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Apresentacdo

0 Centro Nacional de Epidemiologia (Cenepi), por meio da Coordenago Geral de Vigilancia Ambiental em Satide
(CGVAM), estd disponibilizando para os profissionais do setor saide e saneamento a 1° edi¢io da publicacido sobre
Cianobactérias Téxicas na Agua para Consumo Humano: Impactos na satide publica e processos de remocio em 4gua
para consumo humano.

Esse texto € uma contribuicdo para o setor saide e saneamento e estd sendo elaborado para ser utilizado pelos
profissionais que atuam na vigilancia e monitoramento das cianobactérias téxicas, com énfase nos seus efeitos na satide
humana decorrentes de sua presenca na 4gua para consumo humano.

Diante do crescente amadurecimento técnico e politico desta questdo ambiental e da sua rela¢ao com a condi¢io
de saide humana, este material, serd um instrumento valioso para a estruturacdo da Vigilancia Ambiental em Satide no
pais; devendo ser 1til nos processos de capacitacio dos profissionais das dreas de satide e saneamento dos estados,
municipios e Distrito Federal.
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1. Introducdo

As atividades humanas levam a usos muiltiplos dos recursos hidricos tais como: abastecimento publico, irrigacio,
uso industrial, navegacio, recreacio e aqiiicultura. Embora essas atividades variem de acordo com a populaco na bacia
de drenagem e com a organizacdo econdmica e social da regido, essas atividades geram impactos e deterioracio da
qualidade da 4gua, assim como interferem na quantidade de dgua disponivel.

A contaminagdo dos recursos hidricos e dos mananciais de abastecimento ptiblico por rejeitos oriundos das atividades
humanas tem sido um dos maiores fatores de risco para a satide humana especialmente em regides com condigdes
inadequadas de saneamento e suprimento de dgua, o que € observivel tanto em regides brasileiras de alta concentraco
urbana como em 4reas rurais.

Outra conseqiiéncia dos impactos antrépicos nos ecossistemas aqudticos, é a ocorréncia de acelerados processos
de eutrofizacdo, causando um enriquecimento artificial desses ecossistemas pelo aumento das concentragdes de nutrientes
na dgua, principalmente compostos nitrogenados e fosfatados, que resulta num aumento dos processos naturais da produgzdo
bioldgica em rios, lagos e reservatdrios. As principais fontes desse enriquecimento tém sido identificadas como sendo as
descargas de esgotos domésticos e industriais dos centros urbanos e das regioes agricultdveis .

A eutrofizagdo artificial produz mudangas na qualidade da dgua incluindo a redugfo de oxigénio dissolvido, da
biodiversidade aqudtica, a perda das qualidades cénicas, a morte extensiva de peixes e 0 aumento da incidéncia de
floragdes de microalgas e cianobactérias. Essas floracdes podem provocar o aumento no custo do tratamento da dgua de
abastecimento e conseqiiéncias relacionadas a saide puiblica.

Entre os fatores que levam as cianobactérias predominarem sobre os outros grupos fitoplanctonicos (microalgas),
destaca-se as caracteristicas fisiologicas pelas quais as cianobactérias assimilam os nutrientes (N e P) do meio aqudtico.
De maneira geral, as cianobactérias sao menos eficientes na assimilacio desses nutrientes do que as microalgas (algas
verdes ou diatomdceas, por exemplo), que, em condi¢des normais, crescem mais e melhor. No entanto, ao produzir uma
descarga excessiva de nutrientes nos reservatorios o homem propicia uma maior oferta desses nutrientes, facilitando a
assimilacao dos mesmos e o crescimento das cianobactérias.

0 crescimento intenso desses microorganismos na superficie da 4gua geralmente se di com predominio de poucas
ou mesmo de apenas uma espécie de cianobactéria produtora de toxinas, ou de outros metabdlitos, que inibem a sua
predacdo por microcrusticeos, larvas de peixes, moluscos, etc. Esses consumidores primdrios vio preferir consumir as
microalgas ndo toxicas e com maior valor nutricional, contribuindo, com isso, para a reducio das populaces dessas
microalgas, o que, por sua vez, resultard numa diminui¢do dristica da comunidade dos consumidores primdrios, com
conseqiiéncias em toda a cadeia alimentar do ambiente aqudtico. Portanto, como resultado desses processos, muitas
vezes restard no meio aqudtico apenas as cianobactérias toxicas como organismos fitoplanctonicos dominantes. Esse
meio aqudtico, apresentando uma diversidade de espécies bastante reduzida e dominancia de cianobactérias toxicas, é,
por vezes, 0 manancial de abastecimento que temos disponivel em muitas regides brasileiras.

A principal preocupagdo com o aumento da ocorréncia de floragdes de cianobactérias em mananciais de
abastecimento de dgua é a capacidade desses microorganismos produzirem e liberarem para o meio liquido toxinas
(cianotoxinas) que podem afetar a saide humana, tanto pela ingestdo de 4gua como por contato em atividades de recreacio
no ambiente, ou ainda pelo consumo de pescado contaminado. Entretanto, a principal via de intoxicacao é pelo consumo
oral da d4gua sem um tratamento adequado para remocao dessas toxinas.

As cianotoxinas formam um grupo de substancias quimicas bastante diverso, com mecanismos toxicos especificos
em vertebrados. Algumas cianotoxinas s3o neurotoxinas bastante potentes (anatoxina-a, anatoxina-a(s), saxitoxinas),
outras sao principalmente toxicas ao figado (microcistinas, nodularina e cilindrospermopsina) e outras ainda podem ser
irritantes ao contato, consideradas como endotoxinas pirogénicas, como as de bactérias Gram negativas.

Como o niimero de estudos sobre a eficiente remocao dessas cianotoxinas pelos processos de tratamento da dgua
ainda é reduzido, e as técnicas de detec¢o de cianotoxinas ainda néo sdo muito difundidas na pritica do monitoramento
de dguas de abastecimento, a avaliacio da exposicdo humana 2s cianotoxinas pelo consumo da 4gua ainda é bastante
deficiente. Além disso, em regides abastecidas por mananciais de superficie que apresentam floracGes de cianobactérias
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toxicas, a real exposicao a essas toxinas ird depender do método de captagio, da seqiiéncia tratamento da dgua e do
controle operacional do sistema de abastecimento.

Assumindo-se que a qualidade de 4gua é um fator limitante para o desenvolvimento social e econdmico do pais,
verifica-se que virias lacunas precisam ser preenchidas para que possamos garantir, de forma segura e confidvel, a
qualidade de 4gua em nossos mananciais e nos sistemas de abastecimento piblico. Uma das principais lacunas € a sintese
e disseminacdo da informacdo disponivel sobre os diferentes aspectos envolvidos com as causas e conseqiiéncias da
ocorréncia de cianobactérias em nossos mananciais de abastecimento.

Neste sentido, esta publicacio foi elaborada com o objetivo de contribuir com a divulgacdo do conhecimento nessa
drea, bem como fornecer informacoes para dar suporte para a tomada de decisoes pelos profissionais dos setores de
satde e de saneamento.
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2. Caracteristicas das cianobactérias e cianotoxinas

2.1. Definicéo e habitat das cianobactérias

As cianobactérias ou cianoficeas, também conhecidas popularmente como algas azuis, sio microorganismos
aerdbicos fotoautotroficos'. Seus processos vitais requerem somente dgua, diéxido de carbono, substincias inorganicas e
luz. A fotossintese é seu principal modo de obtencio de energia para o metabolismo, entretanto, sua organizago celular
demonstra que esses microorganismos sao procariontes’ e, portanto, muito semelhantes bioquimicamente e estruturalmente
as bactérias.

A origem das cianobactérias foi estimada em cerca de 3,5 bilhdes de anos, sendo provavelmente os primeiros
produtores primarios de matéria organica a liberarem oxigénio elementar na atmosfera primitiva (Carmichael, 1994).

A capacidade de crescimento nos mais diferentes meios é uma das caracteristicas marcantes das cianobactérias.
Entretanto, ambientes de dgua doce sdo os mais favordveis para o crescimento de cianobactérias, visto que a maioria das
espécies apresenta um melhor crescimento em 4guas neutroalcalinas (pH 6-9), temperatura entre 15°C a 30°C e alta
concentragdo de nutrientes, principalmente nitrogénio e fosforo.

2.2. Ocorréncia de floracées de
cianobactérias - porque isso acontece?

A crescente eutrofizacao® dos ambientes aqudticos tem sido produzida principalmente por atividades humanas, causando
um enriquecimento artificial desses ecossistemas. As principais fontes desse enriquecimento tém sido identificadas como as
descargas de esgotos domésticos e industriais dos centros urbanos e a polui¢do difusa originada nas regides agricultdveis .

Esta eutrofizacio artificial produz mudancas na qualidade da dgua incluindo: a reducio de oxigénio dissolvido, a
perda das qualidades cénicas, ou seja, das caracteristicas estéticas do ambiente e seu potencial para lazer, a morte extensiva
de peixes e o aumento da incidéncia de floracoes de microalgas e cianobactérias, com conseqiiéncias negativas sobre a
eficiéncia e custo de tratamento da 4gua, quando se trata de manancial de abastecimento publico. Estas floragdes ou
“blooms” se caracterizam pelo intenso crescimento desses microorganismos na superficie da dgua, formando uma densa
camada de células com vérios centimetros de profundidade, com conseqiiéncias relacionadas 2 satide publica.

£ amplamente aceito pelos microbiologistas e limnologistas que estudam a formaciio dessas floracdes, que a carga
de nutrientes, o tempo de retengdo da dgua, a estratificacio e a temperatura sdo os principais fatores que influenciam a
formagdo e intensidade das floragdes. Em nosso pais, este problema ¢ intensificado pelo fato de que a maioria dos
reservatorios de dgua para abastecimento apresenta as caracteristicas necessdrias para o crescimento intenso de
cianobactérias durante o ano todo.

De acordo com Sant’Anna e Azevedo (2000) jé foi registrada a ocorréncia de pelo menos 20 espécies de cianobactérias
potencialmente toxicas, incluidas em 14 géneros, em diferentes ambientes aqudticos brasileiros. De acordo com esses autores,
a espécie Microcystis aeruginosa apresenta a distribuicio mais ampla no Brasil e Anabaena é o género com o maior
nimero de espécies potencialmente toxicas (4. circinalis, A. flos-aquae, A. planctonica, A. solitaria e A. spiroides).

Entretanto, na tltima década tem sido observado um grande aumento na ocorréncia da espécie Gylindrospermopsis
raciborskii, em diferentes regioes brasileiras (Bouvy et al., 1999; Branco e Senna, 1994; Conte et al., 2000; Jardim e? al.,
1999; Komdrkova et al., 1999 e Huszar et al., 2000).

1. Fotoautotroficos - Organismos fotossintetizantes, e portanto obtém energia para suas atividades metabdlicas a partir de matéria organica sintetizada pelo
processo fotossintético.

2. Procariontes - Microorganismos cuja organiza¢do intracelular nfio apresenta organelas envoltas por membranas intracelulares e o material genético no
estd localizado em um niicleo definido.

3. Eutrofizacio - Processo de enriquecimento dos ambientes aqudticos, natural ou artificial, com um aumento da concentragio de nutrientes organicos e
inorganicos e conseqiientes alteracdes nas comunidades aquaticas.
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2.3. Toxinas de cianobactérias: O que sdo? Como agem?

Virios géneros e espécies de cianobactérias que formam floracoes produzem toxinas. As toxinas de cianobactérias,
que sdo conhecidas como Cianotoxinas, constituem uma grande fonte de produtos naturais téxicos produzidos por
esses microorganismos e, embora ainda ndo estejam devidamente esclarecidas as causas da produgio dessas toxinas,

tém-se assumido que esses compostos tenham fungio protetora contra herbivoria‘, como acontece com alguns metabdlitos
de plantas vasculares (Carmichael, 1992).

Algumas dessas toxinas, que sdo caracterizadas por sua acao rdpida, causando a morte de mamiferos por parada
respiratoria apds poucos minutos de exposi¢do, tém sido identificadas como alcaléides ou organofosforados neurotéxicos.
Outras atuam menos rapidamente e sdo identificadas como peptideos ou alcaléides hepatotdxicos.

De acordo com suas estruturas quimicas, as cianotoxinas podem ser incluidas em trés grandes grupos: os peptideos
ciclicos, os alcaldides e os lipopolissacarideos. Entretanto, por sua acdo farmacoldgica, as duas principais classes de
cianotoxinas até agora caracterizadas sdo: neurotoxinas e hepatotoxinas.

Além dessas, alguns géneros de cianobactérias também podem produzir toxinas irritantes a0 contato. Essas toxinas
tém sido identificadas como lipopolissacarideos (LPS) que sdo também comumente encontrados nas membranas celulares
de bactérias Gram negativas. Esses LPS sio endotoxinas pirogénicas, porém, os poucos estudos disponiveis indicam que
os lipopolissacarideos produzidos por cianobactérias sao menos toxicos que os de outras bactérias como, por exemplo,
Salmonella (Keleti e Sykora, 1982; Raziuddin et al.,1983 — apud Chorus e Bartram, 1999).

Figura 2.1. Géneros de cianobactérias potencialmente téxicas
frequentemente encontrados em ecossistemas aqudticos continentais

§ '."ﬁ:'\f:s\
,ff};\-_ ﬁi’.,& 2,24
R 3 -J'-L'-}’ ) ?
RO e o B o
H LT AT (R b ‘l
yE MY R L,
VRN E
oy ;‘;‘:;.I‘.,.".'ﬂ
Gomphosphaeria Microcystis Synechococcus
K . g a
2 8 ¥ A =
%te 8 ' ﬁ - =
¢ ~.’ E é
@ » s'f ; R=
] g - =
Synechocystis : : :
Pseudanabaena Oscillatoria Trichodesmium
-
— AN
\ N
e, 1 30
™ -
AT AT TSI Ay
Schizothrix Cylindrospermopsis
f i
ﬁ %
Aphanizomenon Nostoc Anabaena Hormothamnion
Nodularia Gloeotrichia

4. Herbivoria - Forma de alimentacdo dos herbivoros que consiste na ingestdo de células e/ou tecidos vegetais ou de organismos fitoplanctonicos.
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Figura 2.2. Aspectos de floracées de Cylindrospermopsis (A) e Microcystis (B)

2.3.1. Neurotoxinas

As neurotoxinas jd identificadas sao produzidas por espécies e cepas incluidas nos géneros: Anabaena (Carmichael
et al., 1990), Aphanizomenon (Mahamood e Carmichael, 1986), Oscillatoria (Sivonen et al., 1989), Trichodesmium
(Hawser et al., 1991) Lynghya (Onodera et al., 1997) e Gylindrospermopsis (Lagos et al.,1999). Ja sio conhecidos trés
diferentes tipos de neurotoxinas produzidas a partir de espécies desses géneros:

Anatoxina-a é um alcal6ide neurotoxico que age como um potente bloqueador neuromuscular pés-sindptico de
receptores nicotinicos e colinérgicos (figura 2.1). Esta acio se dd porque a anatoxina-a liga-se irreversivelmente a receptores
de acetilcolina, pois nao é degradada pela acetilcolinesterase. A DL50 por inje¢do intraperitonial (i.p.) em camundongos,
para a toxina purificada, é de 200ug/Kg de peso corpdreo, com um tempo de sobrevivéncia de 1 a 20 minutos (Carmichael,
1992; Falconer, 1998).

Os sinais de envenenamento por esta toxina, em animais selvagens e domésticos, incluem: desequilibrio, fasciculagdo
muscular, respiracao ofegante e convulsoes. A morte é devida a parada respiratéria e ocorre de poucos minutos a poucas
horas, dependendo da dosagem e consumo prévio de alimento. Doses orais produzem letalidade aguda em concentragdes
muito maiores, mas a toxicidade das células mesmo assim € alta o suficiente para que os animais precisem ingerir de
poucos mililitros a poucos litros de dgua da superficie das floracdes para receber uma dose letal (Carmichael,1994).

Anatoxina-a(s): é um organofosforado natural (N-hidroxiguanidina fosfato de metila) e tem um mecanismo de
acdo semelhante 2 anatoxina-a, pois inibe a a¢io da acetilcolinesterase, impedindo a degradagio da acetilcolina ligada
aos receptores (figura 2.1). Em virtude da intensa salivacio observada em animais intoxicados por esta neurotoxina, ela
foi denominada Anatoxina-a (s). A DL50 (i.p.) em camundongos é de 20ug/Kg de peso corporeo e, portanto, dez vezes
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mais potente que a anatoxina-a, porém nao hd registro de intoxicacdo humana por esta toxina. Em conseqiiéncia da pouca
ocorréncia deste tipo de neurotoxina, ainda nio foi estabelecido um limite maximo aceitdvel para consumo oral humano
(Carmichael, 1994; Falconer, 1998). Entretanto, no Brasil ja foi confirmada a inibicao de acetilcolinesterase por floracoes
de Anabaena spiroides, no Rio Grande do Sul (Monserrat ef al., 2001).

Saxitoxinas: este é o nome genérico que se tem adotado para um grupo de neurotoxinas conhecidas como
“venenos paralisantes de mariscos” (toxinas do tipo PSP) que foram primeiramente isoladas de dinoflagelados’ marinhos,
responsdveis pela ocorréncia de marés vermelhas.

Estas neurotoxinas sao um grupo de alcal6ides carbamatos que podem ser nio sulfatados (saxitoxinas), com um
tinico grupamento sulfato (G-toxinas) ou com dois grupamentos sulfatos (C-toxinas). Além dessas, estruturas com
grupamentos decarbamoil (dcSTX ou dcGTX) e novas toxinas relacionadas tém sido recentemente isoladas (tabela 2.1,
figura 2.1).

A toxicidade desse grupo de alcaldides varia bastante, sendo a saxitoxina a mais potente. A DL50 (i.p.) em
camundongos para saxitoxina purificada é de 10ug/Kg de peso corpdreo, enquanto que por consumo oral a DL50 € de
aproximadamente de 263,0ug/Kg de peso corporeo (Chorus e Bartram, 1999).

Essas neurotoxinas inibem a condugio nervosa por bloqueamento dos canais de sodio, afetando ou a permeabilidade
a0 potdssio ou a resisténcia das membranas. Os sinais clinicos de intoxicag¢fio humana incluem tontura, adormecimento
da boca e de extremidades, fraqueza muscular, ndusea, vomito, sede e taquicardia. Os sintomas podem comecar cinco
minutos apds a ingestdo e a morte pode ocorrer entre 2 a 12 horas. Em casos de intoxicagdo com dose nio letal, geralmente
os sintomas desaparecem de um a seis dias (Carmichael, 1994). Entretanto, ndo se tem conhecimento de efeitos cronicos
por falta de estudos de longa duragio com animais.

Embora a Organizacao Mundial da Satide (OMS) considere que ainda nao hd dados suficientes para o estabelecimento
de um limite de concentracio maximo aceitivel para as saxitoxinas em dgua potavel (Chorus e Bartram, 1999), uma
andlise dos dados de eventos de intoxica¢des humanas, demonstra que a maioria dos casos esteve associada 20 consumo
de aproximadamente 200ug de saxitoxinas (STX) por pessoa.

Baseado nesses dados e considerando 60Kg como peso corpéreo, 2L de dgua como consumo didrio e fatores de
incerteza para variacOes entre espécies distintas e entre organismos da mesma espécie, Fitzgerald ez a/. (1999) propuseram
3ug/L como o limite maximo aceitdvel de saxitoxinas em dgua para consumo humano. Este limite ji foi adotado
por autoridades de satide do sul da Austrdlia (Jones, comunicacio pessoal).

Em nosso pais, a andlise desse grupo de neurotoxinas, em amostras de dgua para consumo humano, estd se
tornando de extrema importancia, visto que tem sido observado em virios mananciais de abastecimento, desde a regido
Nordeste até a regido Sul do pais, um grande aumento da ocorréncia de cepas® do género Cylindrospermopsis produtoras
deste grupo de neurotoxinas. Em muitos reservatorios, inclusive alguns recém-construidos, este género ja é dominante’,
atingindo um nimero de células muito acima dos limites maximos aceitdveis para ndo conferir risco para a satide humana,
de acordo com o proposto por Chorus e Bartram, 1999.

5. Dinoflagelados - Microal 4s, que se movimentam elos flagelos, com géneros capazes de produzir floracoes toxicas no ambiente marinho conhecidas
)
popularmente como “maré vermelha”.

6. Cepa - Linhagem ou estirpe, grupo de microorganismo da mesma espécie, com caracteristicas genéticas e bioquimicas distintas.

7. Dominante - Relativo 2 dominincia em relacdo aos demais grupos fitoplanctonicos, sendo aqui considerado como dominante o género que apresenta um
nimero de células/ml maior que 50% do total de células fitoplanctonicas encontradas.
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Figura 2.3. Estruturas quimicas das neurotoxinas: (A) anatoxina-a, (B) homoanatoxina-
a, (C) anatoxina-a(s) e (D) estrutural geral das saxitoxinas. Fonte: Chorus
e Bartram, (1999)

Tabela 2.1. Tipos de saxitoxinas @ caracterizadas a partir de diferentes cepas de
cianobactérias, de acordo com Chorus e Bartram, (1999)

Grupos quimicos varidveis nas saxitoxinas
Nome da Toxina

R1 R2 R3 R4 R5
STX H H H CONH, OH
GTX2 H H 0sO. CONH, OH
GTX3 H 0SO, H CONH, OH
GTX5 H H H CONHSO OH
C1 H H 0SSO, | CONHSO, OH
C2 H 0SO, H CONHSO, OH
NEO OH H H CONH, OH
GTX1 OH H 0sO. CONH, OH
GTX4 OH 0SO, H CONH, OH
GTX6 OH H H CONHSO, OH
dcSTX H H H H OH
dcGTX2 H H 0sO. H OH
dcGTX3 H 0OSO, H H OH
LWTX1 H OSO, H COCH, H
LWTX2 H OSO, H COCH, OH
LWTX3 H H 0SO, COCH, OH
LWTX4 H H H H H
LWTX5 H H H COCH, OH
LWTX6 H H H COCH, H

STX: saxitoxina ~ dcSTX: decarbamoilsaxitoxinas GTX: goniautoxinas  dcGTX: decarbamoilgoniautoxinas

C: C-toxinas LWTX: toxinas de Lynghya wollei  NEO: neosaxitoxina
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2.3.2. Hepatotoxinas

0 tipo mais comum de intoxicacdo envolvendo cianobactérias é ocasionado por hepatotoxinas, que apresentam
uma a¢io mais lenta, podendo causar morte num intervalo de poucas horas a poucos dias. As espécies jd identificadas
como produtoras dessas hepatotoxinas estdo incluidas nos géneros Microcystis, Anabaena, Nodularia, Oscillatoria,
Nostoc e Cylindrospermopsis (Carmichael, 1994).

As hepatotoxinas peptidicas jd caracterizadas sdo heptapeptideos ciclicos conhecidos como microcistinas e 0s
pentapeptideos designados como nodularinas.

A estrutura geral das microcistinas é D-Ala X D MeAsp Z Adda D Glu Mdha, onde X e Z sdo os dois L aminodcidos
varidveis, D MeAsp € D eritro dcido metilaspartico e Mdha é N-metildeidroalanina (Carmichael ez a/., 1988). Em floragoes
naturais e em uma cepa de Microcystis aeruginosa, isolada no Rio Grande do Sul, j4 foi identificada a ocorréncia de uma
microcistina—LR com D-Leu na sua estrutura (Matthiensen et al., 2000). Adda, é o 4cido 3 amino-9-metoxi-2,6,8-trimetil-
10-fenil-deca-4,6-diendico, que esti também presente nas nodularinas e foi determinado como um dos responsaveis pela
atividade bioldgica dessas hepatotoxinas (Harada ef a/., 1990; Nishiwaki-Matusushima et al., 1992).

A nomenclatura das microcistinas foi proposta por Carmichael et a/. (1988). Inicialmente apenas as variacoes
qualitativas observadas em seus dois L-aminodcidos foram usadas para designar as diferentes microcistinas, por exemplo,
microcistina-LR (leucina-arginina); microcistina-RR (arginina-arginina); microcistina-YA (tirosina-alanina), (figura 2.2).
Ja se tem conhecimento de mais de 50 microcistinas, mas diferencas no grau de metilagio dos aminodcidos, bem como
varidveis isoméricas no aminodcido Adda, passaram também a serem usados na classificaco destas hepatotoxinas (Rinehart
etal., 1994).

A toxicidade dessas microcistinas em animais de laboratério apresenta DL50 (i.p.) entre 25 e 150mg/Kg de peso
corpéreo e entre 5.000 e 10.900ug/Kg de peso corpéreo por administracio oral (Chorus e Bartram,1999).

As nodularinas foram primeiramente identificadas na espécie Nodularia spumigena (Sivonen et al., 1989);
atualmente sdo conhecidas oito nodularinas distintas, classificadas de acordo com as variacdes no grau de metilagdo,
composi¢o e isomerizagdo de seus aminodcidos. A DL50 (i.p.) em camundongos varia entre 50 a 200ug/Kg de peso
corporeo (Rinehart et al., 1994).

Essas hepatotoxinas chegam aos hepatécitos por meio de receptores dos dcidos biliares (Runnegar et al., 1981,
Erikson et al., 1990; Falconer, 1991) e promovem uma desorganizacio do citoesqueleto dos hepatdcitos. Como
conseqiiéncia, o figado perde sua arquitetura e desenvolve graves lesdes internas. A perda de contato entre as células cria
espacos internos que sao preenchidos pelo sangue que passa a fluir dos capilares para esses locais, provocando uma
hemorragia intra-hepdtica (Hooser et al.,1991; Carmichael, 1994; Lambert et al., 1994).

Tem sido demonstrado que varias microcistinas e nodularinas sao potentes inibidores de proteinas fosfatases tipo
1 e 2A de células eucariontes. Estas toxinas sdo agora reconhecidas como potentes promotores de tumores hepdticos
(Falconer, 1991; Fujiki, 1992; Nishiwaki-Matsuhima ef al., 1992).

Baseado em estudos de toxicidade oral em niveis subcronicos, realizados com camundongos por Fawell et al.
(1994) e com porcos, realizados por Falconer et al., (1994), foi estabelecida como ingestdo didria aceitdvel (“tolerable
daily intake”- TDI), para microcistina-LR, o valor de 0,04ug/Kg de peso corpéreo-(Chorus e Bartram, 1999).

A partir desse valor, um limite maximo aceitavel de 1ug/L de microcistinas em dgua para consumo
humano foi adotado pela OMS e incorporado no adendo das Normas para Qualidade da Agua Tratada publicado em 1998
(“Guideline for Drinking Water Quality, WHO — 1998). Para o estabelecimento desse limite foi utilizada a seguinte equagio:

Valor méximo aceitdvel = (TDI x pc x P)/V

onde: TDI= 0,04ug/Kg de peso corpdreo;

pc = 60Kg — média de peso corpéreo de um individuo adulto;

P= 0,8 — proporcdo da ingestdo didria total de dgua proveniente da dgua tratada;
V= 2 — volume de 4gua, em litros, ingerido por dia.

Isso resultou num valor de 0,96ug/L, que foi aproximado para 1ug/L.
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Recentemente, um alcal6ide hepatotéxico, denominado cilindrospermopsina, (figura 2.2), foi isolado de trés
espécies de cianobactérias: Cylindrospermopsis raciborskii (Ohatoani et al.,1992), Umezakia natans (Harada et
al.,1994) e Aphanizomenon ovalisporum (Banker et al., 1997; Shaw et al., 1999).

Seu mecanismo de acao se d4 por inibi¢do da sintese protéica e ji tém sido observados danos severos também em
células renais, pulmonares e cardiacas dos animais testados.

Cilindrospermopsina é uma toxina de acdo lenta, requerendo de cinco a sete dias para produzir seu efeito toxico
maximo. Em camundongos a DL 50 (ip.) apds 24 horas é de 2mg/Kg de peso corporeo, enquanto que apds cinco dias a
DL50 (ip.) passa a ser de 0,2mg/Kg. (Terao,1994). Por administracio por via oral, a DL50 apds cinco dias é de
aproximadamente 6mg/Kg (Seawright et al.,1999).

De acordo com Chorus e Bartram (1999) ainda nao hd dados suficientes para se estabelecer um limite maximo
aceitdvel para cilindrospermopsina em dgua para consumo humano. Entretanto, estudos toxicolégicos desenvolvidos por
Shaw et al. (2000) sugerem um limite maximo aceitavel de 15ug/L para agua potavel.

Figura 2.4. Estruturas quimicas das hepatotoxinas: (A) estrutural geral das
microcistinas, onde Z e X representam os dois L-aminodcidos varidveis e
R'" e R? sGo os locais de possiveis metilagoes; (B) estrutural geral das
nodularinas, com as mesmas representacdes adotadas para microcistinas
e (C) estrutura da cilindrospermopsina. Fonte: Chorus e Bartram (1999)

2.4, Degradacgao de cianotoxinas

Os quatro principais grupos de cianotoxinas: anatoxinas, saxitoxinas, microcistinas e cilindrospermopsina,
apresentam uma estabilidade quimica e uma degradacao microbioldgica bastante diferente nos ambientes aqudticos.

Anatoxina-a: esta molécula é relativamente estivel no escuro, mas quando pura em solu¢do ocorre uma rdpida
degradacio fotoquimica com a luz solar. Esta degradagciio € acelerada por condigtes alcalinas. A meia-vida para a degradacio
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fotoquimica é de umaa duas horas. Sob condicdes naturais de iluminagdo, com pH 8-10 e concentracdes iniciais
baixas (10ug/L), o tempo necessrio para degradar 50% do total de anatoxina-a (meia-vida) é de 14 dias (Stevens e
Krieger, 1991 — apud Chorus e Bartram, 1999).

Esta toxina parece ser prontamente degradada por bactérias associadas aos filamentos de cianobactérias. Kiviranta
et al. (1991) isolaram uma cepa de Pseudomonas sp. capaz de degradar anatoxina-a a uma taxa de 6ug/ml a 10ug/ml a
cada trés dias. Na presenca de sedimento e bactérias do meio aquitico a meia-vida para a degradagio de anatoxina a, em
um estudo de laboratorio, foi de aproximadamente cinco dias (Smith e Sutton, 1993 — apud Chorus e Bartram, 1999).

Anatoxina-a(s): esta neurotoxina é relativamente instivel em temperaturas acima de 4°C e se decompdem rapidamente
em condigdes alcalinas mas € relativamente estdvel sob condicdes dcidas (Matsunaga ef al., 1989).

Saxitoxinas: em temperatura ambiente e no escuro as saxitoxinas sofrem uma série de lentas reacdes de hidrolise
quimica. As C-toxinas perdem seu grupamento N-carbamoilsulfato e se transformam em decarbamoil goniautoxinas (dc-
GTXs). As dc-GTXs, GTXs e STXs lentamente vdo sendo degradadas para produtos nao toxicos. O tempo necessario para
degradar 50% do total dessas toxinas varia de 1 a 10 semanas, sendo freqiientemente necessarios mais de trés meses para
a degradacio de 90% dessas moléculas (Jones e Negri, 1997).

Entretanto, é importante salientar que, como as dc-GTXs sdo muito mais toxicas que as C-toxinas (10-100 vezes),
pode acontecer um aumento da toxicidade da dgua durante as primeiras trés semanas apds a ocorréncia de uma floragdo
de cianobactérias produtoras de saxitoxinas dos tipos C-toxinas e GTXs-toxinas. Processos de acidificaco e fervura também
podem levar 2 um aumento da toxicidade (Jones e Negri, 1997).

Ainda no hd nenhum estudo que tenha demonstrado a degradacio de saxitoxinas por atividade bacteriana.

Microcistinas: devido a sua estrutura peptidica ciclica as microcistinas sao muito estdveis e resistentes a hidrolise
quimica e oxida¢do, em pH proximo da neutralidade. Além disso, microcistinas e nodularinas mantém sua toxicidade
mesmo apds a fervura. Em condigdes naturais, no escuro, as microcistinas podem persistir por meses ou anos. Em
temperatura elevada (40° C) e condigdes de pH alto ou baixo, foram observadas hidrélises lentas, sendo necessirio
aproximadamente 10 semanas em pH 1 e mais de 12 semanas em pH 9 para a degradagdo de cerca de 90% da concentra¢do
total das microcistinas (Harada ef al., 1996).

Porém, j4 foi observada uma lenta degradacio fotoquimica das microcistinas expostas a luz solar. A taxa desta
reacdo é aumentada pela presenca de pigmentos fotossintéticos hidrossoliveis, provavelmente ficobiliproteinas (Tsuji et
al., 1993). Na presenca desses pigmentos, a degradacio fotoquimica de 90% da concentragdo total das microcistinas
pode variar de duas a seis semanas, dependendo da concentracdo de pigmentos e toxinas. A presenca de substincias
himicas também parece acelerar a degradacio das microcistinas sob luz solar.

Embora as microcistinas sejam resistentes a muitas peptidases de eucariontes e bactérias, elas sdo suscetiveis a
degradacio por algumas bactérias encontradas naturalmente em rios e reservatorios. Bactérias capazes de degradar
microcistinas ji foram isoladas de vrios ecossistemas aquaticos e também efluentes de esgotos (Chorus e Bartram,
1999). Este processo pode levar 2 degradacio de 90% do total de microcistinas entre 2 a 10 dias, dependendo principalmente
da concentracio inicial dessas toxinas e da temperatura da dgua.

Cilindrospermopsina: esta toxina é relativamente estivel no escuro com uma lenta degradagio em temperaturas
acima de 50°C. Entretanto, na presenca de luz solar e de pigmentos fotossintetizantes a degradacio pode ocorrer rapidamente
levando 2 destruicio de 90% do total de cilindrospermopsina entre dois e trés dias (Chisweel ef al., 1999 — apud Chorus
e Bartram, 1999).
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3. Causas ecologicas e conseqiUéncias
para a saude pUblica

3.1. Fatores ambientais que influenciam o
crescimento de cianobactérias e a producédo de Cianotoxinas

De acordo com Tundisi e Matsumura-Tundisi (1992), o crescimento da agroindistria em algumas regioes do
Brasil tem sido bastante acelerado nos tltimos 20 anos. A grande biomassa de cultivos monoespecificos e a necessidade
de intensificar o crescimento vegetal, pelo uso extenso de fertilizantes, tém causado uma rdpida eutrofizacio de rios e
reservatorios, que tem resultado num crescimento elevado de macréfitas aqudticas e altas concentragdes de fosforo na
coluna d’4gua ou no sedimento.

A taxa de urbanizacio tem também crescido rapidamente, com o conseqiiente aumento de descarga de esgotos
sem nenhum tratamento prévio. Esses dois processos em larga escala sio hoje as principais causas da eutrofizacio de
rios, lagos e reservatorios, em muitas regides brasileiras.

Uma réapida resposta que ocorre com a eutrofizacido é dada pela comunidade fitoplanctonica (microalgas e
cianobactérias que vivem na coluna d’dgua) que passa a apresentar uma redugzo na diversidade de espécies, porém, com
um aumento considerdvel da biomassa das espécies presentes. Nesses ambientes, tem sido observado um aumento da
dominancia de espécies de cianobactérias. Conseqiientemente, tem sido mais comum a ocorréncia de floracoes de
cianobactérias, principalmente proximo aos centros urbanos (Azevedo et al., 1994).

A toxicidade de floragdes de cianobactérias pode apresentar uma variacio temporal, desde intervalos curtos de
tempo até diferengas sazonais e também espaciais, provavelmente decorrentes de alteracdes na proporcio de cepas
toxicas e ndo toxicas na populacio.

Essas variagoes de toxicidade nas cianobactérias ainda nio foram devidamente esclarecidas. Entretanto, estd se
tornando cada vez mais freqiiente a ocorréncia de floragdes téxicas que apresentam os grupos comuns de cianotoxinas;
tipicamente, cerca de 50% de todas as floracGes testadas em diferentes paises mostram-se toxicas em bioensaios (Carmichael
e Gorham, 1981; Repavich et al.,1990; Sivonen et al.,1990; Lawton e Cood, 1991; Watanabe et al.,1991, Costa e Azevedo,
1994).

Os paises onde esses casos foram registrados estdo distribuidos nos diferentes continentes. Entretanto, observa-se
uma grande dominancia de relatos em paises do hemisfério norte, certamente devido a0 maior interesse e investimentos
nesta linha de pesquisa e conseqiente preocupacao com o potencial de intoxicacao das cianobactérias.

No Brasil, os estudos que vem sendo realizados no Laboratério de Ecofisiologia e Toxicologia de Cianobactérias da
Universidade Federal do Rio de Janeiro (Lect —IBCCF- UFR]), tém confirmado a ocorréncia de cepas toxicas de cianobactérias
em corpos d’dgua (reservatorios de abastecimento publico, lagos artificiais, lagoas salobras e rios) dos estados de Sdo
Paulo, Rio de Janeiro, Minas Gerais, Pard, Parand, Bahia, Pernambuco e do Distrito Federal. Entretanto, é certo que a
ocorréncia de cepas toxicas de cianobactérias ndo se d4 exclusivamente nesses estados. Esses registros refletem que os
estudos sobre esse tema estdo mais concentrados na regido centro-sul do Brasil.

Aproximadamente 82% das cepas isoladas pelo Lect-UFR] se mostram téxicas quando testadas em bioensaios de
toxicidade ou por andlises quimicas, sendo 9,7% neurotoxicas enquanto que as demais sao hepatotoxicas (figura 3.1).
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Figura 3.1. A - Percentual de cepas cianobactérias téxicas e ndo téxicas ja isoladas

pelo LETC-UFRJ; B- Percentual de cepas toxicas em diferentes géneros
de cianobactérias

Obs: as cepas picoplancténicas foram incluidas em um Unico grupo em
virtude das dificuldades de identificagéo

Microcystis 51,6%

Synechocystis 6,5%

Cepas toxicas

81,6% Leptolyngbya 6,5%

Cepas ndo toxicas

18,4% Synechococcus 3,2%

Cylindrospermopsis 9,7%

Picoplancton 22,6%

Além disso, tem sido relatada a ocorréncia freqiiente de floracdes téxicas de cianobactérias na lagoa dos Patos/RS
(Yunes et al., 1996) e os trabalhos de Bouvy ez al. (1999) e Jardim ef al. (1999) ji relataram a ocorréncia de floragdes
neurotoxicas de Cylindrospermopsis nos estados de Pernambuco e Minas Gerais, respectivamente.
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3.2. Evidéncias de intoxicacoes humanas por cianobactérias

As intoxicagoes de populacdes humanas pelo consumo oral de 4gua contaminada por cepas téxicas de cianobactérias
ja foram descritas em paises como Australia, Inglaterra, China e Africa do Sul (Falconer, 1994).

Em nosso pais, o trabalho de Teixeira ef al. (1993) descreve uma forte evidéncia de correlacdo entre a ocorréncia
de floracoes de cianobactérias, no reservatorio de Itaparica (Bahia) e a morte de 88 pessoas, entre as 200 intoxicadas,
pelo consumo de 4gua do reservatdrio, entre margo e abril de 1988.

Entretanto, o primeiro caso confirmado de mortes humanas causadas por cianotoxinas ocorreu no inicio de 1996,
quando 130 pacientes renais cronicos, apds terem sido submetidos a sessoes de hemodidlise em uma clinica da cidade de
Caruaru (PE), passaram a apresentar um quadro clinico compativel com uma grave hepatotoxicose. Desses, 60 pacientes
vieram a falecer até 10 meses apds o inicio dos sintomas. As andlises confirmaram a presenca de microcistinas e
cilindrospermopsina, no carvio ativado utilizado no sistema de purificacio de dgua da clinica, e de microcistinas em
amostras de sangue e figado dos pacientes intoxicados (Azevedo, 1996; Carmichael ef al., 1996; Jochimsen et al., 1998;
Pouria et al., 1998 e Carmichael et a/., 2001). Além disso, as contagens das amostras do fitoplancton do reservatorio que
abastecia a cidade demonstraram uma dominancia de géneros de cianobactérias comumente relacionados com a producio
de cianotoxinas.

Em termos globais, os relatos clinicos dos danos para a populacio humana, pelo consumo oral de toxinas de
cianobactérias em 4guas de abastecimento, indicam que esses danos acontecem como conseqiiéncia de acidentes,
desconhecimento ou deficiéncia na operagio dos sistemas de tratamento da 4dgua. Como resultado, esses relatos sdo
parcialmente estimados e as circunstancias originais sdo freqiientemente de dificil definicio.

Em muitos casos, as cianobactérias causadoras dos danos desaparecem do reservatorio antes que as autoridades
de saide publica considerem uma floracdo como o possivel risco, pois sio geralmente desconhecedoras dos danos
possiveis resultantes da ocorréncia de floracdes de cianobactérias e, portanto, assumem que os processos de tratamento
da dgua usuais sao capazes de remover qualquer problema potencial. Entretanto, vrias toxinas de cianobactérias, quando
em solucdo, sdo dificilmente removidas por um processo convencional de tratamento, sendo inclusive resistentes a fervura.

Em regides agricultdveis, ou dreas densamente povoadas, ocorre muitas vezes o aparecimento de floragdes constantes
de cianobactérias em reservatérios de abastecimento publico e, usualmente, as autoridades de meio ambiente tentam
controlar as floragdes com aplicagfio de sulfato de cobre ou outros algicidas. Este método provoca a lise desses organismos,
liberando as toxinas freqiientemente presentes nas células para a 4gua bruta do manancial. Tais acoes podem causar
exposicoes agudas as toxinas. Além disso, hd evidéncias que populagdes abastecidas por reservatorios que apresentam
extensas floracdes podem estar expostas a baixos niveis de toxinas por longo periodo (Lambert et al., 1994).

Essa exposicdo prolongada deve ser considerada como um sério risco 2 saide uma vez que, como ji descrito
anteriormente, as microcistinas, que sao o tipo mais comum de toxinas de cianobactérias, sio potentes promotoras de
tumores e, portanto, este consumo continuado de pequenas doses de hepatotoxinas pode levar a uma maior incidéncia de
cancer hepdtico na populacio exposta. Como conseqiiéncia, € importante que os efeitos cronicos de exposices prolongadas
por ingestdo oral de baixas concentracoes de cianotoxinas sejam avaliados tanto do ponto de vista epidemiolégico como
toxicoldgico.
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4. Remog¢ao nos processos de tratamento de
dgua mais comumente utilizados

4.1. Introducéo

A presenca de algas e cianobactérias na dgua bruta aduzida as estacdes de tratamento pode causar problemas
operacionais em vdrias etapas de tratamento, tais como: dificuldade de coagulacio e floculagdo, baixa eficiéncia do
processo de sedimentacio, colmatagdo dos filtros e aumento da necessidade de produtos para a desinfec¢io (Haarhoff e
Cleasby, 1989; Edzwald e Wingler, 1990; Edzwald, 1993; Kaur et al., 1994; Di Bernardo, 1995; Brandio et al., 1996).

Como conseqiiéncia desses problemas operacionais, verifica-se, geralmente, a reducio na eficiéncia dos processos
de tratamento e o surgimento de problemas na dgua tratada associados 2 presenca de algas, cianobactérias e seus
subprodutos extracelulares. A saber:

Sabor e odor

Algumas algas e seus subprodutos podem produzir odores desagradiveis e gerar sabores indesejdveis a dgua,
tornando necessario, em algumas situacdes, introduzir filtros de carvio ativado na seqiiéncia de tratamento, para remocao
de odor e sabor, encarecendo o custo do tratamento da dgua (Hayes e Greene, 1984).

A alga flagelada Synura, por exemplo, causa um sabor amargo a 4gua, mesmo quando em pequenas concentracoes
(Speedy et al., 1969). A Microcystis, que normalmente apresenta um cheiro de capim ou grama, quando encontra-se em
estado de decomposicao pode apresentar forte cheiro caracteristico de esgoto séptico (Branco, 1978). Virias espécies de
diferentes géneros de cianobactérias também sdo capazes de produzir odor de barro ou de mofo, a saber: Anabaena,
Aphanizomenon, Lyngbya, Oscillatoria, Phormidium, Schizothrix e Symploca. Todos esses géneros, exceto Symploca,
possuem espécies ou cepas produtoras de toxinas. Assim, o sabor e odor da dgua podem ser usados como sinal de alerta
para ocorréncia de cianobactérias. Contudo, é importante destacar que a auséncia de sabor e odor ndo implica na
auséncia de cianobactérias e, conseqiientemente, de cianotoxinas (Falconer et al., 1999).

Formacdo de trihalometanos

Diversas pesquisas (Rook, 1977; Babcock e Singer, 1979) desenvolvidas a partir da década de 1970, mostram que
a cloragdo de algumas dguas leva a formacio de diversos subprodutos clorados, entre os quais os chamados trihalometanos
(THM), que sdo potencialmente cancerigenos. Estudos recentes sugerem que, além das substancias hiimicas as quais
tradicionalmente se atribui a formago de THM, as algas também se constituem em potenciais precursores de trihalometanos
(Morris e Baum, 1978; 1980; Gehr et al., 1993; entre outros).

As primeiras observacdes publicadas a respeito da possibilidade das algas serem precursoras de THM foram
reportadas por Morris e Baum (1978). Esses autores demonstraram que a cloracio de matéria organica proveniente das
algas pode produzir cloroférmio. As observacdes iniciais de uma pesquisa realizada por Hoehn et al. (1980), em 1975,
sugeriram a possibilidade da existéncia de uma correlacio entre a concentragdo de clorofila-a presente na 4gua bruta e a
de THM na 4gua tratada. Essas observagdes levaram ao desenvolvimento de ensaios em laboratdrio, a partir dos quais os
autores constataram que tanto as células quanto a matéria organica extracelular (MOE) das algas sdo importantes
precursoras de THM, sendo que a MOE contribui significativamente mais do que as células propriamente ditas. Apesar da
comprovagio de que tanto as algas como a sua MOE sdo precursoras de THM, a correlacdo entre clorofila-a e THM,
observada inicialmente, ndo foi confirmada.
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A importancia das algas e cianobactérias como potenciais precursores de trihalometanos, particularmente quando
da ocorréncia de floracoes, é enfatizada em recente trabalho desenvolvido por Graham et al. (1998). Com base em
resultados de experimentos em escala de laboratério utilizando culturas de microalgas, os autores estimaram que na
ocorréncia de uma floracio de Anabaena flos-aquae (10° células/mL), a cloracio poderd levar a producio de até
1,1mg/L de THM total a partir das células vidveis e de até 0,2mg/L de THM total a partir de matéria organica extracelular,
portanto, significativamente, acima do valor limite recomendado pela OMS para dgua potdvel (WHO, 1993). Os autores
destacam que a produgio de THM a partir de microalgas e cianobactérias depende da espécie e da fase do ciclo de vida
da cultura, sendo observado que a maior producdo, por unidade de biomassa algal, ocorre durante a fase de crescimento
exponencial desses organismos.

Corrosao de unidades do sistema de abastecimento

A presenca de materiais organicos na rede de distribuicdo de 4gua, entre os quais o material organico intra e
extracelular das microalgas e cianobactérias, pode servir de substrato para o desenvolvimento de bactérias que tém a
capacidade de atacar alguns tipos de materiais constituintes dos tanques de reservacdo e das tubulagdes de distribuicao
de 4gua (Janssens e Buekens, 1993) e, também, contribui para a deterioracdo da qualidade bacterioldgica da dgua
(Hayes e Greene, 1984).

Toxinas

Como descrito no capitulo 2, virios géneros e espécies de cianobactérias produzem toxinas. De acordo com o
modo de agio sobre o organismo essas cianotoxinas podem se classificadas como: 1) hepatotoxinas, produzidas por
espécies de Microcystis, Oscillatoria, Anabaena, Nodularia, Nostoc e Cylindrospermopsis, que induzem a morte por
choque circulatério e hemorragia grave no figado dentro de um periodo de 24 horas (WHO, 1993); 2) neurotoxinas,
produzidas por espécies de, Oscillatoria, Anabaena, Nostoc, Cylindrospermum, Cylindrospermopsis e Aphanizomenon.

De acordo com a OMS (WHO, 1999) a maior rota de exposicao do homem as cianotoxinas € a ingestdo de dgua.
Como pode ser visto nos itens que se seguem, o tratamento de dguas com elevadas concentragdes de cianobactérias,
quando realizado de forma inadequada, pode ndo ser eficiente na remocio dessas toxinas ou mesmo favorecer sua
liberagdo para massa de dgua. Algumas pessoas também podem estar expostas as cianotoxinas por meio do consumo de
pescados contaminados ou de alimentos 2 base de microalgas.

4.2. Controle e Remocao de algas, Cianobactérias e
Cianotoxinas nos Sistemas de Abastecimento de Agua

0 gerenciamento e controle de algas, cianobactérias e cianotoxinas nos sistemas de abastecimento de dgua envolvem
acoes de cariter preventivo e de cariter corretivo, que devem ser desenvolvidas segundo niveis hierdrquicos. As acoes de
prevencao do processo de eutrofiza¢io no manancial de abastecimento devem ser prioritdrias, e baseiam-se no manejo
dos fatores que controlam o crescimento das algas e cianobactérias, particularmente do aporte de nutrientes. Uma discussao
sobre a prevencao de floragdes de cianobactérias é apresentada no capitulo 5.

Sdo trés as principais origens dos nutrientes que fertilizam a dgua: escoamento superficial e erosdo em dreas de
agricultura fertilizada; erosdo em conseqiiéncia de desmatamento; e dguas residudrias. Assim, para reduzir a carga de
nutrientes que chega a um corpo d’dgua, faz-se necessirio o ordenamento territorial e uso do solo na bacia hidrogrifica,
a adogdo de boas priticas na agricultura (agricultura organica, controle de erosio, sistema de irrigacio apropriado,
periodo correto para aplicagdo dos fertilizantes em fungdo da cultura, etc.) e agroindistria, a minimizagdo e tratamento
adequado das 4guas residudrias domésticas e industriais.

Para acelerar a recuperacdo de um corpo d’dgua eutrofizado, as medidas de controle das fontes externas de
nutrientes podem ser complementadas por medidas de controle interno de nutrientes e cianobactérias, ou seja
agdes que envolvem o “tratamento” do préprio corpo d’dgua. As medidas de controle interno podem ser divididas
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em: 1) métodos fisicos, envolvendo a circulagio artificial da 4gua, a aeracdo do hipolimnio®, retirada (exportacio) de
dgua do hipolimnio, dragagem dos sedimentos, entre outros; 2) métodos quimicos, tais como precipitacdo e inativacao
do fosforo e uso de algicidas (sulfato de cobre, permanganato de potéssio, etc.); e 3) métodos bioldgicos, como o uso de
cianofagos e myxobactéria, e a biomanipulagfo.

Yoo et al. (1995) e Chorus e Mur (1999) discutem de forma detalhada as medidas preventivas de controle externo
e interno das fontes de nutrientes e de cianobactérias, suas aplicabilidades, aspectos positivos e negativos.

Das medidas de controle interno do manancial, uma das mais utilizadas em todo o mundo, e também no Brasil, é
aplicacio de algicidas, particularmente sulfato de cobre. Contudo, essa técnica deve ser usada de forma cuidadosa, pois
leva 2 liberacdo das toxinas intracelulares das cianobactérias.

Dessa forma, o uso dos algicidas deve ser limitado a situacdes onde o nimero de células de cianobactérias presentes
na 4gua seja baixo, de modo a evitar teores excessivos de toxinas e/ou compostos que produzem odor e sabor. Em
situagdes onde grande niimero de células de cianobactérias esteja presente na dgua, o uso de algicidas sé poderd ser feito
se um manancial alternativo de 4gua puder ser usado enquanto as toxinas e outros compostos se degradam, ou se o
tratamento de dgua disponivel for, comprovadamente, capaz de remover as toxinas dissolvidas, na concentragdo em que
estejam presente (Hrudey et al., 1999).

No Brasil, a Portaria MS n. 1.469, de 29/12/2000, veda o uso de algicidas para o controle do crescimento de
cianobactérias em mananciais para abastecimento de 4gua, assim como qualquer interven¢o no manancial que provoque a
lise das células de cianobactérias, quando a densidade das cianobactérias exceder 20.000 células/ml (ou 2mm?/L de biovolume).

As medidas corretivas de controle de algas, cianobactérias e toxinas na 4gua de abastecimento envolvem dois tipos
de intervencdo, a primeira, no ponto de captacio (manejo da captagio de dgua bruta), e a segunda, a remocio desses
organismos e compostos no sistema de tratamento de dgua.

4.2.1. Técnicas de manejo da captagdo de dgua bruta’

A distribui¢do horizontal e vertical da populacdo de cianobactérias e de alguns tipos de algas pode variar
significativamente no corpo d'dgua, seja ele um lago, um reservatério ou um rio. Esse fato deve ser levado em conta na
alocacio do ponto de captagio de dgua bruta, como também na profundidade da tomada d’dgua. A contaminacdo da dgua
que alimenta a estagdo de tratamento pode ser consideravelmente reduzida alocando-se o ponto de captagdo longe de
zonas protegidas e de baixa circulacio (baias e reentrancias) onde a escuma formada pelas algas tende a se acumular. Se isso
ndo for prtico, ou ndo foi previsto, pode-se adotar, nos periodos de floracao, uma extensao tempordria da captacio.

A sele¢do apropriada da profundidade da tomada d’dgua, por sua vez, pode evitar a captacdo de 4dgua no ponto de
mdxima densidade de células de cianobactérias. Essa selecao deve considerar o hordrio de mdxima acumulacio superficial
das células e a amplitude do movimento vertical das cianobactérias devido 2s mudancas na sua capacidade de flutuacio
decorrentes da intensidade da luz e da fotossintese. Operadores necessitam ter familiaridade com a amplitude do movimento
vertical das cianobactérias, o que requer, além da determinacio do perfil vertical de densidade de organismos, informacio,
conhecimento e compreensio da ecologia local.

Outra opcdo adotada para manter a floragdo de cianobactérias longe da estrutura de captacdo de dgua bruta é o
uso de barreiras similares as usadas para conter derramamentos de 6leo. Essas barreiras fisicas tém profundidade limitada
(0,5m a Im) e ndo afetam o fluxo de dgua significativamente. Essa técnica pode ser considerada boa em situagdes de
emergéncia para floracdes em processo de evolugao e sua aplicacao dependerd de aspectos priticos de instalagdo.

8. Um lago termicamente estratificado é um sistema composto por trés camadas sobrepostas, a mais superior, mais quente e menos densa, é denominada
epilimnio, a camada inferior, mais profunda, mais fria e mais densa, é denominada hipolimnio, e a camada intermedidria, de transicdo, é conhecida como
metalimnio.

9. Texto extraido e adaptado de Hrudey et al. (1999).
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4.2.2. Remocéo de algas, cianobactérias e

cianotoxinas nas estacdes de tratamento de dgua

As cianotoxinas encontram-se predominantemente no interior das células vidveis (sadias) das cianobactérias toxicas
(toxinas intracelulares). Sob condi¢des normais, apenas uma pequena proporc¢ao dessas toxinas € liberada pelas células
vidveis para a dgua (toxinas extracelulares). Contudo, quando ocorre a lise da célula, seja pelo decaimento natural ou
pela acio de ruptura das células exercidas por agentes quimicos como o sulfato de cobre e oxidantes, a toxina intracelular
€ significativamente liberada para a coluna d’dgua (Yoo ef al., 1995).

Assim, 0s processos e seqiiéncias de tratamento de dgua para abastecimento ptiblico devem ser analisados em
fungdo da sua capacidade de remover as células vidveis (biomassa algal) e de ndo promover a lise dessas células, assim
como pela capacidade de remover a fracdo dissolvida das cianotoxinas (toxinas extracelulares).

Aremocgdo de biomasssa algal tem sido objeto de estudo de muitos pesquisadores, e s2o virias as linhas de abordagem
do problema. Os trabalhos abordam desde o uso de filtros rdpidos de pequena granulometria sem prévia coagulaco
(Nagavi e Malone, 1986; entre outros), até a adogdo de uma etapa de pré-oxidacio utilizando cloro, ozonio e outros
oxidantes (Janssens et al., 1988; Petrusevsky et al., 1996; Lage Filho e Ferreira Filho, 1997; entre outros). Essa tltima
opg¢io tem se mostrado capaz de promover tanto uma maior eficiéncia de remocio de microalgas como também o
aumento da duragio das carreiras de filtracdo. Entretanto, uma das opg¢des que a literatura vem indicando como a mais
recomendada para a remogdo de microalgas é a flotagdo por ar dissolvido, seguida de filtracdo rdpida (Hyde et al., 1977;
Edzwald e Wingler, 1990; Edzwald, 1993; Janssens e Buekens, 1993; Reali e Gianotti, 1993; entre outros). Esse processo,
pela caracteristica do seu pré-tratamento (a coagulagio-floculacdo), é também muito eficiente na remocao da matéria
organica dissolvida (Gehr et al., 1993).

Por outro lado, ndo sdo muitos os trabalhos que abordam a remocio da fracdo extracelular das cianotoxinas.
Segundo Hrudey ef al. (1999), a maioria dos trabalhos publicados aborda a remocdo de cianotoxinas em uma etapa
(processo) de tratamento e sao poucos os trabalhos que avaliam as seqiiéncias de tratamento mais comuns, que envolvem
a coagulacio-floculacio e uma ou mais etapas de clarificagdo (sedimentagio, flotacio e filtragio rdpida). Outro aspecto,
€ que a grande maioria desses trabalhos relatam experimentos realizados em escala de laboratério ou instalagdes piloto,
sendo poucos os resultados obtidos em escala real.

Processos de tratamento

Definigdes
Coagulacio: desestabilizacdo das cargas superficiais das particulas coloidais e em suspensdo (impurezas),

incluindo bactérias e virus, a partir da adicio de um coagulante. Os coagulantes mais utilizados no Brasil
$40 0s sais de aluminio e os sais de ferro (Kawamura, 1991).

Floculacdo: etapa de mistura lenta (suave) com o objetivo de acelerar a taxa de colisao das particulas
previamente desestabilizadas na coagulacio (Kawamura, 1991).

Coagulacao-Floculacao: Processo fisico-quimico que visa promover a agregagio das impurezas presentes
na dgua levando 2 formagio de aglomerados de maior tamanho capazes de serem removidos mais
eficientemente pelos processos de separagio solido-liquido mais comuns (sedimentacio, flotacio e filtracio).

Sedimentacao: Separagio gravitacional que se baseia na diferenca da densidade entre a particula, ou
floco, e a d4gua. Esse processo € influenciado pelo tamanho da particula. O lodo sedimentado é geralmente
acumulado por um periodo de tempo no préprio tanque de sedimentagio. Na seqiiéncia de tratamento de
dgua conhecida como “convencional” ou “completa”, esse processo de separagdo é precedido da coagulagio-
floculacdo, e antecede a filtracao rapida.

Flotacao: Separagio gravitacional auxiliada pela adicio de microbolhas de gis (geralmente ar). As
microbolhas de gds em contato com a particula, ou floco, forma um aglomerado de densidade aparente
menor que a da dgua, fazendo com que esse aglomerado particula-bolha (floco-bolha) flutue até a superficie.
A “escuma” formada na superficie é continuamente removida por meio de raspadores de superficie. Quando
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os flocos formados na coagulacio/floculacdo apresentam baixa velocidade de sedimentacdo, a flotacdo é
utilizada em substituicdo a sedimentacdo na seqiiéncia de tratamento.

Filtracao Rapida: Processo fisico-quimico no qual as particulas, ou flocos, de impureza sdo retidas nos
vazios de um meio granular. O meio granular mais comum € a areia. As tecnologias de tratamento de dgua
que envolvem a filtracdo rdpida tém a coagulacio quimica como parte integrante, e fundamental, da seqiiéncia
de tratamento.

Filtracao Lenta: Processo predominantemente bioldgico de remogdo de impurezas. A remocao de particulas
ocorre principalmente na superficie do filtro onde se desenvolve uma pelicula biolégica conhecida como
“schmutzdecke” (Haarhoff e Cleasby, 1991). As tecnologias que envolvem a filtragdo lenta dispensam o uso
de coagulantes.

Desinfeccao: Processo que tem como objetivo a destrui¢ao ou inativagdo de microorganismos patogénicos.
Os desinfetantes mais comumente utilizados sao o cloro (livre e cloroaminas), o diéxido de cloro, o 0zonio
e a radiacdo ultravioleta.

Oxidacao: Processo no qual o estado de oxidagio de uma substincia é aumentado. Na reacio de oxidacio,
que ocorre de forma simultanea com a de reducdo, as substancias organicas doam elétrons, ganham oxigénio
e perdem hidrogénio. De um modo geral a oxidagdo no tratamento de dgua tem como objetivo converter
substancias indesejaveis em substancias nio prejudiciais ou nio objetdveis (Posselt e Weber Jr., 1972). Os
agentes oxidantes mais usados no tratamento de dgua sdo o cloro, o diéxido de cloro, o permanganato, o
oxigénio, e 0 ozonio (Hesby, 1997).

0zonizacao: Processo de oxidacdo ou desinfec¢do realizada a partir da adicio de ozonio na dgua a ser
tratada. A oxidago no processo de ozonizagdo € resultado da reacio direta do 0zonio com os compostos
presentes na dgua e , também, pode ser em virtude da acao de outros oxidantes quimicos formados a partir
da adigdo do préprio ozonio (radicais livres como OHe, 0., 0,,, HO,, e perdxido de hidrogénio —H,0,).
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4.2.2.1. Remocdo de algas e cianobactérias em

sequéncias de tratamento que envolvem coagulagdo quimica

Estudos comparativos desenvolvidos em escala piloto por técnicos do Water Research Centre (Johnson et al.,
1977), Inglaterra, mostraram que, para a dgua estudada, a eficiéncia de remocdo de microalgas por filtracdo direta (FD)
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era inferior 2 eficiéncia de remocio obtida por meio dos processos que envolvem a sedimentacdo antes da filtracdo
rdpida. Entretanto, a filtracdo direta, em situacoes especificas, principalmente quando precedidas de pré-cloracio,
apresentaram valores compardveis aos obtidos na sedimentagdo/filtracdo. Ainda, segundo a pesquisa, o aumento da
dosagem de coagulante (sulfato de aluminio) nio alterou de forma significativa a remocao de microalgas pelo processo
convencional, mas provocou efeitos benéficos na remogio por filtrago direta. Esse estudo, apesar de apresentar resultados
experimentais interessantes, nao apresenta uma discussao aprofundada dos fatos observados, nio oferecendo subsidios
para a generalizagio dos resultados obtidos.

Buscando uma solucio para melhorar a eficiéncia de remocao de microalgas na ETA de filtracdo direta de Notmeir-
Walen (Antuérpia, Bélgica), Janssens ef al. (1988) avaliaram a eficicia da adogio de diferentes processos como etapa
preliminar de tratamento, a saber: pré-cloragdo; pré-ozonizacio; e flotacdo. Esse estudo foi realizado utilizando-se uma
estacio em escala piloto. Todos os pré-tratamentos testados mostraram-se capazes de promover a melhoria da eficiéncia
da filtracdo, uma vez que permitiam remogdes significativas de microalgas nesses processos, reduzindo a carga de sélidos
chegando ao filtro. No entanto, a ado¢do de flotacdo, nao s6 levou a melhoria da qualidade da dgua produzida, como
também a carreiras de filtracio com duragdes mais longas, além de permitir a utilizacio de maiores taxas de filtracdo e a
reducio do tempo de detencio no floculador.

A influéncia da matéria organica extracelular (MOE) proveniente das microalgas na eficiéncia da filtracio direta
para o tratamento de dguas com altas concentracoes de microalgas foi objeto de um estudo realizado por Haarhoff e
Cleasby (1989). Nesse estudo, efetuado em escala de laboratério, utilizou-se como coagulante um polieletrélito catidnico
e a2 MOE obtida de uma cultura de Chlorella pyrenoidosa.

Haarhoff e Cleasby (1989) concluem que o processo de filtracdo direta pode ser eficiente na remogdo de microalgas,
quando a dosagem de polimero adicionada 2 4gua € suficiente para atender tanto a demanda da MOE como das células de
microalgas propriamente ditas. Isto porque o polimero ird, inicialmente, desestabilizar a MOE e, posteriormente, as
particulas presentes na dgua. Além disso, observou-se que melhores resultados podem ser obtidos quando se utilizam
polimeros de maior densidade de carga. Quanto a introdugdo de uma etapa de floculacio entre a adicio de polimero e a
filtracdo, trés efeitos foram observados: a floculagio elimina o periodo de amadurecimento do filtro; o transpasse de
turbidez leva mais tempo para ocorrer quando se utiliza a floculacio; o desenvolvimento da perda de carga é menor
quando a floculacio € introduzida.

Resultados obtidos por Brandio ef al. (1996) sugerem que existe um tempo de floculagdo 6timo no qual a perda
de carga no meio filtrante é minimizada, gerando carreiras de filtracio mais longas. Os autores sugerem, ainda, que
quando se garante o mecanismo de coagulacdo por adsor¢ao-neutralizacio de carga, pelo ajuste do pH e dosagem 6tima
de coagulante, pode-se obter alta eficiéncia de tratamento por filtracdo direta para dguas com elevadas concentracoes de
microalgas e baixa turbidez. Desta forma, observa-se que, apesar do mecanismo de coagulacio ser fator fundamental
para uma boa eficiéncia de remocao de microalgas pela filtracdo direta, a etapa de floculacio é de grande importincia
para a otimizagao do processo como um todo.

De acordo com Benhardt e Clasen (1991) a remocio de bactérias e microalgas por coagulacio, floculagio e
filtracdo, € governada pelos mesmos principios que a remogao de particulas coloidais e em suspensao, independentemente
da natureza organica ou inorganica de cada um desses grupos. Em outras palavras, diatomédceas, cloroficeas e cianobactérias
podem ser desestabilizadas e floculadas de acordo com os mesmos mecanismos que atuam no caso de particulas
inorganicas. Esses autores relatam que, ao passo que microalgas que sdo mais ou menos esféricas e com superficies
suaves podem ser desestabilizadas pelo mecanismo de adsorcio e neutralizacio de cargas, microalgas nio esféricas,
grandes ou filamentosas, necessitam de grandes dosagens de coagulante, resultando na predominancia do mecanismo de
varredura.

Em experimentos realizados com a Synechocystis minuscula, Benhardt e Clasen (1994) sugerem que a estrutura
quimica das paredes periféricas das células dessas cianobactérias ndo afetam o processo de desestabilizacdo por adsorcio-
neutralizagio de cargas. Porém, alguns grupos funcionais associados com essas paredes de células sdo importantes
porque eles induzem a formagao de centros de carga negativa sobre as superficies das células. Dependendo da fase de
crescimento e condi¢des de metabolismo das microalgas, a concentragio e reatividade desses grupos funcionais flutuam.
Algumas flutuacdes afetam diretamente a densidade de carga negativa das células das microalgas. E por essa razio, que
esses grupos funcionais, negativamente carregados, determinam a adsor¢ao dos polieletrélitos, organicos ou inorganicos
(espécies hidrolisadas), que sdo aplicados como coagulantes.
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Fotografias feitas durante os experimentos em que se utilizou como coagulante um polieletrélito catidnico, mostraram
que as células de microalgas formam agregados na regido de neutralizacdo de cargas. A agregacio era atingida por adi¢ao
de quantidade exata do polieletrélito. Dosagens excessivas de cargas positivas e uma completa cobertura da superficie da
célula levam a uma reversio da carga elétrica dentro da faixa positiva, e, conseqiientemente, 2 restabiliza¢io da suspensio
de microalgas. Nessa condi¢do, os agregados sdo quebrados e as células sao novamente dispersas na solu¢ao aquosa.

Experimentos adicionais foram feitos para determinar se as células de microalgas também podem ser coaguladas
e agregadas com espécies hidrolisadas de aluminio. Os resultados mostraram que as microalgas ndo sdo neutralizadas
com um pH de 4, sendo esse valor de pH inadequado para o inicio da formacio das espécies hidrolisadas de aluminio,
que sdo carregadas positivamente. Ajustando o pH em 5, Benhardt e Clasen (1994) verificaram que a hidrélise dos ions
[Al(HZO) 6]3+ ndo era perturbada a ponto de flocos de hidréxidos de aluminio serem formados. Como resultado, os
complexos hidrolisados de aluminio eram adsorvidos pela superficie das células e neutralizava a carga negativa das
células de microalgas. Nesse caso, um excessivo uso de aluminio levou 2 reversdo das cargas, entretanto a restabilizacao
da suspensdo de microalgas ndo foi observada. Isso ocorre porque, para valores de pH superiores a 5, a adi¢do de
concentragdes mais elevadas de aluminio leva a formacao de precipitados do hidréxido metdlico que capturam as microalgas
(varredura).

Os autores verificaram, ainda, que, a transi¢ao da coagulagdo por adsor¢do-neutralizacdo de cargas para a coagulagio
por varredura, tornou-se mais aparente em pH proximo de seis, e que para valores de pH acima de seis, a coagulagdo por
adsorcdo-neutralizagdo de carga ndo pode ser separada da coagulagio por varredura, pois ambos 0s processos ocorrem
em paralelo. Com o aumento do pH da solucdo, o mecanismo de varredura progressivamente predominava sobre o de
adsorcdo-neutralizacdo de cargas.

No conjunto, os testes realizados por Benhardt e Clasen (1991 e 1994) mostraram que as células de microalgas
podem ser coaguladas e filtradas como particulas inorganicas responsaveis pela turbidez, e que a pré-condicio para tal
agregacio € que a alga deve possuir uma estrutura geométrica que permita uma agregacio de células e exclua a interago
estérica. Em virtude da grande variedade de formas de células, nfo é possivel satisfazer tal requisito para todas as
microalgas. Por essa razdo, os autores sugerem que mais investigacoes devem ser conduzidas sobre a influéncia das
estruturas das células na coagulacio e filtracio de microalgas.

0 tratamento de 4guas represadas com pré-oxidagdo com permanganato de potdssio (KMnO,), coagulagio com
sulfato férrico e um polimero cationico e filtragdo direta pelo filtro de maltiplas camadas, foi testado por Petrusevsky et al.
(1996). Os experimentos, realizados em reatores estiticos e planta piloto, mostraram que a eficiéncia de remocio de
particulas e microalgas nessa seqiiéncia de tratamento € superior a 99%, enquanto as eficiéncias comumente atingidas na
filtracdo direta sdo da ordem de 90%. Além disso, a aplicacdo de polimero cationico elimina completamente o aumento
de turbidez da dgua filtrada e reduz o teor de residual de manganés em relago aos valores que sao comumente associados
a esse tratamento.

Segundo os autores, a eficiente remogdo de microalgas e de outros materiais particulados é conseqiiéncia de virios
mecanismos. O permanganato inativa a mobilidade de microorganismos, induz a producdo natural de um auxiliar de
coagulagdo derivado da alga, e acelera a cinética da floculagdo por aumentar a concentracdo das particulas, isto é, a pré-
oxidagdo por permanganato causa a coagulacio e formacao de aglomerados antes da adi¢do de coagulante. A subseqiiente
aplicacio dos dois coagulantes (sulfato férrico e polimero catidnico) promove o envolvimento do precipitado e a adsorcao-
neutralizacdo de cargas.

Os efeitos da pré-oxidacao sobre a tratabilidade de dguas eutrofizadas é também abordada por Lage Filho e Ferreira
Filho (1997). Os autores conduziram experimentos em esta¢do piloto, onde carreiras de filtragio, com e sem pré-oxidacao
com cloro livre, foram realizadas em duas colunas de filtracdo - uma com antracito e areia e outra com carvio ativado
granular e areia.

A partir dos resultados obtidos, os autores concluiram que a pré-oxidagdo com cloro livre, a0 promover a formacdo
de flocos mais resistentes, atuou como um auxiliar de coagulacio, proporcionando uma melhor remogo de cor aparente
e uma melhor remogao de carbono orgénico total e substancias hiimicas (oriundas de matéria organica decomposta, por
exemplo: microalgas), independentemente do tipo do meio filtrante utilizado. Observaram ainda que, pela mesma razéo,
a pré-oxidacdo favoreceu um actimulo de sélidos mais uniforme e melhor distribuido ao longo do meio filtrante, o que
proporcionou menores taxas de crescimento da perda de carga nos filtros, o que € indicativo de carreiras de filtracio com
duracio mais longas.
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Néo obstante os beneficios operacionais oriundos do uso da pré-oxidacgdo, vale lembrar que a pré-oxidagio de
dguas contendo células vidveis de cianobactérias toxicas pode levar 2 lise celular e 2 liberacio das cianotoxinas. A aplicacdo
da oxidagdo no tratamento de dguas contendo cianobactérias e cianotoxinas dissolvidas é discutido com mais detalhe no
item 4.2.2.3.

Wobma et al. (1997) apresentam resultados de uma pesquisa realizada no Canadd, onde comparam a utilizacio da
flotagdo por ar dissolvido (FAD) seguida de filtracio com utilizacdo da filtracio direta. A dgua utilizada possuia baixa turbidez (em
torno de 1uT) e concentracio média de microalgas de aproximadamente 40.000 individuos/mL (os autores nio mencionam os
géneros ou espécies de microalgas presentes na dgua). Foram utilizados como coagulante o sulfato de aluminio, o cloreto de
polialuminio e o cloreto férrico. Dosagens de sulfato de aluminio na faixa de 30mg/L a 45mg/L foram empregadas, com pH por
volta de 6,3, caracterizando o mecanismo de varredura. Porém, foi percebida a necessidade de adicio de polimeros para atingir
as metas minimas estabelecidas. Foram testados trés tipos de filtros, com meios filtrantes de camada tinica, de camada dupla e
utilizando carvao ativado granular (CAG), tanto na flotagdo por ar dissolvido quanto na filtragdo direta.

Os resultados obtidos por Wobma ef a/l. (1997) mostraram que o arranjo onde se tinha a flotacio por ar dissolvido
seguida de um filtro de camada tinica de antracito ou de carvo ativado granular, ambos com tamanho médio do grio filtrante de
1,1mm, foi mais eficiente, produzindo careiras de filtragio com 24 a 55 horas de duragio, com taxas de 600m*/m’ a
840m’*/m?.dia. A turbidez e a contagem de particulas na dgua filtrada foram similares nas duas seqiiéncias de tratamento avaliadas,
respectivamente, 0,1uT e 50 particulas/mL. Entretanto, o volume de dgua produzida até o término das carreiras de filtracao, foi
muito maior na flotaciio por ar dissolvido seguida de filtracio do que na filtragdo direta. Enfim, os resultados indicaram que, para
qualquer qualidade da 4gua bruta, a taxa de aplicacio na etapa de flotacio pode ser de até 360m’/m?.dia e a subseqiiente taxa de
filtragdo pode superar 800m*/m?.dia, enquanto na filtracio direta a taxa de filtragiio varia na faixa de 240m%m? a 360m*/m?.dia,
a depender da concentracio de microalgas presentes na dgua bruta.

Em fun¢do da importancia do pré-tratamento no sucesso da eficiéncia dos processos de separacio, Lacerda (1997)
investigou a influéncia do pH de coagulacio, dosagem de coagulante e tempo de floculacio, no processo de flotacdo por ar
dissolvido no tratamento de dguas com baixa turbidez e presenca de microalgas. Dos experimentos realizados em escala piloto,
o autor concluiu que a flotacio por ar dissolvido possui elevado potencial de remocio de microalgas (> 99%), desde que se
garantam as condicoes ideais de coagulacao, principalmente em relacio a dosagem de coagulante para um determinado valor de
pH. Verificou-se, ainda, que tempos de floculagdo maiores parecem ser mais adequados para o tratamento por flotacao seguido
defiltracdo, tanto em termos de remoc?o de turbidez e microalgas, quanto na minimizacao dos residuais de aluminio e da perda
de carga.

Janssens e Buekens (1993), a partir da compilacio de resultados obtidos sobre eficiéncia de diversos processos de
tratamento (tratamento convencional; flotacdo por ar dissolvido seguida de filtragao rapida; filtracdo direta, com e sem floculagio;
filtracio em dois estagios), propuseram o diagrama de selecio para o processo de clarificacio apresentado na figura 4.1.

Figura 4.1. Diagrama de selecdo de processo de tratamento (Janssens e Buekens, 1993)
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De acordo com faixas de valores de turbidez e de concentragio de microalgas (expressa em clorofila-a) na dgua
bruta, os autores sugerem processos que sao mais eficientes no tratamento. Observa-se que, para uma faixa abrangente de
concentracdo de microalgas, o teor de turbidez presente na dgua é que € o fator condicionante para a defini¢do do
processo mais adequado. Assim, para baixos valores de turbidez, a filtracdo direta é recomendada quando o teor de
clorofila-a é inferior a 10mg/L, e a filtracdo por ar dissolvido seguida de filtragdo para valores de clorofila-a mais elevados.

Vlaski et al. (1996), por meio de experimentos em escala de bancada com cultura de Microcystis aeruginosa,
compararam 2 eficiéncia da sedimentagio e da flotacio por ar dissolvido. Adotando um pH de coagulagdo de 8, sob
condicoes de dosagem 6tima de um sal de ferro, os autores relatam que a performance da sedimentagio foi superior 2 da
flotacdo, com eficiéncias de remocio de, respectivamente, 87% e 71%. No mesmo trabalho, o uso combinado de coagulante
metdlico com polieletrélito cationico como auxiliar de floculacio, resultou em aumento significativo da eficiéncia de remogio
dessa cianobactéria pelos dois processos, atingindo, em ambos os casos, remogoes da ordem de 99%.

0Os resultados obtidos por Vlaski ez al. (1996) contradizem os resultados obtidos por Edzwald e Wingler (1990) e
por Zabel (1985). A partir de experimentos utilizando culturas de uma cloroficea (Chlorella vuigaris) e de uma diatomécea
(Cyclotella sp.), Edzwald e Wingler (1990) relatam que, tanto em relacio a turbidez residual quanto 2 remocao de
microalgas, a flotacdo por ar dissolvido teve melhor eficiéncia (~99,9%) do que a sedimentacdo (~90%), principalmente
a baixas temperaturas. Entretanto, com relagio 2 remocao de matéria organica dissolvida, nao houve diferenca entre os
dois processos, pois a remogao estd associada 2 mudanca de estado, de matéria soldvel para particulada, o que é realizado
pela coagulacio. Por sua vez, Zabel (1985) observou que, em escala real, a flotacdo por ar dissolvido apresentou 92% de
eficiéncia de remocao de cianobactérias enquanto que a eficiéncia da sedimentacio uma ordem de magnitude inferior.
Nesse trabalho, a 4gua bruta apresentava concentragdes de M. aeruginosa da ordem de 10° células/mL.

Em estudos posteriores, em escala piloto, ainda estudando a remocao de M. aeruginosa, Vlaski et al. (1997)
voltam a relatar que a sedimentacio foi superior a flotacdo por ar dissolvido em termos de remocdo de turbidez e
minimiza¢ao dos residuais de ferro. Contudo, em relacio a remocao de Microcystis, aflotagdo por ar dissolvido mostrou-
se muito eficiente e apropriada, mesmo considerando as baixas dosagens de coagulante adicionadas. Enquanto que para
aflotacdo por ar dissolvido a dosagem 6tima de ferro variou de 7mgFe/L a 12mgFe/L, para a sedimentagzo foram necessarias
dosagens na faixa de 20 a 24 mgFe/L. A adocio de uma etapa de pré-oxidacio com 0z6nio ou permanganato resultou em
efeito positivo na eficiéncia de remogao dessa cianobactéria pela flotacdo por ar dissolvido.

Kaur et al. (1994), a partir de investigacdo sobre o tratamento de dguas sujeitas a floracio de cianobactérias,
também contestam a eficiéncia de remoczo de microalgas por flotacio por ar dissolvido. A planta piloto usada era composta
por mistura rdpida, seguida de trés estigios de floculacio, flotacdo por ar dissolvido, filtragdo em dupla camada (antracito
e areia) e, apos estas etapas, a dgua era dividida em dois fluxos, um com estigio de desinfec¢do por 0zonio seguido de
filtro de carvdo ativado granular (CAG) e outro com cloragio seguida de filtro de carvio ativado granular. A instalagdo
piloto foi operada em dois periodos distintos onde predominavam, respectivamente, as cianobactérias Aphanizomenon
sp. e Oscillatoria sp. Enquanto a flotagdo por ar dissolvido apresentou uma remogio de cianobactérias inferior a 30%, a
remogio obtida no filtro de dupla camada foi de 50%, o filtro de carvio ativado sem pré-desinfeccdo atingiu 60% de
remoc?o, a combinacio de cloracio seguida de filtragdo em carvio ativado removeu 80% e, o mais eficiente, a 0zoniza¢ao
seguida de filtracdo em carvdo ativado, chegou a promover 99% de remocio de cianobactérias. Os autores explicam que
aalta eficiéncia do 0zonio pode estar relacionada a0 processo chamado de “ozoflotacio”, no qual o 0z6nio atua fisicamente
na flotacdo e quimicamente como oxidante. Entretanto, os proprios autores sugerem que o baixo rendimento da flotacdo
por ar dissolvido é, possivelmente, em virtude das condi¢des inadequadas de coagulagdo observadas nos experimentos.

Mouchet e Bonnelye (1998) revisaram virios métodos disponiveis para remocdo de microalgas, a saber:
micropeneiramento; filtragdo direta; sedimentagio; flotagdo; polimento usando ozonio e carvao ativado granular; e, filtracio
em membrana. Testes conduzidos pelos autores, numa instala¢iio no sul da Franga, demonstraram que o tratamento
combinando peréxido de hidrogénio com o0zonio sinaliza para uma melhoria no desempenho da filtracio direta, resultando
em remogdo de microalgas superior a 99%. Remocio de 93% foi obtida sem aplicacdo de ozonio e de 95,3% usando
apenas 0zonio. Os resultados obtidos ao longo desses estudos os levaram a concluir que as carreiras de filtracao tornam-
se inaceitavelmente curtas quando a densidade de microalgas na 4gua bruta excede a 1.000 UPA/mL", usando areia ou
antracito de 0,9mm; ou 2.500UPA/mL, usando antracito de 1,5mm em filtro de dupla camada.

10. UPA/mL - Nimero de unidades de organismos por drea padronizada (400mm?) por mililitro de dgua.
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Quanto a sedimentacio, Mouchet e Bonnelye, (1998) citam estudo piloto realizado no inicio dos anos sessenta, no qual
elevada remogao de microalgas foi obtida em um clarificador de manto de lodo de fluxo ascendente (pulsator ou UPSPB). Foi
observado, nesse estudo, que uma consistente reducao de 95% a 99% da populagdo total de fitoplanctons podia ser atingida na
dgua clarificada e, possivelmente, uma completa remogzo caso se adicionasse uma etapa de filtracio em areia.

Mouchet e Bonnelye (1998) citam, ainda, experiéncias com esse tipo de clarificador em climas quentes. Por
exemplo, um estudo comparativo realizado com dgua da Laguna Bay (Filipinas) com contetido de microalgas de 50.000
2 100.000 individuos/mL, mostrou que a eficiéncia de remocao de microalgas com floculagdo seguida de sedimentacio
em reator estdtico, de 90%, foi inferior 2 remocao obtida em uma unidade piloto do clarificador pulsator, com remogio
de 95% a98%, e até de 99,5%, quando se utilizou pré-cloracio, ajuste de sulfato de aluminio e polieletrélito anidnico. Os
autores ressaltam que a elevada eficiéncia de remocao de microalgas verificada no processo pode ser explicada pela acio
de filtro fluidizado exercida pelo manto de lodo, e pelo aumento do tempo de contato entre o fluxo ascendente da dgua e
o manto de lodo.

4.2.2.2. Remocéo de algas e cianobactérias em sequéncias de

tratamento que ndo envolvem coagulagdo quimica

As seqiiéncias de tratamento que nao envolvem o uso de coagulante baseiam-se na filtracdo lenta em areia. Segundo
Mouchet e Bonnelye, (1998) a filtracio lenta em areia sozinha é capaz de remover 99% de microalgas da dgua afluente.

Geralmente € reportado na literatura que altas concentracdes de microalgas na d4gua bruta afluente ao filtro lento
pode provocar a ripida colmatagdo do meio filtrante exigindo freqiientes limpezas (Cleasby, 1991). A remocdo da camada
biolégica superficial, por sua vez, pode ter efeitos negativos sobre a capacidade de remocio de substancias organicas
dissolvidas, inclusive cianotoxinas.

Estudos recentes sugerem que o problema da colmatacdo dos filtros lentos pelo excesso de microalgas e
cianobactérias pode ser contornado com a adocio de pré-filtros de pedregulho (Brandio et al., 1998 e 1999, Mello,
1998, Souza Jr., 1999).

Mello (1998) apresenta resultados de experimentos realizados em instalagao piloto de filtracio em muiltiplas
etapas composta de pré-filtro dindmico (PFD), pré-filtro de pedregulho com escoamento ascendente e filtro lento. Durante
o periodo de realizacio dos experimentos, cerca de nove meses, a 4gua bruta apresentou-se com um valor médio de
turbidez de 8,6uT = 2,5uT e 33,7ug + 13,8ug de clorofila-a por litro. Cerca de 99% da biomassa algal da 4gua bruta era
devida a cianobactéria Cylindrospermopsis raciborskii.

Operando com as unidades de tratamento cobertas, o sistema de tratamento como um todo apresentou remo¢ao
média de cianobactérias de 98%, sendo que 80% das amostras coletadas na saida do filtro lento apresentavam teor de
clorofila-a inferior a 1ug/L. A remocdo desses organismos no pré-filtro dindmico foi, em média, cerca de 50%, enquanto
no pré-filtro ascendente de cinco camadas a remocao média foi de pouco mais que 30%. A perda de carga no filtro lento,
ap6s 34 dias de operacio, era de 8,7cm, indicando que o filtro poderia operar por alguns meses.

As mesmas unidades operando sem cobertura apresentaram eficiéncias parciais e globais similares ao caso anterior,
porém a perda de carga nas virias unidades foi bastante superior. Apés 36 dias de funcionamento, o filtro lento atingiu
sua perda de carga limite, cerca de 100cm. Esse fato sugere a importancia da cobertura dos filtros como forma de
minimizar ou impedir o crescimento de microalgas nessa unidade, garantindo carreiras de filtracdo mais longas.

Nagavi e Malone (1986) investigaram a viabilidade de remover microalgas pela filtracio em meio granular de
pequena granulometria sem adicio prévia de coagulante, porém com taxas de filtracio similares as aplicadas para a
filtracdo rdpida, portanto muito superiores as adotadas na filtracao lenta. Esses autores basearam-se nas observagoes
feitas por outros pesquisadores, os quais indicavam que a importincia do tamanho do grao é maior quando hd grande
concentracdo de microalgas, e que a retenciio de microalgas ocorria majoritariamente na parte superior dos meios
filtrantes. O trabalho foi desenvolvido utilizando meios filtrantes com diametro de grio inferior a 0,2mm e espessuras de
camada filtrante menores que 13mm.

Os resultados desse estudo demonstraram que altas remogdes de microalgas (>98%) podem ser obtidas pela
utilizacio de meios filtrantes finos e sem a necessidade de adi¢do de coagulante. Porém, os autores enfatizam que, para o
aproveitamento do potencial demonstrado por esse tipo de filtracdo, critérios de projeto diferentes dos atualmente utilizados
devem ser desenvolvidos, uma vez que essa filtracdo se caracteriza por ser uma filtracio de superficie (mecanismo de
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peneiramento) que nao necessita de meios filtrantes de grande profundidade. O estudo ndo tratou da questio da retrolavagem
do meio filtrante, mas alerta que a freqiiéncia requerida para a retrolavagem pode ser um fator significativo no
desenvolvimento de uma tecnologia de filtracdo de microalgas baseada em meios filtrantes finos.

Para as granulometrias e taxas de filtracao usualmente adotadas nos filtros ripidos, a no utilizagdo de coagulante
resulta em baixa eficiéncia de remogao. Mouchet e Bonnelye (1998), usando a filtracio ripida sem adigdo de oxidantes
ou coagulantes, obtiveram reducio de microalgas na faixa de 10% a 80%, dependendo das espécies, com uma média em
torno de 50% (variando de acordo com a granulometria do meio filtrante e da taxa de filtracao).

4.2.2.3. Remocdo de cianotoxinas dissolvida no
tratamento de dgua para abastecimento

Como foi visto anteriormente, 0s processos que envolvem coagulacio, quando otimizados e associados a processos
de separacdo s6lido-liquido e/ou a pré-oxidagdo, podem remover de forma eficaz as células de cianobactérias. Entretanto,
de acordo com Hart ez al. (1998) vérios estudos tém mostrado que os processos convencionais de tratamento (coagulacao/
floculagio, sedimentacio e filtracio) nio sdo efetivos na remocio da fracio dissolvida das cianotoxinas.

Falconer et al. (1989), por meio de bioensaios em camundongos, encontraram reducio de toxicidade de apenas
20% ao coagular, com sulfato de aluminio, uma 4gua rica em neurotoxinas oriundas de uma floragdo de Anabaena
circinalis, mesmo utilizando doses elevadas do coagulante (120mg/L). A adicio de diferentes polieletrélitos como auxiliar
de floculacio ndo resultou em melhora na redugio da toxicidade da neurotoxina. Baixas remocoes de anatoxina-a também
foram reportadas por Keijola ef al. (1988) em experimentos envolvendo a coagulacdo seguida de filtracdo e cloracio.
Para altas concentragdes de toxinas (~ 200ug/L) o uso do cloreto férrico como coagulante se mostrou mais eficaz que o
sulfato de aluminio, porém para uma concentragio de toxinas cerca de dez vezes menor, os dois coagulantes praticamente
ndo apresentaram remocao.

Himberg et al. (1989), baseados em resultados de experimentos em escala de laboratorio, relatam que o tratamento
envolvendo a coagulacio/floculacio, filtracio ripida e cloracao também nio foi capaz de promover a remocao significativa
de hepatotoxinas oriundas de espécies toxicas de Microcystis e Oscillatoria. Os autores destacam, ainda, que em alguns
experimentos a seqiiéncia de tratamento apresentou remocio de toxina igual a zero ou negativa, sugerindo que toxinas
podem ser liberadas durante a coagulagao/floculagio.

Confirmando as observagdes anteriores, Hart ef al. (1998) relatam que, em experimentos conduzidos no Water
Research Centre (WRc), Inglaterra, a coagulagdo com sulfato de aluminio reduziu significativamente a concentragio total
de microcistina LR (hepatotoxina). Entretanto, a remogio se deu em fungdo da remocio de células e ndo como resultado
da remocdo da microcistina extracelular. Dos dados obtidos, a fracdo dissolvida (ou extracelular) permaneceu praticamente
constante para a faixa de dosagem testada (Omg a 7mg Al/L). Hart et al. (1998) ressaltam que, nos experimentos realizados,
ndo houve evidéncias que sugerissem que o tratamento convencional provocou a lise das células e liberacio da toxina
intracelular.

Esse aspecto € discutido por Hrudey ez al. (1999) em uma revisio sobre trabalhos que avaliaram a ocorréncia lise
das células de cianobactérias quando submetidas a coagulacdo-floculacio. De acordo com esses autores, a literatura
apresenta resultados contraditérios sobre a questdo, porém os estudos mais recentes apontam na direcio de que, para as
dosagens usualmente adotadas nos tratamentos convencionais, as células de cianobactérias, mais especificamente
Microcystis, ndo sdo danificadas no processo de coagulagio-floculacio. Ao mesmo tempo, observa-se que no lodo produzido
nos processos de separacdo, ocorre inicialmente a liberacdo de toxinas e, posteriormente, a reducio das mesmas. Em
trabalho citado por Hrudey et al. (1999), ap6s dois dias, toda a toxina das células de Microcystis aeruginosa presentes
em um lodo coletado numa instalagdo piloto de tratamento havia sido liberada para o liquido. Apds cinco dias, 80% de
reducdo das toxinas foi observada, e, apds 13 dias, a remocao de toxinas foi total. Essa observa¢do tem implicagdes
préticas no que tange ao tempo de acumulacio do lodo nos decantadores e nos adensadores de lodo, particularmente
quando a 4gua clarificada nessas unidades é retornada ao processo de tratamento.

A baixa eficiéncia observada nos processos convencionais de tratamento (coagulacio-floculacio, sedimentacio e
filtragdo) pode ser extrapolada para a flotagdo por ar dissolvido (FAD). E pouco provivel que o uso da flotagio por ar
dissolvido, apds a coagulagio-floculagdo, seja mais eficiente que a sedimentagio na remocdo de toxinas extracelulares;
entretanto, como a escuma formada é mais rapidamente removida que o lodo sedimentado, isso pode ter implicagdes

FUNASA - maioo/2003 - pdg. 33



positivas em relacdo a possibilidade de danos nas células de cianobactérias presentes no lodo e a liberacdo das toxinas
para a dgua. Ndo foi encontrada na literatura consultada nenhuma mencio a estudos sobre a eficiéncia da flotagio na
remocao de cianotoxinas dissolvidas na dgua.

Os trabalhos de Falconer e al. (1989) e de Himberg ef al. (1989) citados anteriormente avaliam também a
remocao de toxinas por carvdo ativado, em pd e granular. Os resultados obtidos sugerem que o carvio ativado € capaz de
remover cianotoxinas sozinho ou de forma combinada com o tratamento convencional.

Keijola et al. (1988), por sua vez, apresentam o carvio ativado granular como um processo de tratamento efetivo
na remocao de hepatotoxinas e neurotoxinas (anatoxina-a), porém nao relatam bons resultados com o carvio ativado em
p6. A baixa eficiéncia do carvio ativado em pé verificada nesse estudo, pode estar associada 2 baixa concentracio utilizada
nos experimentos (5mg/L).

Hart et al. (1998) ressaltam que a efetividade do carvdo ativado em pé € altamente dependente do tipo e da
dosagem aplicada. Em experimentos realizados em trabalhos anteriores, os autores, para o tipo de carvio mais efetivo,
encontraram que dosagens superiores a 20mg/L (dosagens similares as utilizadas por Falconer et al., 1989) sdo necessarias
para atingir remocdes maiores que 85%. Ainda segundo esses autores, nas dosagens usualmente adotadas no tratamento
de dgua (5mg/La 20mg/L), o carvio ativado em p6 provavelmente contribuird para a remocao de toxinas, mas dificilmente
promoverd a remogao completa desses compostos.

A capacidade de adsorgio de oito tipos de carvio ativado em p6 foi avaliada por Donati ef al. (1994). Os resultados
mostraram que o carvao de madeira foi o mais efetivo na remocao de microcistina-LR, a0 passo que o carvao produzido
a partir do coco foi o adsorvente menos efetivo. Segundo os autores, o estudo mostrou que a adsor¢do de microcistina foi
dependente do volume de mesoporos e nao de microporos do carvdo ativado. A drea superficial, o indice de iodo e o
indice de fenol permitem apenas uma informagao especifica e no devem ser usados como um indicador geral da efetividade
do material na adsor¢ao de toxinas.

Experimentos realizados com 4gua filtrada do rio Sena, contaminada artificialmente com microcistina LR,
demonstraram que, além do tipo de carvdo, a presenca de matéria organica dissolvida na dgua interfere negativamente na
capacidade de adsorgdo das cianotoxinas pelo carvdo ativado em pé (Bruchet et al., 1998).

A competi¢ao da matéria orginica com as cianotoxinas também reflete na eficiéncia de adsorc¢ao quando o carvio
ativado granular € usado na seqiiéncia de tratamento. Bruchet ef al. (1998) relatam que em testes conduzidos com duas
aguas naturais, contaminadas artificialmente com microcistina e que continham entre 5mg/L e 6,5mg/L de carbono orgnico
dissolvido, a eficiéncia de remogao das toxinas foi de 90%, ou mais, até quando, respectivamente, 7.000 e 12.000 volumes
de dgua/m’ foram tratados. A partir desses valores, a eficiéncia de remogao da toxina caiu para 49% a 63%. A diminuigdo
na eficiéncia foi atribuida a saturacdo do carvio pela matéria organica dissolvida presente nas dguas testadas. Segundo os
autores, embora a elevada remocdo de toxinas apresentada pelo carvdo ativado granular, a competicio com a matéria
organica dissolvida pode resultar em problemas na pratica do tratamento. Se a presenca de altas concentragdes de
cianotoxinas na dgua ocorrer quando o carvao ativado j estiver parcialmente saturado por outras substincias organicas,
o “transpasse” de concentragdes significativas de toxinas poderd ocorrer.

Os resultados obtidos por Hart ef al. (1998) confirmam a efetividade do carvao ativado granular na remogdo da
microcistina-LR e também da anatoxina-a. A partir dos dados experimentais e da utilizacio de modelos matemdticos, os
autores sugerem que o carvao ativado granular biologicamente ativo é capaz de remover completamente as toxinas em
tempos de contato mais baixos. Se 0 mecanismo de remogao do carvao for unicamente a adsorcio, tempos de contato
superiores a 30 minutos serdo necessirios para a remog¢ao de toxinas nas concentragdes associadas as floracoes de
cianobactérias. Hrudey ef al. (1999) ressaltam que os resultados obtidos por Hart e colaboradores ainda nio tém
confirmacio em escala real, e, portanto, continua atencdo deve ser dada ao monitoramento do efluente dos filtros de
carvdo ativado, de modo a evitar o “transpasse” de toxinas quando a saturacio do meio granular estiver proxima.

A oxidag¢do quimica vem sendo apresentada na literatura como uma técnica tao efetiva quanto o carvio ativado na
remocdo de cianotoxinas. Entretanto, permanece a preocupagio com relagdo a aplicacdo direta de oxidantes em dgua
bruta, ou seja, 4guas em que a remocdo das células vidveis de cianobactérias ainda ndo foi realizada. Por essa razio é
comum analisar-se a acao dos oxidantes sobre as cianotoxinas considerando dois estigios de tratamento, a pos-oxidacao
(normalmente associada a desinfec¢io) e a pré-oxidagio.

0 cloro é o desinfetante mais utilizado em todo o mundo, por essa razio vdrios autores dedicaram-se a avaliar a
capacidade do cloro, sob diferentes formas, de oxidar as cianotoxinas.
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Keijola et al. (1988) e Himberg ef al. (1989) analisando a cloragio dentro dos processos usuais de tratamento
(convencional e filtracdo direta) sugerem que essa etapa nio foi eficaz na remocdo de toxinas. Nicholson et al. (1994),
por sua vez, reportam que microcistinas e nodularinas foram rapidamente destruidas pelo cloro, hipoclorito de cdlcio e
hipoclorito de sdio, sendo que esse tltimo exigiu dosagem superior a dos dois primeiros. O cloro e o hipoclorito de
calcio removeram 95% das toxinas com doses de 1mg/L (cloro ativo) apés um tempo de contato de 30 minutos, 20 passo
que 5mg/L de hipoclorito de sédio foram necessarios para cerca de 80% de remocao no mesmo tempo de contato. Fato
importante observado pelos autores foi a significativa influéncia do pH na efetividade das espécies de cloro testadas. A
remocdo de toxinas foi bastante comprometida quando os valores de pH excediam a 8. Para uma concentragdo de cloro
ativo de 15mg/L, a remogdo de toxinas cai de 95% para valores inferiores a 80%, quando valor do pH é superior a 8,
sendo que, para o hipoclorito, a remogio chegou a atingir apenas 40%, com pH igual a 10.

A demanda de cloro exercida por outros organicos e a influéncia do valor do pH, associados 2 baixa dosagem
(0,5mg/L de cloro) utilizada por Keijola e al. (1988) e Himberg et al. (1989), podem explicar a baixa efetividade do
cloro observada por esses autores.

Hart et al. (1998) também relatam resultados de testes de cloracio de dguas contendo microcistina-LR ou anatoxina-a,
em concentracoes na faixa de 5-10ug/L. Simulando a etapa final de desinfeccio em uma seqiiéncia de tratamento, foi
utilizada uma dosagem de cloro de 1,7mg/L, que resultou em 0,7mg/L de cloro residual livre depois de 30 minutos. Como
nos experimentos de Nicholson et a/. (1994), a eficiéncia do cloro na redugio da concentracio de microcistina-LR mostrou-
se muito dependente do pH e do tempo de contato. Com valores de pH igual 5, a remogdo foi superior 2 93% em 30
minutos de tempo de contato. Com o valor de pH em torno de 7, a remocio atingiu 88% depois de 22 horas de contato.
Quando o valor de pH adotado foi de 9, a remogdo da toxina foi inferior 2 40%, mesmo apds 22 horas. Nenhuma remocao
de anatoxina-a foi obtida com o uso do cloro.

Segundo Hrudey et al. (1999), a cloracdo com valores de pH suficientemente baixos para garantir maxima eficiéncia
de remocdo de toxinas pode ndo ser vidvel na pritica. Entretanto, mesmo com os valores de pH usualmente adotados na
pritica, é provavel que a microcistina seja degradada, se maiores tempos de contato forem adotados e concentragdes
apropriadas de cloro residual livre sejam garantidas. Ainda de acordo com Hrudey et al. (1999), estudos australianos
recentes (nao publicados) mostraram que remocio de cilindrospermopsina pode ser conseguida com dosagens de cloro
de 1mg/L a 2mg/L em valores de pH entre 6 e 7,5 e cloro residual livre de 0,5mg/L.

0 uso de cloroaminas e de dioxido de cloro ndo se mostraram eficazes na remocao de cianotoxinas (Nicholson et
al., 1994; Hart et al.,1998).

A pré-cloragio também tem sido utilizada na destruicao de microcistinas intracelulares (Hrudey et al., 1999). Hart
et al. (1998) reportam que efetiva remogio de microcistina intra e extracelular foi possivel com dosagens de cloro
superiores a 2mg/L. Entretanto, os proprios autores ressaltam que em seus experimentos a concentragio total de toxinas
na 4gua era baixa, cerca de 2ug/L. Por outro lado, Lam et al. (1995) relatam que a cloracdo de dgua contendo elevada
concentracdo de células vidveis de Microcystis aeruginosa provocou a imediata liberacao da microcistina intracelular
para o meio liquido. A microcistina-LR liberada s6 foi totalmente oxidada apés quatro dias de tempo de contato, apesar de
uma elevada dosagem de hipoclorito de sédio (44mg/L) ter sido utilizada no experimento. Esses resultados indicam que
0 uso da pré-cloracio, e da pré-oxidacio em geral, ainda é um aspecto critico no tratamento de dgua com elevadas
concentracoes de cianobactérias toxicas.

Segundo virios autores (Keijola et al., 1988; Himberg et al., 1989; Hart et al., 1998; entre outros) o processo de
oxidagdo consistentemente mais eficaz na destrui¢ao de microcistinas, tanto intra quanto extracelular, é a ozonizagdo.
Esse processo pode levar rapidamente 2 completa destrui¢do da microcistina, da nodularina e da anatoxina-a. Trabalhando
com 4gua tratada contaminada com toxinas dissolvidas, Hart ef a/. (1998) relatam que tanto a microcistina-LR quanto a
anatoxina-a, nao foram detectadas apds a ozonizagdo com dosagem de 2mg/L.

Os resultados apresentados por Hart et al. (1998), em relagdo a aplicagio da ozonizagio em dguas brutas (pré-
ozonizagdo) ricas em cianobactérias, a0 mesmo tempo em que ressaltam a grande efetividade do 0z6nio na remocdo de
toxinas, destacam a importancia do controle da dosagem desse oxidante. Com dosagens baixas, até 0,6mg/L, 0 0z0nio teve
pequeno efeito sobre a degradacio da microcistina intracelular e extracelular. Provavelmente, nesse intervalo, 0 0zonio
degradou outras substancias organicas presentes na 4gua. Somente depois que a demanda exercida por outros organicos
foi satisfeita, o 0zonio mostrou efeito sobre a microcistina-LR. Entretanto, no intervalo entre 0,6mg/L e 1,3mg/L, esse efeito
foi negativo e consistiu quase que inteiramente na lise das células, fazendo com que a microcistina extracelular na dgua
aumentasse significativamente. Somente com a adi¢ao de 2mg/L de o0zonio a toxina extracelular foi oxidada.
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Esses resultados revelam a importancia crucial da utilizacio de dosagens de ozonio suficientemente altas, bem
como a necessidade do monitoramento cuidadoso do desempenho da pré-ozoniza¢io, particularmente com concentragoes
varidveis de matéria organica na 4gua bruta como ocorre durante as floracdes de cianobactérias. Rositano e Nicholson
(1994, apud Yoo et al., 1995) relatam que dosagens de 0zonio superiores a 1mg/L foram necessirias para promover a
completa oxidagio de microcistina-LR em uma 4gua contendo 8,5mg/L de carbono organico dissolvido.

As dosagens necessdrias de 0zonio podem também ser influenciadas pelo tipo de toxina presente na dgua. Hrudey
et al. (1999) reportam que trabalhos australianos recentes mostraram que a dosagem de 0zOnio necessdria para se
conseguir a remocao de um grupo de saxitoxinas, com concentracdes na faixa de 10-100ug/L, era inferior 2 quantidade
de ozonio demandada pela dgua. Outros estudos, também realizados na Austrilia, mostraram que o 0zonio € eficaz na
remo¢ao de cilindrospermopsina.

Finalmente, Hart ef a/. (1998) reportam que a radiacao ultravioleta e o perdxido de hidrogénio nio sdo efetivos na
remocao de toxinas, 20 passo que o permanganato de potdssio apresenta grande potencial na remocao de toxinas dissolvidas.

Em relacdo aos oxidantes de forma geral, é importante destacar que a selecdo do ponto de aplicagio (pré ou pos-
oxidacdo) tem impactos sobre a efetividade de remocao de toxinas intra e extracelular. A pré-oxidaco pode causar a lise
celular, liberando as toxinas para dgua. O uso de oxidantes antes da remocdo das células sadias deve ser analisado com
muita precaucio.

Atencdo especial deve ser dada aos resultados obtidos por Keijola ef al. (1988) a partir de experimentos com
filtracfio lenta. Nesses experimentos, foi observada remogio substancial tanto de hepatotoxina produzidas pela M. aeruginosa
como de neurotoxina produzida pela A. flos-aquae. Atribui-se a efetividade da filtracdo lenta a acdo biolégica desse tipo
de filtro. Hrudey et al. (1999) destacam que estudos realizados na Austrilia envolvendo a pré-filtracio em pedregulho e
a filtracdo lenta mostraram que a remocdo de M. aeruginosa e Oscillatoria se deu por meios fisicos e bioldgicos. Esses
resultados sdo consistentes com as observacoes de Hart ef al. (1998) sobre os beneficios da atividade biolGgica na
eficiéncia do carvio ativado granular.

4.3. Consideracoes finais

Como mencionado no inicio deste capitulo, os processos e seqiiéncias de tratamento, quando se referem a remocao
de microalgas, cianobactérias e cianotoxinas, devem ser avaliados sob a perspectiva de remocao das células vidveis, do
impacto sobre a integridade das células e da remocao dos subprodutos extracelulares dissolvidos, incluindo as toxinas.
Dentro desse enfoque, é apresentado, a seguir, um resumo dos aspectos mais relevantes identificados na literatura técnica.

No que tange as células vidveis, o que se observa é que, de um modo geral, as seqiiéncias de tratamento que
envolvem a coagulagdo quimica podem apresentar elevadas eficiéncias de remocao. A eficiéncia obtida em cada seqiiéncia
de tratamento é altamente influenciada pela condictes de coagulacio e floculacio, sendo de grande importancia que essa
etapa seja otimizada na fase de projeto (condi¢des de mistura ripida e lenta, pH, tipo e dosagem de coagulante) e
acompanhada de forma sistemdtica durante a operagdo da estacio de tratamento. A coagulacio €, por sua vez, influenciada
pelas caracteristicas dos géneros e espécies de microalgas e cianobactérias presentes na dgua bruta, além de outros
parametros de qualidade da dgua.

Em relagdo a0s processos de separacio sélido-liquido que se seguem ao processo de coagulagdo-floculagdo, a
literatura sugere que a aplicabilidade dos processos de flota¢io por ar dissolvido e de sedimentagio variam caso a caso,
e que a selecao do processo mais apropriado é também influenciado pelas espécies presentes e demais caracteristicas de
qualidade da 4gua, particularmente a turbidez. Em qualquer das duas opg¢des, a garantia das condicoes 6timas de coagulacio
e floculacdo podem levar a eficiéncias de remocao superiores a 90%.

0Os estudos mais recentes sugerem que a a¢do dos coagulantes metdlicos sobre as célula vidveis de Microcystis, nas
dosagens usualmente adotadas no tratamento de dgua, nao provoca danos nas paredes celulares (lise) durante as etapas
de coagulacio e floculagio, minimizando a possibilidade de liberacio de cianotoxinas nessas etapas do tratamento.
Entretanto, permanece a diivida quanto aos efeitos de longo prazo dos coagulantes sobre as células vidveis, situacio que
pode ocorrer nos pocos de lodo dos decantadores. Nesse aspecto em particular, a flotacio pode oferecer vantagens sobre
a sedimentacio, uma vez que, na flotacdo, a remocdo do material separado (lodo ou escuma) é realizada de forma
continua.
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Afiltracdo direta de dguas sujeitas a floracio de microalgas e cianobactérias pode ser eficiente quanto ao aspecto
da remocao de células vidveis (é importante lembrar que a eficiéncia da filtragao direta, em qualquer situagdo, é altamente
dependente da condicio 6tima de coagulagio-floculacdo). Entretanto, a curta duragio das carreiras de filtracio pode
inviabilizar esse tipo de tratamento. De acordo com os trabalhos analisados, a ado¢do de uma etapa de pré-floculagdo ou
0 uso da pré-oxidacdo podem resultar em aumento da duragio da carreira de filtracao nos filtros diretos.

A pré-oxidacio de dguas com floragio de cianobactérias é um assunto polémico. Pois, se por um lado reconhece-
se os efeitos benéficos da pré-oxidagio sobre a efetividade da filtracdo direta e também da flotacio por ar dissolvido, por
outro, verifica-se o risco de liberagdo das cianotoxinas, e, no caso do uso da pré-cloragio, formacgdo de subprodutos
potencialmente cancerigenos.

Para garantir que a cianotoxina liberada das células danificadas pela acdo do agente oxidante, seja ele cloro livre,
permanganato ou 0zonio, seja posteriormente oxidada, faz-se necessirio um controle rigoroso da dosagem de oxidante e
do tempo de contato, levando em consideracdo, inclusive, a competicdo pelo oxidante existente entre as cianotoxinas e
outras substdncias organicas presentes nas dguas eutrofizadas. Esse controle operacional ndo é simples, sendo
particularmente dificil durante a ocorréncia de floracdo, quando a densidade de cianobactérias presentes na dgua bruta
pode variar significativamente em curtos periodos de tempo. Assim, a utilizacdo da pré-oxidagdo deve ser precedida de
uma reflexdo aprofundada sobre os prés e os contras.

No que diz respeito as cianotoxinas propriamente ditas (também referenciada como cianotoxina dissolvida ou
cianotoxina extracelular), o que se observa, a partir dos dados levantados na literatura técnica, é que os processos que
envolvem a coagulagiio quimica néo sdo capazes de efetivamente removerem esses compostos. Isso porque os coagulantes
ndo sdo eficazes na desestabilizacdo e precipitacdo das cianotoxinas, ndo sendo possivel a separacdo das mesmas nos
processos de separagio sélido-liquido que se seguem.

Assim, pode-se concluir que a seqiiéncia convencional de tratamento, que consiste na coagulagdo, floculacio,
sedimentacdo e filtracdo rdpida, ndo € eficaz na remogdo de cianotoxinas. Similarmente, a adogdo de uma etapa de
flotacio no lugar da sedimentagdo pode acarretar a melhora da eficiéncia de remocio de microalgas e cianobactérias,
porém nao deve ter efeito positivo na remocao de toxinas dissolvidas.

Dois processos sdo considerados efetivos na remocio de cianotoxinas: a adsor¢io em carvdo ativado e a pds-
oxidacdo, ou seja, a oxidacao realizada apds a remoco das células vidveis de cianobactérias.

No caso do carvio ativado adotado ser o carvio ativado em p6 (CAP), faz-se necessirio identificar, por meio de
testes piloto ou de laboratdrio, o tipo de carvao mais efetivo para adsorcido da cianotoxina presente na dgua, e a dosagem
apropriada. Essa dosagem pode ser significativamente superior as usualmente adotadas para remogao de sabor e odor, e
deve ser determinada levando-se em conta a presenca de outros compostos organicos na dgua. No caso do carvao ativado
granular (CAG), além do tipo de carvdo e da competi¢do com outros compostos organicos, deve-se observar atentamente
o nivel de saturacio do carvao quando da ocorréncia da floracdo. A literatura relata que se a presenca de toxinas na dgua
bruta ocorrer quando o carvio jd estiver parcialmente saturado por outras substancias organicas, concentragdes significativas
de cianotoxinas poderdo estar presentes na dgua efluente do filtro de carvio ativado.

A pds-ozonizacao pode apresentar eficiéncias de remocio de toxinas muito elevadas, chegando a completa destruicio
desses compostos. A dosagem necessdria dependerd da concentracdo e tipo de cianotoxina e da presenga de outros
compostos organicos. Quanto 2 pés-cloracdo, os resultados apresentados na literatura sugerem que esse processo é
altamente dependente do pH, da concentracio de cloro livre e do tempo de contato. Para 4guas em que a remocio de
células vidveis ocorreu de forma efetiva e sem liberacdo de cianotoxina intracelular, essa alternativa deve ser analisada,
porém com base em estudos experimentais nos quais a dosagem, tempo de contato e, principalmente, o pH sejam otimizados.
Importante lembrar que a oxidagao com cloroaminas, com peréxido de hidrogénio e com radiagdo ultravioleta ndo se
mostrou efetiva na remocdo de cianotoxinas.

No campo do tratamento sem coagulacio quimica, os poucos estudos realizados sugerem que filtragdo lenta,
particularmente dentro da seqiiéncia de filtracio em muiltiplas etapas, é uma opcio promissora no que tange 2 remocao
tanto de células vidveis de cianobactérias como de cianotoxinas. Entretanto é evidente a necessidade de estudos aprofundados
nesse tema.

Dos pontos levantados, verifica-se que a questdo de remocdo de cianobactérias e cianotoxinas é complexa. Os
processos de tratamento mais comumente utilizados no Brasil, na sua vasta maioria baseados em seqiiéncia de tratamento
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envolvendo a coagulagdo quimica, com particular predominancia do tratamento convencional, ndo sdo eficientes na
remocio de cianotoxinas, e para serem eficientes na remocio de células vidveis de cianobatérias necessitam de bom
controle operacional. Os processos mais efetivos para remogao de cianotoxinas no sao comuns na maioria dos municipios
brasileiros e sdo também bastante exigentes com relacdo ao controle operacional.

Dessa forma, fica clara a necessidade de melhoria nos projetos e na operacio de estagdes de tratamento de dgua,
mas, 20 mesmo tempo, verifica-se o papel preponderante e fundamental das acdes preventivas para evitar-se a ocorréncia
de floracoes de cianobactérias téxicas.
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5. Monitoramento e manejo de cianobactérias em
mananciais de abastecimento publico

5.1. Prevencédo de floracoes de cianobactérias

A prevencio de floragdes de cianobactérias é a abordagem mais racional a ser adotada pelos responsaveis pelo uso
de um manancial, se desejar-se evitar os problemas potenciais de toxicidade e de gosto e odor na 4gua, causados por essas
floragoes.

Infelizmente nenhuma técnica de prevencio é simples e antes de qualquer opg¢ao ser selecionada é necessirio
considerar-se as informagdes ji disponiveis sobre as varidveis fisicas, quimicas e bioldgicas do ambiente aqudtico. Os
dados requeridos variam com o tipo de corpo d’dgua e da bacia hidrogréfica. Por exemplo: se o corpo d’dgua é um rio,
as praticas de uso da terra e os tipos de descarga de esgoto na bacia de drenagem irdo influenciar as concentragdes de
nutrientes que estimulam as floragdes de cianobactérias. Se o corpo d’dgua usado para abastecimento é um reservatorio,
vdrios fatores vao predispor a ocorréncia de floragdes, incluindo o nimero dos afluentes, o uso da terra na bacia de
drenagem, a profundidade do reservatorio, a existéncia ou ndo de estratificacao térmica e o tempo de residéncia da dgua.

De acordo com Yoo et al. (1995) e Chorus e Bartram (1999) os métodos de prevencao de floragoes de cianobactérias
incluem técnicas como: 1) manejo da bacia hidrografica, para minimizar a entrada de nutrientes, especialmente nitrogénio
e fosforo; 2) tratamento da dgua represada com técnicas de aeragdo e/ou inativacio dos nutrientes dissolvidos, para
criar condicdes de menor disponibilidade desses nutrientes para a populagio de cianobactérias; 3) controle biologico
como a biomanipulagdo, que modifica a estrutura da comunidade aqudtica de alguma maneira.

Como a carga de nutrientes é a principal causa para a formagao de floragdes de cianobactérias e o objetivo central
de qualquer programa para prevencdo de eutrofizacdo é a reducdo da carga de nutrientes no ecossistema aqudtico,
discutiremos com um pouco mais de detalhe os efeitos dos nutrientes, principalmente nitrogénio e fosforo. Para maiores
informactes sobre as demais técnicas para prevengio de floracoes recomendamos a leitura de Yoo ez al. (1995), Reynolds
(1997) e Chorus e Bartram (1999), entre outros.

0 conceito de capacidade de suporte (“carrying capacity”) dos recursos de um ecossistema para manter uma dada
populacdo tem se mostrado bastante 1til no controle do tamanho da populago. Aplicando este conceito para o crescimento
de cianobactérias, tém-se as seguintes questoes chaves:

¢ Quanto de biomassa de cianobactérias pode ser mantida pela quantidade de nitrogénio disponivel?
¢ Quanto de biomassa de cianobactérias pode ser mantida pela quantidade de fésforo disponivel?

Nitrogénio: o nitrogénio pode entrar nos ecossistemas aqudticos por lixivia¢ao, por escoamento superficial e por
entrada de esgotos sem tratamento ou com tratamento bioldgico que ndo inclua nitrificacio e desnitrificacdo. O fitoplancton
pode absorver o nitrogénio inorganico na forma de nitrato, nitrito ou amonia.

Em algumas regides continentais dridas o nitrogénio pode ser o principal fator limitante para o crescimento
fitoplanctonico. Entretanto, a relevincia do nitrogénio para limitagao do crescimento de cianobactérias é sempre discutivel
porque vdrios géneros desses microorganismos sdo capazes de compensar a deficiéncia de N por fixa¢do biolégica do
nitrogénio atmosférico. Portanto, a deficiéncia de nitrogénio inorganico pode permitir a dominancia de algumas espécies
de cianobactérias, por exemplo dos géneros Anabaena, Aphanizomenon e Cylindrospermopsis. Porém, essas espécies
podem também ocorrer em condigdes de altas concentracdes de nitrogénio inorganico (Reynolds, 1997).

Fésforo: assim como o nitrogénio, o fésforo entra nos ecossistemas aquiticos por meio do lancamento de esgoto
sem tratamento ou com tratamento inadequado para remocao de nutrientes. Além disso, como o fésforo é biologicamente
disponivel na forma de fosfato (PO,~), a principal via de entrada nos corpos d’4gua de dreas agricolas pode ser o escoamento
superficial e a erosdo do solo.
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0 controle de fontes pontuais de nutrientes é mais facilmente implementado que o controle de fontes difusas. A
liberacdo de fosforo pelo sedimento de lagos e reservatorios freqiientemente cria um problema adicional, mesmo quando
a carga externa ja tenha sido bastante reduzida.

As cianobactérias, assim como virios outros organismos fitoplanctonicos, tém mecanismos para armazenamento
intracelular de fosforo. Isto permite o aciimulo de fosfato suficiente para 3-4 divisoes celulares e, como conseqiiéncia,
uma célula pode se multiplicar em 8-16 células sem requerer nova absorcio de fosfato. Portanto, a biomassa pode
aumentar 10 vezes ou mais, mesmo quando o fosfato dissolvido jd tenha sido completamente exaurido no meio externo.
Por essa razdo a biomassa de cianobactérias, que pode ser produzida a partir do crescimento de uma biomassa ji
existente, ndo pode ser prevista apenas pelas concentragdes de fosfato dissolvido.

Historicamente, a concentraco do fosfato solivel reativo ou ortofosfato tem sido determinada e relacionada com o
crescimento do fitoplancton, porque esta fracao do fésforo total estd diretamente disponivel para ser absorvida. Entretanto,
ja foi demonstrado que a reciclagem das moléculas de fosfato dentro da comunidade fitoplanctonica é extremamente rdpida
(de 5 2 100 minutos) e que o fosfato liberado pela degradacio de substancias organicas é reabsorvido por bactérias e algas
mais rapidamente que a nossa capacidade analitica em detecti-lo (Wetzel, 1983 — apud Chorus e Bartram, 1999).

Portanto, se o fosfato solivel reativo for encontrado acima dos limites de detecgdo isto significa que hd disponibilidade
de fosfato maior que a requerida pela comunidade fitoplanctonica. A inica informagfo importante desta determinagzo é
que o crescimento fitoplanctonico estd limitado por outro fator diferente do fosfato. O limite mdximo de biomassa que as
cianobactérias, ou outro grupo fitoplanctonico, podem alcangar em um dado corpo d’dgua é, portanto, freqiientemente
determinado pela quantidade de fosfato intracelular e o total de fosforo na forma de fosfato é a varidvel que precisa ser
conhecida para o manejo dessa biomassa.

Isto ndo é equivalente ao fésforo total, que inclui as formas minerais que nio sdo biologicamente absorviveis
(apatita, por exemplo). Mas, por uma questdo de simplificacdo, o termo fésforo total tem sido bastante utilizado para
representar o total de fosforo na forma de fosfato (Chorus e Bartram, 1999).

Virios modelos jd foram propostos para a previsibilidade da densidade fitoplanctonica, a partir da concentragdo
de fésforo total, e um dos modelos que tem sido mais utilizado foi o desenvolvido por Vollenweider e Kerebes (1982) num
estudo coordenado pela Organizacdo para Cooperacao Econdmica e Desenvolvimento (OECD). Neste modelo a concentracio
de clorofila @ foi usada como uma medida da densidade fitoplanctonica e os resultados desse estudo indicaram que
aproximadamente para cada micrograma de fosforo total (1ug P) a média anual da biomassa de fitoplancton corresponderia
2 0,25ug de clorofila @, com um méximo esperado de 1ug de clorofila a.

Um estudo coordenado pelo Centro Pan-Americano de Engenharia Sanitiria e Giéncias Ambientais (Cepis-Opas/OMS)
resultou na proposicdo de uma metodologia simplificada para classificacio do estado tréfico de lagos e reservatrios
tropicais, também baseada principalmente na concentragio de fésforo total. (Salas e Martino, 1989).

Entretanto, de acordo com Reynolds (1997), a relacdo entre carga de fosforo e concentragio de clorofila a é
especifica para cada ambiente aqudtico, enquanto que a taxa de biomassa produzida, que pode ser representada pela
concentracdo de clorofila, tem uma relacio estequiométrica de aproximadamente 1:1, com o contetido de fdsforo
intracelular. Isto quer dizer que para um dado ambiente a carga de fosforo tem uma relagdo direta com a biomassa
fitoplanctonica deste ambiente. Porém, os fatores controladores da disponibilidade deste elemento e a sua taxa de reciclagem
em um dado ambiente s3o imprevisiveis. Desta forma, fica evidente que nem o maximo de clorofila nem a concentracio
média anual irdo responder a reducdo externa de fosforo até que a disponibilidade deste nutriente esteja préxima da
concentragao limitante. Segundo Sas, (1989, apud Reynolds, 1997) nenhum caso de restauracao de lagos por reducio da
carga de nutrientes tem apresentado efeito enquanto a concentragdo de fosforo reativo soliivel estd em concentragdes
acima de 5ug P/L.

A experiéncia acuamulada durante as tltimas duas décadas com restauragdo de ecossistemas aqudticos mostra que,
para a reducio de floragdes de cianobactérias, as concentractes de fésforo total devem ser no méaximo de 30-50ug/L (Cooke
et al., 1993 — apud em Chorus e Bartram (1999). De acordo com esses autores, em muitos corpos d’dgua com esses valores
pode ser obtida uma reducio substancial da densidade das populactes de cianobactérias e fitoplancton em geral.

Entretanto, é importante salientar que grande parte desses estudos s6 considera ambientes de regioes temperadas
e, portanto, pouca informacio se tem disponivel sobre esses mecanismos em regioes tropicais e subtropicais. Fica entdo
evidente a necessidade de estudos que comprovem se as relacoes observadas em regides temperadas podem também ser
verificadas em nossos ecossistemas aqudticos.
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5.2. Proposta de niveis de alerta para monitoramento e manejo
de cianobactérias em reservatérios de abastecimento pUblico

A proposta apresentada a seguir € baseada nas informagdes contidas em Chorus e Bartram (1999) e estd de acordo
também com o proposto pela “American Water Works Association Research Foundation” (AWWA) — Cyanobacteria (Blue-
green algal) toxins: A resource guide (Yoo et al., 1995) e por Steffensen e Nicholson (1994). Entretanto, os valores limites
foram adaptados para as condigdes brasileiras, baseando-se nos dados disponiveis sobre densidade de cianobactérias
em varios ecossistemas aquticos. Esses valores estdo em concordancia com a Portaria MS n. 1.469, de 29/12/2000,
que estabelece os procedimentos e responsabilidades relativos a0 controle e vigilancia da qualidade da d4gua para consumo
humano, bem como seu padrio de potabilidade.

Nivel de Vigilancia: Caracteriza-se pela deteccdo dos estdgios iniciais do desenvolvimento de floracdes de
cianobactérias a partir de monitoramento sistematico do manancial.

Valores indicativos: - De uma colonia ou cinco filamentos de cianobactérias por mililitro de 4gua bruta até 10.000
células/ml ou;
-De 0,2mm’ a Imm?/L de biovolume.

Neste estdgio, sabor e odor desagraddvel j4 podem estar sendo detectados na dgua, entretanto, a auséncia desses
fatores néo indica a auséncia de cianobactérias toxicas.

Em virtude do avangado estado de eutrofizacdo da maioria de nossos mananciais, dificilmente serdo encontrados
valores inferiores a esses limites. Embora a Portaria MS n. 1.469/2000 estabeleca um monitoramento mensal no ponto de
captagio, quando o nimero de cianobactérias nao exceder 10.000 células/mL (ou Imm?L de biovolume), em mananciais
com histérico de ocorréncia prévia de floracoes de cianobactérias, é recomenddvel uma amostragem da dgua bruta, para
avaliacdo desses parimetros, pelo menos com uma freqiiéncia quinzenal.

Nivel de alerta 1: Caracteriza-se pela confirmaczo do inicio do estabelecimento de uma floragio de cianobactérias
Valores indicativos: - De 10.000 a 20.000 células de cianobactérias por mililitro ou;
-De 12 2mm?/L de biovolume.

Nessas condicoes, e principalmente se o nimero de células mostra-se aumentando em pelo menos trés andlises
sucessivas, é recomendével que 0 monitoramento passe a ser realizado com uma freqiiéncia semanal.

Nivel de alerta 2: Caracteriza-se pela confirmacio do estabelecimento de uma floracio de cianobactérias causando
problemas na qualidade de dgua.

Valores indicativos: - De 20.000 a 100.000 células de cianobactérias por mililitro ou;
- De 2 2 10mm?/L de biovolume.

Nesse estdgio a floragdo jd pode ser visivel na superficie da dgua, caso as espécies formadoras da floragdo sejam aptas
a flutuacdo. Nessas condigdes, principalmente se a floracio é confirmada como de géneros potencialmente toxicos como:
Microcystis, Anabaena, Aphanizomenon, ou Gylindrospermopsis, é recomenddvel que sejam tomadas as seguintes medidas:

1. Medidas operacionais

- mudar a profundidade e/ou localizacio da tomada d’dgua,

- reduzir ou inibir a entrada da floragio na captagio;,

- mudar para fonte alternativa de fornecimento, se disponivel;

- promover melhorias no processo de tratamento (utilizacfio de carvdo ativado, adocio de pds-oxidacio, etc.).
2. Medidas de monitoramento

- intensificar o monitoramento, minimamente, com freqiiéncia semanal de amostragem;

- avaliar amostras adicionais para estabilizar a variabilidade;

- coletar amostras da 4gua bruta para testes de toxicidade por bioensaios;

- confirmar a identificacdo das cianobactérias em laboratério de referéncia.

- coletar amostras da 4gua tratada para andlise quimica de cianotoxinas, caso os testes de toxicidade tenham
apresentado resultados positivos.
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3. Medidas de prevencdo de risco 2 satide

- promover reunido entre o responsdvel pela operacdo do sistema e autoridades de satide publica, para
informacao de riscos potenciais 2 satide;

- informar outras instituicoes, se apropriado.

£ importante observar que, de acordo com o Artigo 18, Pardgrafo 5°, da Portaria MS n. 1.469/2000, sempre que o
ntimero de cianobactérias na d4gua do manancial, no ponto de captacio, exceder 20.000 células/ml (2mm?*/L de biovolume),
durante o monitoramento que trata o § 1° do artigo 19, ser exigida a andlise semanal de cianotoxinas na 4gua na saida do
tratamento e nas entradas (hidrometros) das clinicas de hemodidlise e industrias de injetdveis. Esta andlise pode ser
dispensada quando ndo houver comprovacio de toxicidade na dgua bruta por meio da realizacio semanal de bioensaios
em camundongos. Em outras palavras, se o bioensaio em camundongo revelar toxicidade ou se o responsivel pelo
controle da qualidade da 4gua ndo tiver condicoes ou ndo desejar realizar os bioensaios em camundongos, ele
obrigatoriamente devera fazer a andlise semanal de cianotoxinas na dgua tratada.

Caso o nimero de células mostre uma tendéncia de aumento em trés coletas sucessivas, os testes de toxicidade
indiquem a presenca de cianotoxinas e o tratamento utilizado nfo seja suficiente para remocdo dessas toxinas, entdo se
deve assumir o nivel de alerta 3.

Nivel de alerta 3: Caracteriza-se pela presenca de uma floracio toxica bem definida no manancial, com risco
iminente para satide da populacio.

Valores indicativos: - Ntimero de células de cianobactérias maior que 100.000/ml ou;

- Biovolume >10mm?*/L ou;
- Presenca de cianotoxinas confirmada por andlises quimicas ou bioensaios de toxicidade.

Essas condicdes indicam um risco acentuado para a satide publica caso o sistema de tratamento de dgua seja
ineficiente para a remocdo de cianotoxinas. Nesse caso é recomenddvel que sejam tomadas as seguintes medidas:

1. Medidas operacionais
- implementar um fornecimento emergencial de dgua,
- alterar o sistema de tratamento para melhorar o processo de remocio de células e de cianotoxinas;
- monitorar semanalmente a presenca de cianotoxinas na dgua tratada.
2. Medidas de Monitoramento
- manter o monitoramento de células de cianobactérias pelo menos duas a trés vezes por semana.
3. Medidas de prevengio de risco a saide

- promover reunido com o responsivel pela operacio do sistema e autoridades de satide ptiblica para declarar
a dgua impropria para consumo humano;

- informar ao ptiblico.
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Fluxograma do Monitoramento de Cianobactérias em sistemas de abastecimento de dgua
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