempenho ambiental da ETE a remoção das substâncias 

citadas é primordial.  
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 Estudos de ACV em ETEs que consideram a presença dos contaminantes 

emergentes ainda são escassos, por isso a esta tese tem um papel importante na 

evolução desse tipo de estudo. A presença dos micropoluentes nos efluentes das 

ETEs já está estabelecida e se tornou mais um problema para as ETEs, devido a 

isso as diferentes técnicas de avaliação de impacto ambiental têm que considerar 

essa possibilidade da maneira mais fiel possível. O estudo da ETE Emboguaçu 

reafirmou esta importância e mostrou que em uma estação de tratamento muitos são 

os problemas que tem o potencial de causar diversos impactos no meio ambiente, 

porém os micropoluentes emergentes são um dos principais.  

 Por fim, a presente tese pode confirmar a hipótese proposta que afirmava 

que a presença de contaminantes emergentes nos efluentes das Estações de 

Tratamento de Efluentes aumenta o impacto ambiental potencial das Estações nas 

regiões em que estão inseridas. De fato, ficou claro que os contaminantes 

emergentes são parte preponderante do potencial de impacto ambiental de uma 

ETE, seja devido a sua baixa eficiência de remoção ou devido a sua alta toxicidade. 

Isso só confirma que em estudos que avaliam as ETEs é necessário incluir a 

avaliação dos micropoluentes emergentes. 

 

6.2 APLICAÇÃO NA REALIDADE BRASILEIRA 

 

Pensando no Brasil como um todo, situações como essa da ETE Emboguaçu 

podem ser frequentes. Muitos municípios não apresentam qualquer tipo de coleta de 

esgoto e muito menos tratamento do mesmo, provavelmente os demais que 

possuem enfrentem problemas de manutenção e operação nas ETEs. Como foi 

citado anteriormente, eram esperados investimentos em saneamento da ordem de 

304 bilhões de reais entre os anos de 2014 a 2033, valores que poderiam ajudar na 

universalização do saneamento e na melhora da qualidade do atendimento. Porém 

as últimas notícias relatam que para o ano de 2016 serão destinados apenas 70 

milhões de reias, um corte de mais de 14 bilhões de reais, se considerarem que era 

previsto um gasto médio de 15 bilhões de reais por ano. Mais uma vez os 

investimentos com o saneamento ficam para segundo plano e temos que esperar 

mais alguns anos para ver a situação e ETEs deficitárias melhorarem.  

 Com todo esse corte de orçamento e os diversos problemas que a 

sociedade brasileira enfrenta, nas diversas áreas sociais e econômicas, é 
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complicado exigir que as ETEs tenham investimentos suficientes para realizarem 

análises de monitoramento mais custosas, especialmente dos contaminantes 

emergentes. O custo desse tipo de procedimento é alto, especialmente 

considerando a quantia de dinheiro que é destinada ao saneamento. Uma forma de 

contornar esse problema é a realização de análises ecotoxicológicas, em que é 

estudado o efeito de substâncias em determinados organismos vivos. Esses testes 

podem ser feitos com os efluentes das ETEs e assim é visto a resposta direta do 

organismo perante ecotoxicidade do efluente. Análises como esta podem diminuir a 

necessidade de avaliar diversos contaminantes diferentes e, assim, reduzir o custo 

desse tipo de avaliação. Claro que também não se pode deixar de avaliar a 

presença dos micropoluentes, mas, deste modo, a sua frequência de análise pode 

ser menor, assim viabilizando a sua análise.  

 De qualquer maneira, para o avanço da sustentabilidade das estações de 

tratamento é necessário que também haja um avanço no entendimento do seu 

impacto no meio ambiente. Por isso que estudos de avaliação de impacto ambiental 

são importantes nesse contexto. Para um engenheiro que necessita construir uma 

estação, informações a respeito dos materiais menos impactantes, dos processos de 

tratamento que possuem uma melhor eficiência de tratamento com um impacto 

ambiental menor são convenientes. Estudos como esses podem reduzir o custo de 

implementação de ETEs, visando sempre atender as legislações e as necessidades 

de tratamento. 

 

6.3 RECOMENDAÇÕES FUTURAS 

 

 Trabalhar com o desempenho ambiental de uma ETE, agregando diferentes 

áreas, abre diversas perspectivas de trabalhos futuros. É possível desenvolver 

pesquisa semelhante, porém em uma ETE em que o modo de operação seja mais 

adequado, com uma representatividade maior, ou seja, que a ETE tenha uma 

capacidade de tratamento maior, represente o consumo de uma população maior 

que a da ETE Emboguaçu. Assim como monitorar cada etapa do tratamento 

individualmente (tratamento primário, secundário e até pós-tratamento) para saber o 

nível de eficiência na remoção dos contaminantes emergentes em cada etapa. O 

estudo do comportamento dos micropoluentes em ETEs anaeróbias é outra 

alternativa para os próximos trabalhos, assim como estudar a conjugação de 
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sistemas aeróbios e anaeróbios na remoção dos poluentes emergentes. Um fator 

que não foi abordado na presente tese, mas poderia ser avaliado mais 

profundamente é o tratamento do lodo com relação ao micropoluentes, estudando 

possíveis alternativas que gerem eficiências de remoção desses compostos.  

 Na área de ACV em ETEs as alternativas são inúmeras, principalmente 

quando é considerada a presença dos contaminantes emergentes. O 

desenvolvimento de Fatores de Caracterização mais precisos para essas 

substâncias é uma questão primordial para o aprimoramento da técnica de AICV 

aplicada em ETEs. Os resultados obtidos nesta tese mostram que outras 

substâncias, como os metais pesados, tem maior relevância nos impactos gerados, 

seja pela toxicidade que apresentam realmente, ou ainda pela defasagem de 

estudos sobre o potencial de impacto ambiental dos contaminantes emergentes. Por 

tudo isso, é necessário que sejam realizados cada vez mais trabalhos de ACV que 

abordem a presença dos contaminantes emergentes e assim possam ser discutidas 

a sua importância nesse contexto.  

 Outro ponto é expandir o estudo de AICV para diferentes substâncias que 

possam estar presentes nos efluentes das ETEs, como outros poluentes emergentes 

(retardantes de chama, drogas de abuso, fármacos de uso psiquiátrico, entre 

outros). Uma questão importante é avaliar a relação da necessidade de ampliar um 

sistema de tratamento de efluentes para melhorar a eficiência de tratamento frente a 

um possível aumento do impacto ambiental causado por esse aumento. Em outras 

palavras, a inclusão de um pós-tratamento em uma ETE pode gerar um impacto 

ambiental maior do que manter o tratamento com menor eficiência. Este assunto 

pode gerar mudanças na maneira com que as ETEs hoje são projetadas e pensadas 

para atuar em um tratamento. 
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