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RESUMO

AVALIAÇÃO EM ESCALA PILOTO DA REMOÇÃO E DOS EFEITOS DA

CILINDROSPERMOPSINA NO DESEMPENHO DE FILTROS LENTOS

CONVENCIONAIS DE AREIA

Autor: Daniel Valencia-Cárdenas

Orientadora: Yovanka Pérez Ginoris

Programa de Pós-Graduação em Tecnologia Ambiental e Recursos Hídricos

Brasília, Outubro de 2023

A ocorrência de florações tóxicas de cianobactérias tem sido um assunto de interesse sanitário,

especialmente quando ocorrem em mananciais de abastecimento. Cianotoxinas como a

cilindrospermopsina (CYN) apresentam um risco à saúde pública e um desafio para os sistemas

de tratamento de água, já que essa toxina não é facilmente removida pelo tratamento convencional

de água. A filtração lenta convencional é uma tecnologia ainda utilizada para o abastecimento

de pequenas comunidades e tem um potencial para remover CYN. Nesse sentido, esta tese

avaliou a eficiência de remoção de CYN por filtração lenta convencional em areia durante o

amadurecimento e durante a operação de filtros amadurecidos, assim como a sua influência

na remoção de outros parâmetros de qualidade da água e os seus impactos sobre a microbiota

desenvolvida na schmutzdecke. Um sistema de filtração lenta convencional em escala piloto

foi operado e submetido a períodos de contaminação do afluente com CYN. A eficiência do

tratamento, avaliado pelos parâmetros de qualidade da água, não foi influenciado pela presença

da cianotoxina, entretanto, o desenvolvimento da perda de carga foi determinado pela presença

dessa substância durante o amadurecimento. A comunidade bacteriana também foi influenciada

pela presença de CYN no amadurecimento. Os filtros amadurecidos removeram toxina até níveis

inferiores a 1 µg/L. A composição das comunidades planctônica e bentônica dos filtros lentos

amadurecidos não foi afetada pela exposição intermitente à CYN. A remoção da cianotoxina foi

atribuída principalmente à biodegradação. Com este trabalho, sob as condições experimentais

em que foi desenvolvido, verificou-se que a filtração lenta convencional é robusta e remove

efetivamente CYN, sem impactos representativos sobre a microbiota que se desenvolve na

camada biológica.

Palavras chave: Filtração lenta convencional em areia, cilindrospermopsina, schmutzdecke,

microbiota
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ABSTRACT

PILOT-SCALE EVALUATION OF THE REMOVAL AND EFFECTS OF

CYLINDROSPERMOPSIN ON THE PERFORMANCE OF CONVENTIONAL SLOW

SAND FILTERS

Author: Daniel Valencia-Cárdenas

Supervisor: Yovanka Pérez Ginoris

Environmental Technology and Water Resources Post-Graduation Program

Brasilia, October 2023

The occurrence of toxic cyanobacterial blooms is a matter of public health interest, mainly

when they occur in water supplies. Cyanotoxins such as cylindrospermopsin (CYN) present

a risk to public health and a challenge for water treatment systems since conventional water

treatment does not easily remove this toxin. Conventional slow sand filtration is still used to

supply small communities and can potentially remove CYN. In this context, this thesis evaluated

the removal efficiency of CYN by conventional slow sand filtration during the ripening period

and the operation of ripened filters, as well as its influence on the removal of other water quality

parameters and its impact on the microbiota developed in the schmutzdecke. A pilot-scale

conventional slow sand filtration system was operated and exposed to periods of contamination

of the affluent with CYN. Treatment efficiency, assessed by water quality parameters, was not

influenced by cyanotoxin presence. However, the presence of this substance during the ripening

period determined the development of head loss. The presence of CYN during the ripening

period also influenced the bacterial community. The ripened filters removed the toxin to levels

below 1 µg/L. The composition of the planktonic and benthic communities of the ripened slow

sand filters was not affected by intermittent exposure to CYN. The removal of the cyanotoxin was

attributed mainly to biodegradation. With this work, under the experimental conditions in which

it was developed, it was verified that conventional slow filtration is robust and effectively removes

CYN, without any representative impact on the microbiota that develops in the biological layer..

Keywords: Conventional slow sand filtration, cylindrospermopsin, schmutzdecke, microbiota
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1. INTRODUÇÃO

O acesso a água potável de qualidade é um desafio que exige constantes avanços no tratamento

de água. A garantia da disponibilidade deste recurso é essencial para a saúde pública. Em meio a

essa necessidade, emerge a importância de investigações aprofundadas que possam aprimorar

os processos de tratamento existentes e oferecer novas abordagens para enfrentar os desafios

emergentes na qualidade da água.

Outra preocupação está relacionada à contaminação dos mananciais de abastecimento. O

aumento da ocorrência de microcontaminantes nos corpos hídricos brasileiros pode representar

riscos à saúde humana e ao ambiente aquático. Dentre os microcontaminantes mais reconhecidos

estão as cianotoxinas, destacando-se a cilindrospermopsina (CYN), uma cianotoxina produzida

por algumas espécies de cianobactérias, que é reconhecida por causar efeitos adversos, como

danos hepáticos e gastrointestinais em humanos, e ser toxica para alguns protozoários aquáticos.

Dentre as técnicas existentes para a remoção de microcontaminantes, a filtração lenta

convencional em areia sobressai por ser uma tecnologia de tratamento de água, de natureza

sustentável, que não requer o uso de produtos químicos nem o consumo excessivo de energia e

cuja operação simples e de baixo custo a torna acessível a pequenas comunidades em áreas rurais

ou isoladas, sem acesso aos sistemas de abastecimento público. Além disso, a tecnologia se

destaca por sua eficiência na remoção de partículas, micro-organismos patogênicos e substâncias

orgânicas. Entretanto, o principal mecanismo de remoção atuante nesta tecnologia é biológico,

comprometendo a eficiência do tratamento ao expor a microbiota responsável pelo desempenho

a substâncias tóxicas como a CYN.

Até o momento, a literatura científica carece de estudos que explorem a remoção da CYN por

filtração lenta em areia. Essa lacuna de conhecimento destaca a importância de desenvolver

pesquisas nesse âmbito. Nesse contexto, este trabalho se concentrou na avaliação da remoção e

dos efeitos da CYN no desempenho de filtros lentos de areia, considerando os possíveis impactos

dessa toxina sobre a comunidade biológica presente nos filtros, tanto no amadurecimento quanto

na operação de filtros maduros.

Os resultados deste estudo constatam que a toxina não impactou significativamente o desempenho

dos filtros lentos e apontaram uma relação entre a presença da cianotoxina e a perda de carga nos

filtros durante o amadurecimento, sugerindo uma possível influência em nível microbiano.
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A investigação da composição das comunidades bacteriana, planctônica e bentônica no biofilme

dos filtros revela informações sobre a robustez da filtração lenta em areia diante da presença

da CYN. A relação entre a diversidade da microbiota planctônica e bentônica, e a remoção

de Escherichia coli destaca o potencial desta tecnologia no controle de micro-organismos

patogênicos presentes na água. Além disso, a capacidade dos filtros amadurecidos de reduzir as

concentrações de CYN a níveis indetectáveis oferece uma perspectiva positiva para a eficácia de

remoção dessa cianotoxina.
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2. OBJETIVOS

2.1. OBJETIVO GERAL

Avaliar a remoção e o impacto da cilindrospermopsina na eficiência do tratamento de água por

filtração lenta convencional em areia, bem como a influência dessa cianotoxina na composição

da microbiota presente na schmutzdecke, estabelecendo relações com o desempenho global das

unidades filtrantes.

2.2. OBJETIVOS ESPECÍFICOS

• Desenvolver um método de cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas

sequencial que atenda às necessidades de detecção e quantificação de cilindrospermopsina

para o tratamento de água para consumo humano.

• Avaliar a eficiência da filtração lenta convencional em areia na remoção de

cilindrospermopsina durante o período de amadurecimento, identificando a composição da

microbiota desenvolvida na schmutzdecke e a sua relação com o desempenho de filtros

lentos;

• Avaliar o desempenho de filtros lentos de areia convencionais maduros durante a operação

contínua, expostos intermitentemente à presença de cilindrospermopsina no afluente;

• Identificar as comunidades planctônica e bentônica desenvolvidas na schmutzdecke de

filtros lentos convencionais de areia e analisar as relações entre a composição dessas

comunidades e o desempenho dos filtros sob exposição intermitente à cilindrospermopsina

no afluente.
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3. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA

3.1. A CILINDROSPERMOPSINA E SEUS DESAFIOS NO TRATAMENTO DE ÁGUA

PARA CONSUMO HUMANO

A cilindrospermopsina (CYN) é uma cianotoxina produzida por algumas espécies de

cianobactérias, sendo Raphidiopsis raciborskii a mais conhecida. Algumas cepas desta

cianobactéria produzem também a variante 7-desoxi-cilindrospermopsina (7-desoxiCYN) (Li

et al., 2001a). Além de R. raciborskii, outras 14 espécies de cianobactérias, pertencentes aos

gêneros Anabaena, Aphanizomenon, Chrysosporum, Dolichospermum, Lyngbya, Oscillatoria,

Raphidiopsis, Sphaerospermopsis e Umezakia, têm sido relatadas como potenciais produtoras

de CYN: (1) Anabaena lapponica (Spoof et al., 2006); (2) Anabaena planctonica (Brient

et al., 2009); (3) Aphanizomenon flos-aquae (Preuβel et al., 2006); (4) Aphanizomenon klebahnii

(Bláhová et al., 2008); (5) Aphanizomenon gracile (Rücker et al., 2007); (6) Chrysosporum bergii

(previamente denominada como Anabaena bergii) (Schembri et al., 2001); (7) Chrysosporum

ovalisporum (previamente denominada como Aphanizomenon ovalisporum) (Banker et al.,

1997; Zapomělová et al., 2012); (8) Dolichospermum mendotae (Akcaalan et al., 2014);

(9) Lyngbya wollei (Seifert et al., 2007); (10) Oscillatoria sp. (Mazmouz et al., 2010);

(11) Raphidiopsis curvata (Li et al., 2001b); (12) Raphidiopsis mediterranea (McGregor

et al., 2011); (13) Sphaerospermopsis aphanizomenoides (previamente denominada como

Aphanizomenon aphanizomenoides) (Bittencourt-Oliveira et al., 2011, 2014) e (14) Umezakia

natans (Harada et al., 1994).

As cianobactérias produtoras de CYN são comumente encontradas formando florações em corpos

d’água tropicais, subtropicais e áridos (Chorus e Bartram, 1999), não obstante, a CYN tem

sido detectada em ambientes boreais e antárcticos (Spoof et al., 2006; Kleinteich et al., 2014).

Estudos têm identificado a presença dessa cianotoxina em corpos d’água ao redor do mundo,

em concentrações de até 126 µg/L (Messineo et al., 2010). Existe uma lacuna em relação à

confirmação da presença de CYN na África (Berger et al., 2006; Mohamed, 2007; Haande

et al., 2008; Fathalli et al., 2011). Apenas no Egito, Mohamed (2007) mostrou que extratos

de R. raciborskii, isolados nesse país, apresentaram efeitos hepatotóxicos em camundongos,

similares à toxicidade da CYN. No Brasil, a presença da CYN tem sido relatada em várias regiões.

Estudos têm identificado a ocorrência dessa cianotoxina em corpos d’água utilizados para

abastecimento público (Bittencourt-Oliveira et al., 2011; Piccin-Santos e Bittencourt-Oliveira,

2012; Bittencourt-Oliveira et al., 2014), o que representa um desafio para as companhias de

tratamento de água, que precisam adotar estratégias específicas para garantir a remoção eficiente
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dessa cianotoxina e garantir a qualidade da água fornecida à população.

A contaminação por CYN pode afetar negativamente a qualidade da água de várias maneiras.

Primeiramente, a CYN é reconhecida pelos seus efeitos tóxicos em diferentes órgãos. Devido a

um surto de hepato-enterite em Palm Island, Austrália (Bourke et al., 1983), esta cianotoxina foi

inicialmente considerada como hepatotóxica. Porém, testes toxicológicos em camundongos têm

demonstrado que também afeta rins, intestino delgado, pulmões (Hawkins et al., 1997), timo

e coração (Terao et al., 1994), sendo os rins os órgãos mais sensíveis a esta toxina (Humpage

e Falconer, 2003). Adicionalmente, a exposição à CYN por via oral pode ter consequências

crônicas e promover a formação de tumores (Falconer e Humpage, 2001).

No ano de 1996, na cidade de Caruaru (PE, Brasil), foram confirmados pela primeira vez casos

de letalidade humana pela exposição intravenosa a cianotoxinas (Carmichael et al., 2001). Este

acontecimento levou ao óbito a cerca de 60 pacientes de um centro de hemodiálise (Carmichael

et al., 2001). No fígado dos pacientes foi detectada microcistina (MCYST), porém, no carvão

dos filtros e nas resinas de troca iônica do centro de hemodiálise, também foi detectada CYN

(Carmichael et al., 2001).

A CYN apresenta efeitos genotóxicos e citotóxicos (Humpage et al., 2005). Os primeiros estudos

dos impactos da CYN sobre células foram conduzidos por Runnegar et al. (1994), demostrando

que a CYN provoca morte celular e diminui os teores de glutationa em culturas de hepatócitos

de camundongos. Comprovações posteriores indicaram que a CYN inibe a síntese de glutationa,

o que contribui fortemente para a citotoxicidade dessa cianotoxina (Runnegar et al., 1995),

uma vez que a glutationa é detoxificadora e controladora dos níveis de espécies reativas de

oxigênio. As evidências atuais mostram que a morte celular induzida pela CYN é mediada pela

geração de espécies reativas de oxigênio, o que causa danos no DNA, na fita simples ou dupla,

interrompendo o ciclo celular e iniciando a apoptose (Máthé et al., 2017).

As variantes da CYN (Figura 3.2) também apresentam toxicidade. De acordo com Banker

et al. (2001), os efeitos tóxicos da CYN são atribuídos ao grupo uracilo (Figura 3.1), que está

presente em todas as variantes relatadas. Anteriormente, acreditava-se que o grupo hidroxilo,

presente no grupo hidroximetil-uracilo, tinha relevância na toxicidade da molécula, já que

Norris et al. (1999) relatou que a variante 7-desoxiCYN (Figura 3.2b) não apresentou toxicidade

nos seus ensaios. Contudo, estudos posteriores revelaram que a 7-desoxiCYN inibe a síntese

de proteínas, similarmente à CYN (Looper et al., 2005). Portanto, Wimmer et al. (2014)

recomendaram incluir às variantes 7-desoxi-desulfocilindrospermopsina (7-desoxi-desulfoCYN)
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e 7-desoxi-desulfo-12-acetilcilindrospermopsina (7-desoxi-desulfo-12-acetilCYN) como

produtos potencialmente tóxicos de florações de cianobactérias produtoras de CYN.

+

_

NH NH NHN

N
H

CH3

H
OH

O

O

H

H

O3SO

Hidroximetil - Uracilo

Guanidina tricíclica

Sulfato

Figura 3.1: Estrutura química da cilindrospermopsina (CYN) e seus grupos funcionais.
Fonte: Ohtani et al. (1992)
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Figura 3.2: Estrutura química das variantes naturais da cilindrospermopsina (CYN).
(a) 7-Epi-cilindrospermopsina (7-epiCYN); (b) 7-desoxi-cilindrospermopsina (7-desoxiCYN);

(c) 7-desoxi-desulfocilindrospermopsina (7-desoxi-desulfoCYN);
(d) 7-desoxi-desulfo-12-acetilcilindrospermopsina (7-desoxi-desulfo-12-acetilCYN).

Fontes: Norris et al. (1999), Banker et al. (2000) e Wimmer et al. (2014)

Além dos efeitos já citados, a CYN causa impactos anormais no metabolismo do colesterol

(Reisner et al., 2004). Dado que o colesterol é precursor de hormônios esteroides (aldosterona,

β -estradiol, cortisol, testosterona) (Nelson e Cox, 2014), essa toxina apresenta também um

grande potencial como disruptor endócrino. De acordo com Young et al. (2008), em ensaios
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in vitro, a CYN inibiu a produção de progesterona em células da granulosa humana, obtidas

de mulheres sob tratamento de fertilização, podendo modificar a relação entre os níveis de

progesterona e estrogênio, alterando o ciclo menstrual. Altas concentrações da cianotoxina

(415,4 a 830,8 µg/L) durante 12 h induziram a apoptose em células de ovários de hamster (Gácsi

et al., 2009). Os mesmos autores relatam que houve uma indução da necrose em concentrações

superiores (2,1 a 4,2 mg/L) e durante períodos de exposição mais longos (24 a 48 h). Rogers et al.

(2007) mostraram em ensaios conduzidos em camundongos fêmeas gestantes que a CYN é letal

em doses ≥32 µg/kg. Adicionalmente, a exposição no final da gestação causou uma diminuição

no peso do filhote, parto prematuro e aumento da mortalidade pós-natal. Cabe destacar que as

concentrações utilizadas nos trabalhos de Rogers et al. (2007) e Gácsi et al. (2009) foram altas

em relação às concentrações que ocorrem naturalmente em ambientes aquáticos.

Em termos de qualidade da água, o impacto da CYN está associado a questões como o

comprometimento da potabilidade e a interferência nos processos de tratamento de água. De

forma geral, a remoção de CYN no tratamento convencional de água é pouco eficiente, o que

pode resultar em água com parâmetros de qualidade que não atendem os padrões estabelecidos.

Isto torna necessária a aplicação de técnicas avançadas de tratamento de água como a oxidação

(Senogles et al., 2000; Hoeger et al., 2004; Chen et al., 2015; Ferreira et al., 2021), a adsorção

em carvão ativado (Ho et al., 2008, 2011) e a nanofiltração (Teixeira e Rosa, 2006). Ho et al.

(2012b) sugerem o tratamento biológico como uma alternativa para a remoção de cianotoxinas,

em vista de que são processos com poucos requerimentos tecnológicos, que geralmente possuem

baixo custo de manutenção e operação. Estes processos biológicos são considerados "naturais",

prescindindo da adição de químicos que podem produzir subprodutos tóxicos. A remoção de

CYN por meio do tratamento biológico não é bem documentada. Além disso, a maioria dos

estudos de remoção biológica dessa cianotoxina foram realizados em ensaios in vitro (Smith

et al., 2008; Dziga et al., 2016), cujas condições experimentais não reproduzem os cenários e a

dinâmica das populações microbianas que se estabelecem nos sistemas biológicos de tratamento

que operam em escala real.

3.2. FILTRAÇÃO LENTA CONVENCIONAL EM AREIA COMO PROCESSO DE

TRATAMENTO DE ÁGUA PARA A REMOÇÃO DE CILINDROSPERMOPSINA

3.2.1. Princípios e fundamentos da filtração lenta convencional em areia

3.2.1.1. Introdução

A filtração lenta convencional em areia é uma das primeiras técnicas de tratamento de água
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conhecidas. Desde a construção do primeiro filtro lento, há mais de 200 anos, esta tecnologia foi

a única técnica de tratamento de água utilizada até a aplicação da coagulação química seguida

por filtração rápida no final do século XIX (Tangerino et al., 2006).

Na década de 1990 foram promovidas pesquisas sobre filtração lenta em areia, permitindo

um fluxo constante de publicações científicas abordando a influência de diferentes fatores no

desempenho da tecnologia. Segundo Nakamoto et al. (2014), as principais áreas de interesse,

nos estudos sobre filtração lenta, são o pré-tratamento, mecanismos, desempenho do processo,

modelagem e aprimoramento dos processos. Vinculadas com estas áreas de interesse, existem

algumas limitações e lacunas específicas como a descrição abrangente e quantitativa dos

mecanismos fundamentais do processo, a relação entre a qualidade da água afluente e as

características e composição da camada biológica, a remoção de substâncias orgânicas naturais e

sintéticas, previsão da duração das carreiras de filtração, métodos para incrementar as taxas e as

carreiras de filtração e aprimoramento das tecnologias de limpeza.

Nos últimos anos, houve um redirecionamento das pesquisas sobre filtração lenta em areia, com

um enfoque na sua aplicação em pequena escala. As pesquisas têm se concentrado na otimização

dos parâmetros de projeto e a simplificação da operação e manutenção. Isto reflete a necessidade

de soluções acessíveis e eficientes de tratamento de água para comunidades isoladas dos centros

urbanos, onde o acesso a sistemas convencionais de tratamento pode ser limitado.

3.2.1.2. Características dos filtros lentos convencionais de areia

Os filtros lentos convencionais de areia são constituídos por uma camada suporte, uma camada

de areia e uma coluna d’água. A camada suporte é formada por uma combinação de diferentes

tamanhos de cascalho e tem como função a sustentação da camada de areia. A coluna d’água

oferece a carga hidráulica necessária para vencer as perdas de carga do meio filtrante e cria

um tempo de detenção para o tratamento da água bruta. A camada filtrante de areia influencia

diretamente na qualidade microbiológica da água filtrada. Bellamy et al. (1985) indicam que

a remoção de coliformes depende da profundidade desta camada. Os autores indicam que

maiores profundidades representaram maiores remoções de coliformes. Entretanto, a partir

de profundidades superiores a 0,5 m, a remoção não apresenta um aumento apreciável. A

profundidade do meio filtrante também influencia na duração da carreira de filtração e na

frequência de manutenção dos filtros. Quando as raspagens no topo do meio filtrante reduzem

sua espessura até níveis entre 0,5 e 0,6 m, é necessário restaurar a profundidade ao seu valor

original, já que assim é garantida uma margem de segurança em relação à remoção de bactérias
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(Tangerino et al., 2006; Logsdon, 2008). As principais características da camada filtrante de

areia são o diâmetro efetivo (de), o coeficiente de desuniformidade (CD) e a porosidade (ε). Na

Tabela 3.1 é apresentado o resumo de algumas características dos filtros lentos convencionais

indicadas pela literatura especializada.

Tabela 3.1: Principais características da camada filtrante de areia dos filtros lentos convencionais.
Fonte: adaptado de Bellamy et al. (1985), Tangerino et al. (2006), Logsdon (2008) e Crittenden

et al. (2012)

Parâmetro Valor
Taxa de filtração 1,8 a 9,6 m3/(m2 dia)
Diâmetro efetivo (de) 0,1 a 0,3 mm
Coeficiente de desuniformidade (CD) <5 preferivelmente <2,5
Porosidade (ε) 0,4
Profundidade do meio filtrante 0,8 a 1,5 m

3.2.1.3. Métodos de controle

Durante a filtração lenta, a retenção de partículas no meio filtrante promove o aumento da perda

de carga. A carga hidráulica disponível nos filtros é a responsável por vencer essas perdas de

carga. Tanto a perda de carga quanto a carga hidráulica disponível são proporcionais à taxa de

filtração (Di Bernardo e Dantas, 2005). A proporcionalidade entre esses três parâmetros permite

a operação e controle dos filtros de quatro formas diferentes: (1) carga hidráulica constante e

perda de carga variável; (2) carga hidráulica e perda de carga constantes; (3) carga hidráulica

variável e perda de carga constante e (4) carga hidráulica e perda de carga variáveis..

Na filtração lenta convencional, o controle é feito principalmente por meio da operação com carga

hidráulica e perda de carga variáveis. Essa é a forma de controle mais simples. Com o depósito de

partículas no meio filtrante, a perda de carga aumenta gradativamente, provocando um aumento

no nível d’água acima do meio filtrante, elevando a carga hidráulica proporcionalmente e, assim,

a taxa de filtração é mantida constante. O final da carreira de filtração ocorre quando o nível

d’água atinge a máxima carga disponível projetada.

Na filtração lenta convencional, as baixas taxas de filtração (de 3 a 9 m3/[m2 dia]) e a utilização

de areia com granulometria menor (de 0,1 a 0,3 mm) e menos uniforme, do que na filtração

rápida, permite que as partículas sejam retidas nos primeiros centímetros do meio filtrante. Esse

material forma uma camada adicional no topo do meio filtrante, conhecida como schmutzdecke,

que funciona como uma camada filtrante adicional e é responsável pela retenção das partículas

de menor tamanho e micro-organismos.
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3.2.1.4. Schmutzdecke: A camada biologicamente ativa

Na schmutzdecke é realizada a remoção da maior parte do material orgânico e inorgânico em

suspensão, além disso, nesta camada se desenvolve uma intensa atividade biológica. A atividade

bioquímica e as interações ecológicas que se desenvolvem tanto na coluna d’água quanto na

schmutzdecke são os principais responsáveis pelo desempenho e eficiência da filtração lenta em

areia.

A comunidade microbiana da schmutzdecke desempenha um papel crucial no processo de

filtração lenta, sendo responsável pela remoção de matéria orgânica e micro-organismos. Além

disso, os aspectos ecológicos são complexos, uma vez que esses micro-organismos não ocorrem

isoladamente, mas sim como uma comunidade que se desenvolve em função das substâncias e

nutrientes afluentes ao sistema (Haig et al., 2011; Haig, 2014). O desenvolvimento microbiano

nos filtros lentos é influenciado por diversos fatores como o tempo de operação e variações

espaciais. Calvo-Bado et al. (2003) mostraram que as maiores variações na diversidade podem

ocorrer na primeira semana de operação, durante o período de adaptação e amadurecimento.

Posteriormente, uma vez que as populações se adaptaram, a diversidade tendeu a permanecer

constante. Em relação às variações espaciais, os autores apontaram que no primeiro centímetro

do meio filtrante a comunidade é mais diversa e com maior atividade. Já no meio e no fundo da

camada filtrante, a comunidade microbiana é menos diversa e a atividade biológica decai.

Haig et al. (2015a) avaliaram a estrutura espacial e temporal da comunidade microbiana de dois

filtros lentos em escala real e a sua relação com a eficiência de remoção. Os autores coletaram

areia em diferentes profundidades (0; 4; 10; 15; 20; 30; 40 e 50 cm) e locais de cada filtro,

assim como amostras de água afluente e efluente. Nesse estudo, a qualidade da água filtrada

melhorou com o grau de amadurecimento, mantendo residuais de turbidez oscilando entre 0,2

e 2 uT e coliformes entre 2 e 900 NMP/100 mL. O tempo de operação dos filtros foi o fator de

maior influência sobre a comunidade microbiana, já que o número e a densidade de unidades

taxonômicas incrementaram em função do tempo, assim como a homogeneidade das espécies.

De acordo com Huisman e Wood (1974) e Logsdon (1991), os principais grupos biológicos

presentes em filtros lentos são as algas, as bactérias, os protozoários e alguns invertebrados. Na

Tabela 3.2 são apresentados os principais representantes de cada um desses grupos e o seu papel

na eficiência de remoção.
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Tabela 3.2: Principais grupos biológicos que se desenvolvem em sistemas de filtração lenta convencional em areia e a sua principal função. Fontes:
Huisman e Wood (1974), Logsdon (1991) e Haig et al. (2015b, 2016)

Algas Diatomáceas Asterionella
Dada sua capacidade de
fotossíntese, são produtores
primários. Absorbem CO2,
nitratos e fosfatos e produzem
oxigênio. O oxigênio é utilizado
por outros organismos para
realizar seus processos
metabólicos e degradar parte da
matéria orgânica

Synedra

Cianobactérias Microcystis

Algas móveis Chlamydomonas

Navicula

Algas planctônicas Chlorella

Scenedesmus

Algas filamentosas Spirogyra

Tribonema

Bactérias Enterobacteriales Oxidam e mineralizam parte da
matéria orgânica e são alimento
para alguns organismos superiores
como protozoários e invertebrados

Vibrionales

Grupo Categorias Principais representantes Função

Continua na próxima página
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Tabela 3.2: Principais grupos biológicos que se desenvolvem em sistemas de filtração lenta convencional em areia e a sua principal função. Fontes:
Huisman e Wood (1974), Logsdon (1991) e Haig et al. (2015b, 2016) (Continuação da página anterior)

Protozoários Amebas Rhyzopoda

Por interações tróficas, tais como a
predação, esses organismos
removem micro-organismos como
E. coli

Entamoeba

Dictyostelium

Amoeba

Ciliados Ciliophora

Vorticella

Tetrahymena

Flagelados Euglena

Grupo Categorias Principais representantes Função

Continua na próxima página
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Tabela 3.2: Principais grupos biológicos que se desenvolvem em sistemas de filtração lenta convencional em areia e a sua principal função. Fontes:
Huisman e Wood (1974), Logsdon (1991) e Haig et al. (2015b, 2016) (Continuação da página anterior)

Invertebrados Rotíferos Rotatoria

Usam como fonte de alimento
partículas suspensas ou
sedimentadas na interface
água/areia

Cladóceros Cladocera

Copépodos Copepoda

Vermes aquáticos Platyhelminthes

Nematoda

Annelida

Larvas de insetos aquáticos Odonata

Ephemeroptera

Plecoptera

Diptera

Trichoptera

Grupo Categorias Principais representantes Função
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3.2.1.5. Amadurecimento

O período de amadurecimento, conforme definido por Visscher (1990), compreende o tempo

desde o início da operação de um filtro lento convencional de areia até o momento em que as

análises bacteriológicas do efluente atendem aos padrões locais de qualidade da água. Contudo,

essa definição é ampla, pouco precisa e encontra desafios devido à variação nos padrões de

qualidade da água entre diferentes localidades.

Haarhoff e Cleasby (1991) apontaram que determinar precisamente quando um filtro lento atinge

o amadurecimento é uma questão complexa. Vários pesquisadores adotam critérios diversos, tais

como a ausência de E. coli na água filtrada, contagens de coliformes abaixo de 1 NMP/100 mL

e um aumento na remoção de Giardia de 99% para 100% para indicar o fim do período de

amadurecimento (Haarhoff e Cleasby, 1991).

Uma vez amadurecido, Visscher (1990), dentre outros autores, sugeriram que a água filtrada

torna-se adequada para distribuição e consumo humano. Nesse contexto, microcontaminantes

como as cianotoxinas, especialmente a CYN devido à sua estabilidade no ambiente (Chiswell

et al., 1999), podem ser considerados critérios adicionais para determinar o amadurecimento

dos filtros lentos convencionais de areia. A detecção de CYN em níveis acima das

recomendações brasileiras e internacionais no efluente pode sobrepor-se aos tradicionais

parâmetros bacteriológicos de qualidade da água. Assim, a concentração adequada da cianotoxina

na água filtrada, a consistência ou o aumento da taxa de remoção dessa substância e a estabilização

da sua concentração no efluente dentro dos limites recomendados podem também indicar o

amadurecimento.

3.2.2. Degradação de cilindrospermopsina no ambiente

A degradação de CYN nos ambientes aquáticos pode ser influenciada por diferentes fatores

abióticos. A luz solar é um dos fatores mais influentes, mostrando ser efetiva na degradação e na

redução da sua toxicidade.

Chiswell et al. (1999) observaram que a CYN é rapidamente degradada pela luz solar na presença

de material algogênico e pigmentos (clorofila-a, β -caroteno, xantofilas e ficobiliproteínas),

atingindo remoções maiores que 90% em 72 h. Na ausência destes compostos, a CYN pura não

foi degradada pela luz solar.

Os autores constataram, também, que a irradiação artificial (lâmpadas fluorescentes com emissão
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máxima de 460 nm) não é eficiente em comparação com a luz solar. Adicionalmente, a irradiação

com luz solar de soluções de CYN em presença de material algogênico, durante 7 dias, impediu

danos em órgãos e tecidos quando injetadas em camundongos; enquanto as soluções não

irradiadas levaram à morte em 2 a 3 dias em doses intraperitoneais de 0,096 mg/kg.

A concentração dos pigmentos algais liberados na água é determinante na degradação de CYN

pela luz solar (Chiswell et al., 1999). Porém, Wörmer et al. (2010) indicam que além de altas

concentrações de pigmentos, a fotodegradação depende também de altas doses de irradiação

UV-A (320 a 400 nm) e da concentração inicial de CYN. Em concentrações entre 1000 e

4000 µg/L, a decomposição pela radiação solar mostra-se mais favorável do que em concetrações

menores, na ordem de 33,6 µg/L (Chiswell et al., 1999; Wörmer et al., 2010).

O pH e a temperatura não promovem uma degradação efetiva de CYN. Chiswell et al. (1999)

relataram que a exposição de CYN a temperaturas de 4 a 50 °C e valores de pH entre 4 e 10

durante um período de 4 semanas resultou em decaimentos da concentração de 20%.

Por outro lado, nos processos biológicos, o pH e a temperatura são determinantes na eficiência

da degradação. As maiores taxas de biodegradação relatadas por Smith et al. (2008) e Ho et al.

(2012c,d) ocorreram entre 24 e 25 °C. Na faixa de temperatura de 20 a 30 °C, Mohamed e Alamri

(2012) e Dziga et al. (2016) também observaram a maior capacidade de degradação biológica,

em cepas isoladas de Bacillus sp. e Aeromonas sp., respectivamente. Segundo Mohamed e

Alamri (2012), a biodegradação é influenciada pelo valor do pH, mostrando maior eficiência

entre 7 e 8, perdendo eficacia entre 9 e 11. Similarmente, Dziga et al. (2016) encontraram que

a faixa de valores de pH que favorece a biodegradação por Aeromonas sp. foi entre 6,5 e 8,0.

Por conseguinte, valores de pH elevados impactam negativamente a biodegradação (Mohamed e

Alamri, 2012).

Outros fatores como a concentração inicial de CYN podem influenciar a biodegradação. Os

estudos de Smith et al. (2008), Mohamed e Alamri (2012) e Dziga et al. (2016) revelam que

as taxas de biodegradação foram maiores em altas concentrações iniciais de CYN. Mohamed e

Alamri (2012), utilizando concentrações de 10; 100 e 300 µg/L mostraram que quanto maior a

concentração de CYN, maior é a sua taxa de decaimento. Smith et al. (2008) observaram uma

degradação total quando a concentração inicial variou entre 13 e 76 µg/L. Quando a concentração

inicial foi entre 3,0 e 6,8 µg/L, os autores verificaram residuais entre 19 % e 38 % da concentração

inicial.
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Smith et al. (2008) também constataram que a taxa de biodegradação parece estar correlacionada

de forma linear com a concentração inicial da cianotoxina. As altas concentrações de CYN

podem induzir a expressão de genes que sintetizam as enzimas responsáveis pela assimilação

e degradação (Smith et al., 2008; Mohamed e Alamri, 2012). Consequentemente, alguns

micro-organismos conseguem desenvolver a capacidade de assimilar à cianotoxina como fonte

de carbono quando a matéria orgânica presente é esgotada (Mohamed e Alamri, 2012). Como

resultado, tem sido documentado o crescimento de micro-organismos em presença de CYN,

mostrando um maior crescimento nas maiores concentrações dessa cianotoxina (Mohamed e

Alamri, 2012; Dziga et al., 2016).

Até a presente data, são escassos os micro-organismos isolados e caracterizados como

degradadores de CYN. No entanto, o estudo de Mohamed e Alamri (2012) indicou que bactérias

degradadoras de MCYST mostraram-se eficientes na degradação de CYN. Especificamente,

esse estudo utilizou Bacillus sp. (linhagem AMRI-03), isolado de um reservatório saudita com

floração de cianobactérias produtoras de MCYSTs não identificadas, para investigar a degradação

de CYN. Os resultados destacaram que o crescimento dessa linhagem de Bacillus sp. não foi

influenciado pela presença de CYN, mostrou um aumento associado à concentração inicial

da cianotoxina e não apresentou uma fase lag. Com base nisso, Mohamed e Alamri (2012)

sugeriram que bactérias degradadoras de MCYST podem possuir a capacidade de degradar

CYN. A revisão conduzida por Ho et al. (2012b) identificou mais de 20 micro-organismos

com aptidão para degradar MCYST. A maioria desses micro-organismos pertence à família

Sphingomonadaceae, encontrada em diversos ambientes aquáticos, estações de tratamento de

água e ao longo do sistema de abastecimento (Vaz-Moreira et al., 2011), que podem ser de

grande importância para a remoção de CYN em sistemas de tratamento biológico de água para

consumo humano.

A degradação biológica de CYN tem mostrado resultados discrepantes, especialmente no

contexto do histórico de florações de cianobactérias produtoras dessa toxina e na identificação

de micro-organismos degradadores no ambiente aquático. Smith et al. (2008) e Ho et al. (2012c)

relataram a biodegradação da toxina em corpos d’água australianos que apresentaram históricos

de florações de cianobactérias produtoras da mesma. Smith et al. (2008) propuseram que a

biodegradação da cianotoxina era viável somente em corpos d’água com histórico de florações de

R. raciborskii produtora de CYN. Adicionalmente, Ho et al. (2012c) apontaram a possibilidade

de que a biodegradação da molécula pode estar relacionada à temperatura e à estação do ano,

variáveis que influenciam a presença dos micro-organismos degradadores dessa toxina. No
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entanto, Wörmer et al. (2008) teria corroborado a sugestão de Smith et al. (2008) ao não observar

biodegradação de CYN produzida por C. ovalisporum, em um lago artificial na Espanha com a

presença dessa cianobactéria, em ensaios realizados ao longo de 40 dias.

A maioria dos estudos de biodegradação têm tido como ponto de referência a Austrália (Chiswell

et al., 1999; Smith et al., 2008; Ho et al., 2012a,b,c,d). Apesar da dominância australiana nas

pesquisas, resultados obtidos na Alemanha (Klitzke et al., 2010; Klitzke e Fastner, 2012), na

Arábia Saudita (Mohamed e Alamri, 2012), no Canadá (Maghsoudi et al., 2015) e na Polônia

(Dziga et al., 2016) têm indicado que há potencial de biodegradação em outros corpos d’água e,

inclusive, sem histórico de florações.

Evidências têm apontado que os fatores chave para a biodegradação dessa cianotoxina são o

desenvolvimento ou existência de condições favoráveis para a proliferação dos micro-organismos

degradadores (Klitzke et al., 2010), o entendimento do processo de biodegradação como uma

função do consórcio microbiano presente na água e não apenas como a atividade de cepas isoladas

(Santos, 2016) e a ocorrência sazonal de micro-organismos com capacidade de assimilação da

cianotoxina (Ho et al., 2012c).

Klitzke et al. (2010) verificaram que o fornecimento de um meio suporte, como sedimentos ou

areia, permite a proliferação de micro-organismos com potencial de degradar CYN em águas

sem histórico de florações de cianobactérias produtoras da referida substância. Demonstraram,

também, que esses micro-organismos passam por uma fase de adaptação antes de iniciar a

degradação da toxina, em função da necessidade de se adaptar e se desenvolver no meio suporte.

A duração dessa fase lag pode ser reduzida com o contato da areia ou dos sedimentos com

a CYN por um período determinado. O estudo investigou a biodegradação da cianotoxina

em dois tipos de meio granular, sendo um deles areia proveniente de um filtro lento de uma

estação de tratamento de água (ETA) em Berlim, Alemanha, e o outro sedimentos coletados de

um manancial subterrâneo ao norte da cidade. Ambos os meios não haviam sido previamente

expostos à CYN.

Os resultados do estudo de Klitzke et al. (2010) evidenciaram que, para uma concentração

de 10 µg/L da toxina, a fase de adaptação durou aproximadamente 20 dias. Após 40 dias,

constatou-se uma degradação de 92,3% na coluna de areia e de 98% no sedimento do manancial

subterrâneo. A adição de matéria orgânica à água aumentou as taxas de degradação da

cianotoxina, cuja natureza influenciou a duração da fase lag. A matéria orgânica mais facilmente

assimilável foi preferencialmente metabolizada, prolongando a fase lag, enquanto a de maior
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complexidade acelerou as taxas de degradação. O trabalho de Klitzke et al. (2010) tentou

reproduzir as condições de biodegradação da CYN que ocorrem no ambiente. Não é precisamente

uma avaliação da remoção da cianotoxina por meio da filtração lenta convencional em areia,

devido a que as taxas de escoamento da água (0,2 m3/[m2 dia]) através dos meios não são

praticadas na filtração lenta convencional. No entanto, as condições experimentais permitem

certa associação com essa técnica de tratamento de água, especialmente no que diz respeito à

disponibilização de um meio granular para a proliferação de micro-organismos degradadores e à

degradação da toxina em meios não expostos previamente à sua presença.

Dado que na schmutzdecke se desenvolve uma atividade bioquímica e interações ecológicas,

é de se esperar que a CYN seja removida por mecanismos biológicos como a biodegradação.

Estudos indicam que a adsorção de CYN na areia do meio filtrante não é o principal mecanismo

de remoção. Pesquisas realizadas por Klitzke et al. (2011) e Valencia-Cárdenas et al. (2023)

demostraram que meios arenosos, oriundos sistemas de filtração lenta, não adsorvem esta

cianotoxina. Além disso, outros trabalhos, como o estudo de Grützmacher et al. (2002),

corroboram essa constatação, demonstrando que a areia não adsorve outras toxinas, como a

MCYST. Essas evidências reforçam a importância da biodegradação como o principal mecanismo

atuante na remoção de CYN por filtração lenta convencional em areia.

3.2.3. Efeitos da cilindrospermopsina em organismos aquáticos

Diversos estudos têm apontado os efeitos da CYN em micro-organismos aquáticos. Os trabalhos

têm se concentrado nos efeitos adversos sobre a sobrevivência, crescimento e comportamento

desses organismos (Berry et al., 2009). Entretanto, não se tem conhecimento sobre seus impactos

específicos nos organismos aquáticos que podem ocorrer na camada biológica dos filtros lentos

convencionais de areia.

A CYN tem apresentado efeitos agudos ou crônicos em algas, protozoários, macrófitas,

invertebrados de água doce, peixes e anfíbios (Berry et al., 2009; de la Cruz et al., 2013;

Scarlett et al., 2020). Em microalgas, os resultados sobre a inibição do crescimento têm

sido variados. Em estudos com Chlorella vulgaris, Campos et al. (2013) relataram uma

inibição significativa do crescimento após a exposição a extratos brutos de A. ovalisporum

e CYN purificada, enquanto Pinheiro et al. (2013) observaram um aumento na proliferação,

possivelmente influenciado pelo aumento de nutrientes. Pinheiro et al. (2013) também mostraram

que a CYN, em concentrações típicas do ambiente, não apresentou efeitos negativos no

crescimento das microalgas Nannochloropsis sp. e Chlamydomonas reinhardtii. Por outro
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lado, em cianobactérias, foi observada uma inibição significativa no crescimento e a ocorrência

de necrose em células de Microcystis aeruginosa, quando expostas a concentrações de CYN

variando entre 10 e 50 µg/L. Concentrações menores, na faixa de 1 a 5 µg/L, resultaram em uma

leve redução das taxas de crescimento celular.

Em relação às bactérias e aos protozoários, Rasmussen et al. (2008) avaliaram o efeito antibiótico

da CYN em células de E. coli, Bacillus subtilis, Staphylococcus aureus e Pseudomonas

aeruginosa. Os resultados mostraram que essa cianotoxina não apresenta um efeito antibacteriano

significativo em concentrações de até 300 µg/mL. Entretanto, foi verificado que Naegleria

lovaniensis, um protozoário fagotrófico que habita em águas doces tropicais, foi muito mais

susceptível à CYN em concentrações de 5 a 50 µg/mL. Os autores alertaram que a ingestão

de células de cianobactérias produtoras, por protozoários, com susceptibilidade similar a

N. lovaniensis, pode conduzir à morte desses organismos.

No que diz respeito à toxicidade da CYN em invertebrados, o estudo realizado por Nogueira

et al. (2004) avaliou os efeitos de duas cepas de R. raciborskii, uma produtora de CYN e outra

não produtora, em Daphnia magna. Ambas as cepas foram letais, sugerindo a presença de outras

moléculas tóxicas produzidas pela cepa não produtora. Entretanto, a cepa produtora mostrou-se

mais tóxica para esse crustáceo. A letalidade da CYN também foi observada em Artemia salina;

Metcalf et al. (2002) constataram que em concentrações de 20 µg/L, a cianotoxina foi responsável

pela mortalidade destes invertebrados.

Esses relatos mostram os efeitos negativos da CYN em todos os níveis tróficos que ocorrem em

filtros lentos. Esses efeitos podem interferir na eficiência do tratamento de água por filtração

lenta de diferentes formas. A toxicidade em protozoários, crustáceos e outros invertebrados pode

prejudicar o mecanismo de predação, que é um dos principais responsáveis pela remoção de

micro-organismos patogênicos. Embora bactérias não tenham mostrado sensibilidade à CYN

em concentrações comuns no ambiente, é importante destacar que essa cianotoxina pode afetar

negativamente microalgas e cianobactérias. A fotossíntese realizada por esses micro-organismos

é responsável pela produção de oxigênio dissolvido na coluna d’água. Uma redução nos níveis

de oxigênio dissolvido pode impactar o desenvolvimento das bactérias aeróbias, que são fonte

de alimento para protozoários, crustáceos e invertebrados. Além disso, as bactérias aeróbias

desempenham um papel essencial na oxidação e mineralização da matéria orgânica.
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3.2.4. Remoção de cianobactérias e cianotoxinas por filtração lenta em areia

A filtração lenta convencional em areia tem sido largamente estudada na remoção de

cianobactérias e cianotoxinas, com comprovada eficiência, particularmente, na remoção de

M. aeruginosa e MCYSTs. Nesse contexto, Sá et al. (2002) demonstrou que a taxa de filtração

influenciou significativamente a eficiência dos filtros lentos, sendo as taxas menores mais efetivas

na remoção de células de M. aeruginosa. Por outro lado, foi apontada a necessidade de otimização

dos parâmetros operacionais para garantir a aplicabilidade desta tecnologia no tratamento de

águas contendo florações dessa cianobactéria. Nesse aspecto, Sá (2006) investigou a influência

vários parâmetros de projeto para a remoção de M. aeruginosa e MCYSTs. Os resultados

mostraram que, embora o tamanho efetivo da areia não tenha comprometido a qualidade da água

filtrada, é importante ressaltar que o uso de tamanhos efetivos menores não é recomendável

devido ao aumento da perda de carga que pode resultar na redução das carreiras de filtração. Em

relação à espessura do meio filtrante, profundidades iguais ou menores que 0,60 m apresentaram

uma maior ocorrência de traspasse de células. Além disso, foi observado um impacto negativo

da presença de MCYSTs na água bruta sobre a remoção de coliformes.

O estudo conduzido por Grützmacher et al. (2002) avaliou a remoção de MCYSTs em filtros

lentos convencionais de areia em escala real. Os pesquisadores realizaram dois experimentos

distintos para abordar essa questão. No primeiro experimento, introduziram a cianotoxina de

forma dissolvida na água afluente como um único pulso. No segundo experimento, simularam

condições mais próximas da realidade, utilizando um afluente com células de Planktothrix

agardhii ao longo de 26 dias. Na última condição, observou-se que a maioria das MCYSTs

estiveram na forma intracelular.

No experimento inicial, Grützmacher et al. (2002) conseguiram alcançar uma remoção superior

a 95%. Essa remoção foi principalmente atribuída ao processo de biodegradação. Já no segundo

experimento, os pesquisadores perceberam remoções da cianotoxina superiores a 85% nos

primeiros dias de operação dos filtros. Contudo, a diminuição da população de P. agardhii levou

a um aumento na fração extracelular das MCYSTs, resultando em uma redução da remoção

para valores inferiores a 60%. Essa diminuição foi associada ao aumento da fração extracelular

das toxinas e às baixas temperaturas, inferiores a 4°C, que retardaram a biodegradação dessas

substâncias. A influência da temperatura na eficácia do tratamento ressalta sua relevância

em regiões com climas mais frios, onde a aplicação da filtração lenta convencional para esse

propósito pode se tornar mais desafiadora durante as estações com temperaturas baixas.
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A remoção de cianotoxinas também tem sido avaliada em filtros lentos domiciliares. Estes

diferem dos filtros lentos convencionais, sobretudo, pelos materiais empregados na sua

construção, pelas propriedades do meio filtrante, pelo regime de fluxo e pelas taxas de filtração

adotadas (Freitas et al., 2022). Terin e Sabogal-Paz (2019) investigaram a eficácia de filtros lentos

domiciliares, operando com regimes de fluxo intermitente e contínuo, na remoção de células de

M. aeruginosa e MCYST-LR. No estudo de Terin e Sabogal-Paz (2019), a concentração residual

de MCYST-LR na maioria das amostras de água filtrada foi inferior a 1 µg/L, independentemente

do regime de fluxo. Além disso, nos filtros operados com regime de fluxo intermitente, não foram

identificadas diferenças entre os tempos de pausa de 4 e 12 h, indicando que esse parâmetro

operacional não foi determinante na remoção de células de M. aeruginosa e de MCYST-LR.

A respeito do amadurecimento, a remoção de MCYSTs por filtração lenta em função do tempo

de operação foi investigada por Messias e Brandão (2013). Os resultados indicaram que o tempo

de amadurecimento foi um fator crucial para a eficiência de remoção da toxina. Os efluentes de

filtros amadurecidos por pelo menos 10 dias apresentaram uma concentração residual inferior

aos níveis estabelecidos na água para consumo humano na legislação brasileira. Foi observado

também que, após o amadurecimento, a concentração de MCYSTs no afluente parece não

influenciar à sua remoção, pois quando houve aumento dos teores da toxina na água bruta, a

qualidade do efluente permaneceu estável.

Farias (2011) também investigou a influência do período de amadurecimento em filtros lentos

precedidos por pré-filtração ascendente em pedregulho na remoção de M. aeruginosa e suas

toxinas. Os resultados mostraram que o pré-filtro foi capaz de condicionar água bruta para ser

tratada por filtração lenta. Entretanto, o amadurecimento dos filtros com água efluente desta

unidade diminuiu a remoção de clorofila-a e turbidez quando comparado com o amadurecimento

direto com água do lago Paranoá por 15 dias. Dessa forma, constata-se a importância de permitir

um fluxo suficiente e constante de micro-organismos que colonizem o meio filtrante dos filtros

lentos, com o propósito de favorecer o desenvolvimento da schmutzdecke e a atuação dos

mecanismos biológicos no tratamento da água. Além disso, os resultados desse estudo indicaram

que a presença de MCYSTs dissolvidas prejudicaram a remoção de coliformes totais e E. coli.

Em contraste, no trabalho de Salati (2010), os filtros não amadurecidos foram mais eficientes na

remoção de MCYSTs extracelulares do que os filtros amadurecidos. Isto evidencia a possível

participação do mecanismo de adsorção na areia limpa na redução da concentração da cianotoxina

no efluente. Contra as evidências da maioria da literatura, o período de amadurecimento de
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até 20 dias não garantiu efluentes com qualidade satisfatória e sem risco para a população em

situações em que o manancial apresente floração tóxica de M. aeruginosa. Foi apontado que o

desempenho foi comprometido pela ausência ou baixa densidade de bactérias especializadas na

degradação de MCYST na água do lago Paranoá. Nesse sentido, Bourne et al. (2006) mostrou

que a inoculação de Sphingomonas sp., uma bactéria com comprovada eficiência na degradação

da cianotoxina, em filtros lentos resultou em um maior poder de degradação em relação aos

filtros não inoculados.

Outras cianobactérias e cianotoxinas como R. raciborskii e saxitoxinas também têm sido objeto

de menor número de estudos. Melo (2006) mostrou que, para concentrações elevadas de células

de R. raciborskii, a filtração lenta como única etapa de tratamento não foi suficiente para garantir

a qualidade da água tratada, além de aumentar aceleradamente a perda de carga. Foi também

identificada uma interferência negativa na remoção de coliformes totais e E. coli, provocada pela

presença de saxitoxinas na água bruta.

Todos os estudos aqui apresentados indicam que o principal mecanismo de remoção das

cianotoxinas é a biodegradação. Entretanto, outros mecanismos como a adsorção no biofilme

podem contribuir para a remoção dessas toxinas. Adicionalmente, as evidências apontam que a

presença de cianotoxinas na água bruta tem impactos negativos na remoção de outros parâmetros,

especialmente microbiológicos, como coliformes totais, E. coli e células de cianobactérias.

Nesse contexto, é importante avaliar os efeitos das diferentes cianotoxinas nos sistemas de

filtração lenta convencional, uma vez que se tratam de moléculas com características químicas

bastante diferentes, dando atenção especial aos seus impactos sobre a microbiota responsável pela

remoção dos diferentes parâmetros de qualidade da água. Dada a escassez de estudos relativos

à CYN, a metodologia apresentada a seguir foi desenvolvida com o propósito de alcançar os

objetivos propostos neste trabalho.
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4. METODOLOGIA

4.1. CONSIDERAÇÕES INICIAIS

Este trabalho foi desenvolvido empregando unidades de filtração lenta em escala piloto instaladas

no Laboratório de Saneamento Ambiental (LSA) do Departamento de Engenharia Civil e

Ambiental (ENC) da Universidade de Brasília (UnB). Com a metodologia aqui descrita, busco-se

avaliar o potencial de remoção e os efeitos provocados pela cilindrospermopsina (CYN) em

filtros lentos convencionais de areia. O trabalho foi dividido nas seguintes etapas:

Etapa 1: Implementação e validação intralaboratorial do método de detecção e quantificação

de CYN por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas sequencial

(CL-EM/EM).

Etapa 2: Montagem do sistema de filtração lenta em escala piloto e teste com traçador e

hidráulico.

Etapa 3: Avaliação dos efeitos e da remoção de extrato algal contendo CYN a sua variante

7-desoxi-cilindrospermopsina (7-desoxiCYN) durante o amadurecimento de filtros lentos

convencionais de areia.

Etapa 4: Avaliação do tempo de operação, da remoção e dos efeitos da CYN em filtros lentos

convencionais de areia amadurecidos.

Esta pesquisa contou com a participação de profissionais, com conhecimentos específicos para o

desenvolvimento de cada uma das etapas:

Etapa 1: O desenvolvimento e implementação do método de detecção e quantificação de

CYN por CL-EM/EM foi auxiliado pela Drª. Katyeny Manuela da Silva. A validação

intralaboratorial desse método foi realizada em parceria com o MSc. Matheus Almeida

Ferreira.

Etapa 2: A montagem do sistema foi auxiliada pela Engª. Júlia Medina, a Engª. Thatiane de

Souza Tavares e o Eng. Leon Mortari.

Etapas 3 e 4: Ambas as etapas foram conduzidas com o apoio da Engª. Thatiane de Souza

Tavares e as análises microbiológicas foras auxiliadas pela Drª. Carla Simone Vizzotto e a

Drª. Rafaella Silveira.

Para este estudo foram indispensáveis três materiais: (1) O padrão de CYN; (2) o extrato de

Raphidiopsis raciborskii contendo CYN e 7-desoxiCYN, e (3) a água base. Esses elementos

foram utilizados ao longo de todo o desenvolvimento do trabalho e, nas próximas seções, estão
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apresentados com maiores detalhes.

4.2. PADRÃO SÓLIDO E EXTRATO DE R. RACIBORSKII CONTENDO

CILINDROSPERMOPSINA E 7-DESOXI-CILINDROSPERMOPSINA

O padrão sólido, com pureza > 95%, foi adquirido da Eurofins/Abraxis (Eurofins/Abraxis,

Warminster, PA, USA). Em suma, uma quantidade total de 1000 µg foi adquirida deste padrão.

O extrato foi preparado a partir de culturas de R. raciborskii na fase exponencial do crescimento.

As culturas foram lisadas para liberar no meio a maior quantidade possível de CYN e demais

metabolitos e material intracelular.

4.2.1. Cultivo de Raphidiopsis raciborskii

As células de R. raciborskii foram fornecidas pela Professora Sandra M. F. O. Azevedo do

Laboratório de Ecofisiologia e Toxicologia de Cianobactérias (LETC) da Universidade Federal

do Rio de Janeiro (UFRJ) e com colaboração da Professora Raquel M. Soares do ENC da

UnB. As células foram cultivadas no LSA do ENC da UnB. O cultivo era unialgal, a cepa

cultivada foi a CYP011K, conhecida por produzir CYN. Durante a realização deste trabalho,

análises de CL-EM/EM sugeriram a presença de 7-desoxiCYN nas culturas de R. raciborskii.

Na literatura consultada, a linhagem CYP011K não tem sido relatada como produtora de

7-desoxiCYN, portanto, é necessário realizar uma confirmação com material de referência para

indiciar produção desta variante pela cepa cultivada no LSA.

O meio de cultura utilizado foi o meio ASM-1, o qual é amplamente usado em culturas de

cianobactérias planctônicas (Gorham et al., 1964 apud Carr e Whitton, 1982), cujo valor do pH

foi ajustando entre 7 e 8.

O repique do cultivo foi feito a cada 14 dias, garantindo as melhores condições fisiológicas das

células e um volume suficiente para cada uma das fases experimentais onde foi utilizado. A

proporção volumétrica de inóculo utilizada foi de 1:10 (uma parte de inóculo para dez de volume

total). Uma vez efetuado o repique, o novo cultivo permaneceu na sala de cultivos do LSA sob

aeração mecânica constante.

As condições da sala de cultivo foram controladas, com uma temperatura de 24 °C e um

foto-período de 12 h ao longo do tempo de crescimento. Após 14 dias a cultura era desmontada

para a preparação do extrato. A densidade celular era de aproximadamente 107 cel/mL.
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4.2.2. Preparação do extrato

A preparação do extrato iniciou com o gelo e degelo 3 vezes consecutivas do volume total dos

cultivos de R. raciborskii, promovendo assim a ruptura da parede celular. Após o último degelo,

todas as culturas lisadas foram homogeneizadas e, posteriormente, filtradas em 3 filtros diferentes:

(1) papel de filtro quantitativo faixa preta Nalgon 3551 de 12,5 cm de diâmetro e tamanho de

poro de 7,5 µm; (2) membrana Millipore AP4004700 em microfibra de vidro, sem resina, de

47 mm de diâmetro e tamanho de poro de 0,7 µm e (3) membrana Millipore HAWP04700 em

ésteres de celulose (nitrato 75 a 80% e acetato), de 47 mm de diâmetro e tamanho de poro de

0,45 µm. Este procedimento de filtração permitiu a remoção dos fragmentos remanescentes de

células, resultando assim no extrato, com uma concentração de CYN entre 300 e 400 µg/L. Além

disso, o extrato continha a forma análoga 7-desoxiCYN, mas não houve quantificação da sua

concentração.

4.3. ÁGUA BASE E ÁGUAS DE ESTUDO

A água do lago Paranoá, um lago artificial localizado na cidade de Brasília/DF – Brasil, foi usada

como base para a preparação das águas de estudo. A água foi coletada na Estação Experimental de

Biologia da UnB, cujas coordenadas geográficas são 15°44′7,9′′S e 47°52′53,1′′W. Na Figura 4.1

é apresentada a localização do lago Paranoá e da Estação Experimental da Biologia.

Durante os ensaios de filtração foram utilizadas duas águas de estudo: (1) água do lago Paranoá

que foi utilizada como controle e (2) água do lago Paranoá com CYN diluída. Na água do

lago, estudos recentes não identificaram cianobactérias produtoras de CYN (Batista e Fonseca,

2018). Além disso, no estudo de Abbt-Braun et al. (2014), essa cianotoxina não foi detectada em

amostras de água analisadas por CL-EM/EM. Neste estudo, as análises por CL-EM/EM também

não identificaram a presença de CYN na água do lago Paranoá.

Na segunda água de estudo, a toxina foi adicionada ou por meio da diluição do extrato com

concentração de CYN determinada, ou diluindo o padrão de CYN. O extrato foi utilizado na

etapa de avaliação durante o amadurecimento, enquanto o padrão foi empregado na etapa que

estudou os filtros já amadurecidos.

A concentração de CYN utilizada nas águas de estudo dependeu da etapa em que foram

utilizadas. Para analisar a remoção da cianotoxina e seus impactos ao longo do amadurecimento,

a concentração oscilou entre 9 e 39 µg/L, sendo sempre conhecida a concentração na água

de estudo afluente. Para investigar a remoção da toxina e seus efeitos em filtros maduros, a
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Figura 4.1: Mapa e localização do lago Paranoá e da Estação Experimental de Biologia onde foi
captada a água de estudo utilizada neste trabalho. Elaborado por Gilliard Nunes

concentração situou-se na faixa de 0,5 a 2 µg/L. Essas faixas de concentrações correspondem a

valores próximos dos comumente encontrados em florações de cianobactérias produtoras dessa

cianotoxina (Saker e Eaglesham, 1999; Falconer e Humpage, 2006), em estudos de remoção e

degradação da mesma (Ho et al., 2011; Dziga et al., 2016) e simulam as concentrações relatadas

nos corpos hídricos brasileiros.
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4.4. IMPLEMENTAÇÃO E VALIDAÇÃO INTRALABORATORIAL DO MÉTODO DE

DETECÇÃO E QUANTIFICAÇÃO DE CILINDROSPERMOPSINA POR

CROMATOGRAFIA LIQUIDA ACOPLADA A ESPECTROMETRIA DE MASSAS

SEQUENCIAL

A seguir, encontra-se a descrição detalhada da metodologia empregada na implementação e

validação intralaboratorial do método analítico para a detecção e quantificação de CYN nas

amostras produzidas ao longo deste trabalho. A presença desta cianotoxina em corpos de água

tem se tornado uma preocupação crescente. Portanto, é necessário o desenvolvimento de métodos

analíticos sensíveis e confiáveis para a identificação e quantificação dessa substância tóxica. Esta

etapa se concentrou na utilização da CL-EM/EM como uma abordagem analítica avançada para

a detecção e quantificação da CYN, com o intuito, não apenas de analisar as amostras obtidas

durante o desenvolvimento deste estudo, também para fornecer informações valiosas para o

monitoramento e controle da qualidade da água.

4.4.1. Produtos químicos e reagentes

O componente orgânico da fase móvel selecionada para este trabalho foi o metanol. Este produto

químico, de grau CLAE, com pureza de 99,9%, foi adquirido da Sigma-Aldrich (Sigma-Aldrich,

São Paulo, SP, Brasil). Como modificador da fase móvel foi utilizado ácido acético glacial

(CH3COOH), grau CLAE, com pureza de 99,7% e foi adquirido da J.T Baker (J.T. Baker, Brasil).

Na fração aquosa da fase móvel foi utilizada água ultrapura. Além dos elementos da fase móvel,

nesta etapa foram preparadas soluções padrão de CYN. Conforme indicado no Item 4.3, para

essas preparações foi utilizado padrão sólido da cianotoxina, dissolvido e diluído em diferentes

concentrações.

A higienização dos materiais e vidrarias utilizadas em esta etapa foi feita com isopropanol e

etanol, ambos alcoóis com grau de pureza para análise (P.A.) de ≥ 99,5%.

4.4.2. Instrumentação analítica

A separação cromatográfica foi feita usando um sistema de cromatografia líquida Agilent 1200

Series (Agilent Technologies, Califórnia), equipado com bomba quaternária e desgaseificador;

acoplado a um espectrômetro de massas ion trap 3200 Q TRAP de triplo quadrupolo híbrido,

Applied Biosystems/MDS Sciex (Sciex, Toronto, Canadá), provisto com uma fonte de íons de

eletronebulização (electrospray) operada em modo positivo usando um método de monitoramento

de reações múltiplas (MRM). As análises cromatográficas foram executadas em uma coluna
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Kromasil 100-5-C18 de fase reversa (Akzo Nobel, Bohus, Suécia), com dimensões de

150 × 4,6 mm e tamanho das partículas de enchimento de 5 µm. A coluna cromatográfica

foi acoplada à sua respectiva pré-coluna, com dimensões de 3,0 × 4,6 mm e tamanho das

partículas de enchimento de 5 µm.

A injeção das amostras foi realizada utilizando microseringas de 100 µL (Hamilton Company),

entretanto o volume necessário para as análises foi de 20 µL por amostra.

Todas as amostras injetadas no sistema de CL-EM/EM foram filtradas em membranas filtrantes

ou filtros de seringa com abertura de 0,22 µm antes de serem analisadas.

4.4.3. Otimização dos parâmetros da espectrometria de massas sequencial

Para a otimização foi preparada uma solução padrão de CYN em água ultrapura, obtida de

um sistema de purificação de água Milli-Q® (referência C79625, Merck Millipore, Darmstadt,

Hesse, Alemanha), com uma concentração de 50 µg/L. Essa solução foi injetada diretamente

no espectrômetro de massas. Para fins da otimização, foi executada uma análise automática de

espectrometria de massas sequencial (EM/EM), com a assistência do software Analyst 1.4.2

(Applied Biosystems/MDS SCIEX Instruments), para produzir fragmentos da molécula de

CYN e monitorar as transições 416,1/194,3; 416,1/336,1 e 416,1/176,2. Essas transições foram

selecionadas com base no trabalho de Guzmán-Guillén et al. (2012) e no método 545 da U.S.

EPA (2015).

Os parâmetros otimizados automaticamente, para as transições selecionadas, foram as pressões

da cortina de gás, do gás nebulizante e do gás secante; juntamente com a voltagem capilar, o

potencial de orifício (DP), a energia de colisão (CE) e o potencial de saída da célula de colisão

(CXP). Essa otimização gerou um método de MRM.

4.4.4. Implementação do método

O ponto de partida para a implementação foi o método 545 da U.S. EPA (2015), que foi adaptado

para as condições e equipamentos disponíveis no LSA. A fase móvel utilizada foi composta por

água ultrapura e metanol. Na água ultrapura foi adicionado CH3COOH como modificador, a

uma concentração de 0,15%v/v. A fase móvel utilizada foi igual à proposta no método 545 da

U.S. EPA (2015).

O perfil de eluição, o tempo de corrida, o fluxo de fase móvel e a temperatura da fonte de íons
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de eletronebulização foram otimizados manualmente. Diferentes combinações entre os quatro

parâmetros foram testadas até obter a maior intensidade do sinal e a maior resolução possíveis.

Para o perfil de eluição foram testados percentuais de metanol no fluxo da fase móvel entre 0%

e 100%. O tempo da corrida oscilou entre 5 e 12 min. O fluxo de fase móvel testado esteve na

faixa de 200 a 800 µL/min. Por último, a temperatura da fonte foi testada entre 120 e 700 °C. A

combinação dos quatro fatores que apresentou a maior intensidade do sinal e a maior resolução

foi selecionada como condição de operação otimizada.

4.4.5. Validação do método

Uma vez otimizados os parâmetros da cromatografia líquida e da espectrometria de massas

sequencial, iniciou-se o processo de validação do método. Primeiramente foi definido o tempo

de eluição da CYN. Posteriormente foram avaliadas as características de desempenho do método,

sendo estas: Seletividade, limite de detecção (LD), limite de quantificação (LQ), faixa de trabalho,

linearidade, viés e robustez. Cabe ressaltar que a validação do método foi feita separadamente

para duas matrizes: Água ultrapura e água natural (água do lago Paranoá). Todo o processo de

validação do método e as formas de avaliação das características de desempenho seguiram as

indicações de Magnusson e Örnemark (2014) e Barwick (2019).

4.4.5.1. Tempo de eluição

Para determinar o tempo de eluição da CYN foram injetadas, em triplicata, soluções padrão de

1; 45 e 90 µg/L e foi verificado o tempo de aparição do sinal (pico) para cada concentração. O

tempo de eluição foi computado como a média de todos os tempos.

4.4.5.2. Seletividade

Para testar a seletividade do método foram analisadas amostras preparadas, onde deliberadamente

foram introduzidas possíveis interferências em cada uma das matrizes. As interferências

selecionadas para a matriz de água ultrapura foram:

1. Extrato de CYN contendo tanto a cianotoxina quanto a sua análoga 7-desoxiCYN e matéria

orgânica algogênica (MOA). Esta interferência foi selecionada uma vez que, para avaliar o

efeito da CYN durante o amadurecimento, foi utilizado esse extrato, diluído em água do

lago Paranoá, como afluente da metade dos filtros em operação.

2. Ácidos húmicos. Essa substância foi selecionada devido à sua forte presença em águas

naturais.

3. Extrato de CYN com adição de ácido húmico. Isto para verificar se existiu alguma
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interação entre ambas as possíveis interferências.

Na matriz de água do lago Paranoá foi avaliada uma única interferência, a diluição do extrato.

Além disso, por se tratar de uma matriz de água natural, com outras substâncias orgânicas

dissolvidas, a água do lago também foi analisada sem a introdução de interferências.

As amostras com cada uma das interferências foram medidas sem adição do analito e, em seguida,

foram medidas novamente depois de serem fortificadas com padrão de CYN, perfazendo uma

concentração de 5 µg/L em cada uma das amostras. É importante destacar que as amostras com

extrato como interferência já contavam com uma concentração de fundo de aproximadamente

1 µg/L.

A avaliação da seletividade do método foi feita verificando as diferenças entre as amostras com

as interferências e o valor de referência de 5 µg/L, conforme indicado no Item 4.4.5.7.

4.4.5.3. Limite de detecção e limite de quantificação

O LD foi avaliado com o propósito de verificar qual é o valor crítico no qual o método consegue

indicar um nível de CYN significativamente diferente de zero. Por sua vez, o LQ indica qual é a

concentração mínima de CYN, que supera o seu valor crítico, na qual a quantificação feita pelo

método é confiável (Magnusson e Örnemark, 2014).

Para estimar o LD, primeiramente foi definida a concentração de CYN próxima ao valor mínimo

que se deseja do método. Neste caso, foi selecionada uma concentração de 0,5 µg/L. Essa

concentração foi selecionada com o objetivo de verificar se o método consegue detectar a

cianotoxina em concentrações inferiores aos limites permitidos na água para consumo humano,

que são 1 µg/L no Brasil (Ministério da Saúde, 2021) e 0,7 µg/L de acordo com a Organização

Mundial da Saúde (WHO, 2020).

Foram então preparadas 10 amostras de cada matriz, cada uma fortificada com 0,5 µg/L de CYN.

Seguidamente, as medições de cada amostra foram submetidas a testes estatísticos, descritos no

Item 4.4.5.7 para identificar possíveis diferenças nas medições. Posteriormente, foi calculado o

desvio padrão corrigido, conforme se apresenta na Equação (4.1).

Com o desvio padrão corrigido foram calculados o LD e o LQ de acordo com as Equações (4.2)

e (4.3), respectivamente. De acordo com Magnusson e Örnemark (2014), o fator adimensional

k0 adota como padrão o valor de 10.
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S0
′ =

S0√
n

(4.1)

S0
′ — Desvio padrão corrigido

S0 — Desvio padrão das leituras de cada amostra
n — Número de medições feitas por amostra (n = 3)

LOD = 3 ·S0
′ (4.2)

LOQ = kQ ·S0
′ = 10 ·S0

′ (4.3)

LOD — Limite de detecção
LOD — Limite de quantificação

S0
′ — Desvio padrão corrigido

kQ — Fator adimensional (kQ = 10)

4.4.5.4. Faixa de trabalho e linearidade

A faixa de trabalho e a linearidade foram avaliadas conjuntamente. A avaliação de ambas as

características consistiu na injeção, em triplicata, de 10 padrões de calibração, preparados a

partir do padrão sólido de CYN, em ambas as matrizes de água. A concentração dos padrões

de calibração variou entre 0,5 e 90 µg/L. Esses limites foram definidos de acordo com as

necessidades de quantificação deste trabalho, considerando, especialmente, os limites máximos

permitidos na água para consumo humano.

A linearidade do método foi testada em 2 faixas de concentrações: Baixas concentrações e

médias e altas concentrações. Estipulou-se que as baixas concentrações compreendem a faixa de

0,5 a 10 µg/L e foi avaliada usando padrões de calibração de 0,5; 1; 2; 5 e 10 µg/L. As médias e

altas concentrações correspondem à faixa de 10 a 90 µg/L, que foi avaliada usando os padrões

de calibração de 10; 15; 30; 45; 60; 75 e 90 µg/L. Para cada faixa de concentração e cada

matriz de água foram realizadas regressões lineares, cujo coeficiente de determinação maior

que 0,99
(
R2 ≥ 0,99

)
foi usado com critério para a linearidade. A união de ambas as faixas de

concentração foi definida como a faixa de trabalho do método.

4.4.5.5. Viés

A determinação do viés foi feita para duas concentrações, sendo uma da faixa de baixas

concentrações e outra da faixa de médias e altas concentrações. Para definir o viés foram

preparadas 20 amostras de cada matriz, dez delas fortificadas com 1 µg/L e outras dez fortificadas

com 20 µg/L. As amostras foram analisadas em triplicata.

As medições feitas para cada amostra foram analisadas estatisticamente (Item 4.4.5.7) para

identificar a principal fonte de variação dos dados.
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O viés de ±20% foi definido como máximo aceitável em termos da recuperação aparente,

calculada conforme a Equação (4.4).

R =
x

xref
×100% (4.4)

R — Recuperação aparente
x — Média das medições das amostras

xref — Concentração de referência

4.4.5.6. Robustez

A robustez foi avaliada com o intuito de medir a capacidade do método em realizar medições

confiáveis diante mudanças nas condições operacionais (Barwick, 2019). Neste estudo foram

selecionadas quatro possíveis mudanças operacionais que podem interferir nas medições feitas

pelo método.

Para determinar o efeito de cada condição nas medidas e para classificar os fatores de acordo

com o efeito de cada um nas medições foi realizado um experimento fatorial com 4 fatores e

2 níveis
(
24). Os fatores considerados foram a concentração do modificador da fase móvel, a

mudança de analista, a temperatura e o pH da amostra. Cada um desses fatores contou com 2

níveis, que são apresentados na Tabela 4.1.

Tabela 4.1: Fatores e níveis adotados no experimento fatorial para avaliar a robustez do método
de detecção e quantificação de cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida acoplada a

espectrometria de massas sequencial (CL-EM/EM) validado e utilizado neste trabalho

Fator Nível 1 Nível 2
Modificador [% v/v] 0,10 0,20
Analista Analista 1 Analista 2
Temperatura da amostra [°C] 4 20
pH da amostra 4 8

De acordo como os fatores e seus níveis foram realizados 16 experimentos, nos quais foram

avaliadas todas as combinações possíveis entre eles e a resposta do método em termos da área do

pico diante cada condição. Seguidamente foram calculados os efeitos principais e de interação

dos fatores selecionados. Na Tabela 4.2 pode se observar a matriz de planejamento dos 16

ensaios com cada uma das combinações avaliadas.

4.4.5.7. Análises estatísticas

Durante o processo de validação, todos os conjuntos de dados obtidos foram submetidos ao teste
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Tabela 4.2: Matriz de planejamento do experimento fatorial para a verificação da robustez do
método de detecção e quantificação de cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida

acoplada a espectrometria de massas sequencial (CL-EM/EM) validado e utilizado neste trabalho

Ensaio

Efeitos
Concentração de

CH3COOH na fase
móvel

[% v/v]

Analista
Temperatura

[°C]
pH

1 0,1 Analista 1 20 4
2 0,1 Analista 1 20 8
3 0,1 Analista 1 4 4
4 0,1 Analista 1 4 8
5 0,1 Analista 2 20 4
6 0,1 Analista 2 20 8
7 0,1 Analista 2 4 4
8 0,1 Analista 2 4 8
9 0,2 Analista 1 20 4

10 0,2 Analista 1 20 8
11 0,2 Analista 1 4 4
12 0,2 Analista 1 4 8
13 0,2 Analista 2 20 4
14 0,2 Analista 2 20 8
15 0,2 Analista 2 4 4
16 0,2 Analista 2 4 8

de normalidade de Shapiro-Wilk. Os resultados confirmaram a normalidade dos dados, com

valores de α > 0,05. Como a distribuição dos dados mostrou-se semelhante a uma distribuição

normal, as diferenças entre eles foram então avaliadas utilizando análises de variância (ANOVAs),

com um nível de significância de α = 0,05. Quando as análises apresentaram significância com

α ≤ 0,05, procedeu-se à aplicação do teste Tukey para identificar quais grupos apresentavam

diferenças significativas entre si.

4.4.6. Detecção de 7-desoxi-cilindrospermopsina

A cepa de R. raciborskii utilizada para a preparação do extrato de CYN mostrou indícios

da produção 7-desoxiCYN. Por este motivo, o processo de otimização dos parâmetros da

espectrometria de massas sequencial também foi orientado para a detecção dessa variante. Além

das transições para a identificação e quantificação de CYN, a análise automática para a produção

de fragmentos da 7-desoxiCYN monitorou as transformações 400,30/194,30; 362,18/194,30
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e 320,17/194,30. Essas transformações foram selecionadas por serem comprovadamente

apropriadas para a identificação dessa molécula (Norris et al., 1999; Li et al., 2001a; Seifert

et al., 2007).

Dada a falta de material padronizado e de referência para a 7-desoxiCYN, o método não foi

validado para a quantificação desta substância. Os resultados das análises deste parâmetro foram

utilizados de forma qualitativa e relativa. Entretanto, a detecção desta variante permitiu fazer

algumas inferências em relação à sua remoção relativa, usando a área dos picos.

4.5. DESCRIÇÃO DO SISTEMA DE FILTRAÇÃO LENTA CONVENCIONAL EM

ESCALA PILOTO

4.5.1. Descrição e operação do sistema de filtração lenta convencional em areia

Para o desenvolvimento dos ensaios de filtração foi montado um sistema de filtração lenta

convencional em areia em escala piloto. Esse sistema foi constituído por (a) dois reservatórios

de 60 L para a alimentação da água de estudo; (b) dois reservatórios intermediários de nível

constante e com vertedor tipo tulipa; (c) duas bombas dosadoras; (d) uma bomba peristáltica;

(e) quatro filtros lentos e (f) recipientes para a coleta de amostras como se observa nas Figuras 4.2

e 4.3.

Os filtros lentos de areia foram alimentados em paralelo pela bomba peristáltica e operaram

sob a condição de taxa de filtração constante e nível de água variável. A taxa de filtração foi

monitorada diariamente por meio de medições da vazão efluente e a área da seção transversal

dos filtros. O controle da taxa foi realizado ajustando diariamente a vazão de operação da bomba

peristáltica. Destaca-se que esses ajustes não alteravam significativamente a vazão de operação,

pois o propósito foi manter a exatidão da taxa de filtração adotada de 2 m3/(m2 dia).

Com o intuito de evitar oscilações na vazão afluente aos filtros, foram utilizados os reservatórios

intermediários de nível constante e com vertedor tipo tulipa. O vertedor permitiu a recirculação

do afluente para os reservatórios de alimentação, evitando o desperdício de água de estudo.
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Filtro lento nº1
FL1

Filtro lento nº2
FL2

Filtro lento nº3
FL3

Filtro lento nº4
FL4

Filtros controle
Sem exposição à CYN

Filtros teste
Expostos à CYN

Recipiente 
de coleta 
de água 
filtrada

Reservatório de 
água de estudo
Lago Paranoá

Reservatório de 
água de estudo
Lago Paranoá 

com CYN

Bombas 
dosadoras

Reservatórios intermediários de nível 
constante com vertedor tipo tulipa

Bomba peristáltica

Coluna de 
acrílico

Flange

Coluna 
d'água

Camada filtrante 
de areia

Camada 
suporte de 
pedregulho

Janela

Figura 4.2: Esquema da instalação experimental de filtração lenta convencional em areia em escala piloto utilizada na realização deste trabalho.
Figura do autor
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Figura 4.3: Fotografia da instalação experimental de filtração lenta convencional em areia em
escala piloto utilizada na realização deste trabalho. Fotografia capturada por Thatiane de Souza

Tavares

O sistema de filtração lenta foi alocado próximo de uma janela, a qual permitiu a entrada de

luz solar na ala do LSA onde estava instalado. Alguns autores (Ho et al., 2006; Sá, 2006;

Taira, 2008; Almeida, 2018, entre outros) construíram as suas colunas de filtração em acrílico

transparente, o mesmo material selecionado neste estudo. Este material permite a exposição do

meio filtrante à luz solar. Para diminuir e minimizar o efeito da incidência de luz sobre o meio

filtrante, que promove o crescimento excessivo de algas (Tangerino et al., 2006) e a degradação

(fotodegradação) da CYN (Chiswell et al., 1999), a parte externa das colunas de filtração foi

coberta com papel de alumínio durante a operação do sistema, como ilustrado na Figura 4.4.

A espessura da camada suporte foi de 30 cm, com três subcamadas de 10 cm, selecionada com

base nas recomendações de projeto propostas por Visscher (1990) e Ferreira Filho (2017). A

profundidade do meio filtrante foi de 1,05 m, selecionada com base no trabalho de Sá (2006)
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por ser uma profundidade com melhor desempenho na remoção dos parâmetros de qualidade da

água, células de Microcystis aeruginosa e microcistina (MCYST). Essa profundidade do meio

filtrante atende também às recomendações de projeto propostas por Crittenden et al. (2012).

A perda de carga nos filtros foi medida por meio de 11 tomadas piezométricas distribuídas

em diferentes profundidades do meio filtrante, com um maior número próximo ao topo, para

acompanhar a perda de carga associada à schmutzdecke nos primeiros centímetros do meio

filtrante, como apresentado na Figura 4.4.

5 cm

5 cm

5 cm

10 cm

10 cm

15 cm

25 cm

30 cm

25 cm

10 cm

10 cm

10 cm

105 cm

95 cm

8,5 cm
Papel alumínio para minimizar 

a incidência de luz

Tomadas 
piezométricas

Nível de água 
variável

Flanges

Camada filtrante 
de areia

Subcamadas suporte 
de pedregulho

Figura 4.4: Descrição e medidas dos componentes de cada filtro lento utilizada na realização
deste trabalho. Figura do autor
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4.5.2. Caracterização da areia utilizada como meio filtrante e da camada suporte

As características da areia utilizada como meio filtrante foram semelhantes às utilizadas nos

estudos de Sá (2006) e Almeida (2018). A areia empregada neste estudo foi adquirida de uma

empresa especializada na produção de areia para filtros. O pedregulho da camada suporte estava

disponível no LSA e já tinha sido usado em outros trabalhos. Antes de serem utilizados para

preencher as colunas de filtração, a areia e o pedregulho passaram por um processo de limpeza,

que consistiu em múltiplas lavagens com água da torneira, seguido de secagem a temperatura

ambiente, por um período de aproximadamente uma semana. Tal procedimento foi necessário

para remover impurezas aderidas aos grãos de areia e aos seixos do pedregulho, atendendo à

norma ABNT NBR 11799 (ABNT, 2016).

Posteriormente, a areia e o pedregulho foram caracterizados quanto à granulometria, seguindo

as indicações de norma ABNT NBR 11799 (ABNT, 2016). Com esse propósito, a areia e o

pedregulho foram peneirados no Laboratório de Geotecnia do ENC da UnB em um peneirador

automático. Para caracterizar a areia foram dispostas em série as peneiras com aberturas de 0,15;

0,25; 0,3; 0,425; 0,595; 0,71; 0,85 e 1 mm. Em seguida, uma fração da areia foi colocada no

topo da série de peneiras (1 mm) e foi acionado o peneirador automático. Este procedimento foi

repetido até peneirar toda a areia. A caracterização granulométrica da camada suporte seguiu o

mesmo procedimento descrito para a areia. Entretanto, as aberturas das peneiras utilizadas para

a camada suporte foram 1; 2; 4,76; 6,30; 19,1 e 31,7 mm. Na Figura 4.5 é apresentada a curva

da distribuição granulométrica da areia utilizada como meio filtrante.
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Figura 4.5: Curva granulométrica obtida após peneiramento da areia utilizada neste estudo
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A partir das informações da distribuição granulométrica da areia foram definidos o de e o d60

e foi calculado o coeficiente de desuniformidade. Estas características do meio filtrante são

apresentadas na Tabela 4.3.

Tabela 4.3: Características granulométricas da areia utilizada em este estudo

Característica Valor
Diâmetro efetivo (de) [mm] 0,25
Tamanho dos grãos [mm] 0,15 – 1,00
Coeficiente de desuniformidade (CD) 2,38
Porosidade (ε) 0,4
Profundidade do meio filtrante [cm] 105

4.6. TESTE COM TRAÇADOR

Uma vez montados os filtros, foi realizado um teste com traçador antes do início da operação

do sistema de filtração. O teste teve como propósito definir o tempo de detenção hidráulico,

necessário para realizar as amostragens da água bruta e da água filtrada. Para o teste com

foi dissolvida em água destilada uma quantidade de NaCl que conferiu uma condutividade de

850 µS/cm. Essa água foi alimentada ao sistema de filtração a uma taxa de aproximadamente

2 m3/(m3 dia). No efluente de cada filtro foi medida manualmente a condutividade elétrica, sem

utilização de sonda e, portanto, a frequência medição foi de 60 min. Quando a condutividade no

efluente foi próxima de 800 µS/cm, a condutividade passou a ser monitorada a cada 30 min. O

ensaio finalizou quando a condutividade do efluente atingiu o valor de 850 µS/cm.

Dado que o regime de escoamento pode ser considerado laminar e assemelha-se a um fluxo de

pistão, o tempo que o traçador (NaCl) leva desde a entrada até a saída de cada filtro pode ser

visto como o período necessário para que um elemento de fluido atravesse todo o volume do

filtro. Para este estudo, a realização desse teste específico para determinar o tempo de detenção

hidráulica mostrou-se apropriada. Com base nesse tempo, foi possível determinar os momentos

ideais para coletar amostras após a inoculação de CYN e/ou a renovação da água em estudo.

Outros estudos, onde foram realizados testes com traçador em sistemas de filtração lenta similares,

operando em modo contínuo, mostraram um desvio padrão da média do tempo de detenção

hidráulico entre 20 e 80 min (Freitas e Sabogal-Paz, 2019; Andreoli e Sabogal-Paz, 2020;

Sabogal-Paz et al., 2020; Hojo et al., 2022). Dado que o teste com traçador neste trabalho não

teve réplica e considerando os desvios padrão de pesquisas semelhantes, o tempo de detenção

hidráulico determinado experimentalmente foi acrescentado em 60 min com o intuito de garantir
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a completa renovação da água dentro do sistema de filtração.

4.7. MONITORAMENTO DOS PARÂMETROS DE OPERAÇÃO E DE QUALIDADE

DA ÁGUA

No presente trabalho foram acompanhados e monitorados os seguintes parâmetros de qualidade

da água: (a) alcalinidade, (b) carbono orgânico total (COT) (c) CYN, (d) coliformes totais,

(e) cor verdadeira, (f) 7-desoxiCYN (qualitativamente), (g) Escherichia coli, (h) perda de carga

nos primeiros 5 cm de profundidade do meio filtrante, (i) pH, (j) taxa de filtração e (k) turbidez.

Parte dos parâmetros de qualidade da água foram avaliados conforme às indicações da APHA

(2012) contidas na obra Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater. As

amostras foram coletadas tanto nas águas de estudo como nos efluentes dos filtros. Cabe lembrar

que as amostras de água filtrada foram coletadas, pelo menos, depois do tempo de renovação da

água, acrescido em 1 h, contabilizado a partir do momento em que foram coletadas as amostras

das águas de estudo. Na Tabela 4.4 encontram-se resumidas algumas informações sobre o ponto

de monitoramento, os equipamentos utilizados e os procedimentos analíticos indicados pela

literatura. Na Tabela 4.5 estão os limites mínimos e máximos e a precisão das técnicas e dos

equipamentos utilizados para medir os parâmetros de qualidade da água.

Todos os parâmetros citados na Tabela 4.4 foram medidos imediatamente depois das coleta de

amostras. Unicamente a CYN, a 7-desoxiCYN e o COT foram medidos depois de um período de

armazenamento. As amostras da cianotoxina e a sua análoga foram filtradas em filtros de seringa

com abertura de 0,22 µm, armazenadas em vials de vidro limpos e congeladas a −14 °C por um

período inferior a 30 dias até o momento da análise. As amostras para COT foram coletadas,

filtradas em membrana de fibra de vidro com abertura de 0,7 µm e preservadas a 4 °C, por no

máximo 24 h antes de serem analisadas.

As análises de coliformes totais foram realizadas na água do lago Paranoá e na água de estudo

com padrão de CYN diluído. Os extratos de algas apresentam altos níveis de atividade de

β -D-galactosidase, interferindo nas contagens de coliformes totais pelo método do substrato

cromogênico (Davies et al., 1994; Tryland e Fiksdal, 1998; Pisciotta et al., 2002). A atividade

enzimática dos extratos algais provoca resultados falso positivos, uma vez que os indicadores

nutrientes, utilizados no teste Colilert, são metabolizados pela enzima β -galactosidase dos

coliformes. Dessa forma, contagens de coliformes totais na água de estudo com extrato de CYN

não foram realizadas, pois neste trabalho também observaram-se resultados falso positivos.
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Tabela 4.4: Resumo das informações sobre o ponto de monitoramento, os equipamentos utilizados e os procedimentos para o acompanhamento da
evolução dos parâmetros de qualidade da água e operacionais da filtração lenta em areia monitorados neste trabalho

Parâmetro Ponto de monitoramento Equipamentos
Procedimento
(APHA, 2012)

Alcalinidade Águas de estudo pHmetro EVEN PHS-3E 2320
COT Águas de estudo e água filtrada Analisador de carbono SHIMADZU TOC-L CSH NA
CYN e 7-desoxiCYN Águas de estudo e água filtrada Espectrômetro de massas 3200 Q TRAP NA
Coliformes totais e E. coli Águas de estudo e água filtrada Seladora e cartelas Quanty-Tray IDEXX 9223
Cor verdadeira Águas de estudo e água filtrada Espectrofotômetro HACH DR 5000 2120C
Perda de carga Camada de areia e camada suporte Tomadas piezométricas NA
pH Águas de estudo e água filtrada pHmetro EVEN PHS-3E NA
Taxa de filtração Vazão efluente NA NA
Turbidez Águas de estudo e água filtrada Turbidímetro HACH 2100 NA 2130

NA — Não se aplica
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Tabela 4.5: Limites de detecção e precisão das técnicas analíticas e dos equipamentos utilizadas
para medição dos parâmetros de qualidade da água e operacionais da filtração lenta em areia

estudados neste trabalho

Parâmetro
Limite
mínimo

Limite
máximo

Precisão

Alcalinidade (mg CaCO3/L) 10 500 ±1
CYN (µg/L) 0,350 90,000 ±0,001
Coliformes totais e E. coli (NMP/100 mL) 1 2419,6 ±1
Cor verdadeira (uH) 0 500 ±1
Perda de carga (cm) 0 100 ±0,1
pH 0,01 13,99 ±0,01
Turbidez (uT) 0,00 99,90 ±0,01

4.8. ANÁLISES MICROBIOLÓGICAS

O objetivo das análises microbiológicas foi avaliar a composição da microbiota e fazer

comparações entre os filtros, permitindo assim, inferir sobre os efeitos da CYN no seu

desenvolvimento e no desempenho das unidades filtrantes. Neste trabalho, as análises

microbiológicas abrangeram as comunidades bacteriana, planctônica e bentônica. Por algumas

limitações, neste texto são apresentadas as análises da microbiota bacteriana da etapa que avaliou

o período de amadurecimento. Na etapa onde se avaliaram os filtros lentos já amadurecidos, as

análises microbiológicas apresentadas estão focadas nas comunidades planctônica e bentônica.

4.8.1. Amostragem

O procedimento de coleta de amostras resultou da adaptação das metodologias usadas por Taira

(2008) e Bichai et al. (2010). Para a amostragem, a água sobre o meio filtrante foi drenada

por sifonamento, deixando apenas um nível mínimo de água para manter a areia submersa.

Em seguida, a parte superior de cada coluna de filtração foi retirada a partir do local da flange

de conexão (ver Figuras 4.2 e 4.4), para facilitar o acesso manual ao topo do meio filtrante.

Posteriormente, frações dos primeiros 3 cm do topo do meio filtrante foram coletadas com o

auxílio de tubos Falcon estéreis de 50 mL, retirando aproximadamente 100 cm3 de areia úmida

de cada filtro. A metade da areia retirada de cada filtro (∼50 cm3) foi utilizada para as análises

da comunidade bacteriana. A fração restante de areia coletada foi utilizada para as análises das

comunidades planctônica e bentônica.
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4.8.2. Análises da comunidade bacteriana

Junto com a areia, foram coletados 1000 mL de água de cada reservatório de alimentação do

sistema de filtração. O volume coletado de cada reservatório foi dividido em duas alíquotas de

500 mL e filtrado em membrana de ésteres de celulose com abertura de 0,45 µm, com o propósito

de reter particulados que serviram como amostras da comunidade bacteriana das águas de estudo.

As membranas e a areia coletada de cada filtro foram divididas em duas amostras e armazenadas

em ultracongelador a −80 °C até o momento da extração de DNA.

Antes de realizar a extração de DNA, as amostras de areia e água foram submetidas a um

processo de gelo e degelo três vezes consecutivas para melhoria no processo de lise celular e

liberar a maior quantidade de material genético. Posteriormente, o DNA presente nas amostras de

areia e de água foi extraído usando os kits DNeasy PowerSoil e AllPrep PowerViral DNA/RNA,

respectivamente, seguindo as indicações do fabricante (QIAGEN GmbH, Hilden, Alemanha).

A biblioteca de DNA foi preparada utilizando Herculase II Fusion DNA Polymerase Nextera XT

Index V2 Kit (Illumina) e o sequenciamento metagenômico bacteriano, das regiões V3 e V4 do

gene 16S rDNA (metabarcoding), foi realizado em plataforma Illumina MiSeq, pela empresa

Macrogen Inc (Seoul, Coréia do Sul), gerando reads paired-end de 300 pares de bases (pb).

Todo o processamento do material genético foi realizado conforme a Lei da Biodiversidade,

Lei 13.123/2015, regulamentada pelo decreto nº 8.772, de 11 de maio de 2016. O envio está

registrado no acesso cadastrado sob o código A6B9BDB no Sistema Nacional de Gestão do

Patrimônio Genético e do Conhecimento Tradicional Associado (SISGEN).

As sequências de DNA recebidas foram refinadas pela Drª. Rafaella Silveira. Os resultados

do refinamento das sequências foram processados na plataforma Galaxy (The Galaxy

Community, 2022) e analisados na plataforma online MicrobiomeAnalyst 2.0, disponível em

https://www.microbiomeanalyst.ca/, com o propósito de quantificar e identificar os grupos

bacterianos presentes.

4.8.3. Análises das comunidades planctônica e bentônica

Imediatamente depois da coleta para estas análises, as frações de areia foram transferidas para

Erlenmeyers de 1 L previamente esterilizados em autoclave. Cada Erlenmeyer continha 500 mL

de água do Lago Paranoá, previamente filtrada em membrana de ésteres de celulose, com

abertura de 0,22 µm. Seguidamente, a água foi esterilizada em autoclave. Essa água foi usada

para minimizar o estresse dos micro-organismos planctônicos e bentônicos presentes na areia
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coletada. Os Erlenmeyers contendo a água e a areia foram agitados em um agitador orbital

SI600R (Lab Companion) por 2 min a 150 rpm. Em seguida, os frascos foram deixados em

repouso por 30 s para permitir que parte da areia sedimentasse. Após este período de repouso,

alíquotas do sobrenadante foram retiradas dos Erlenmeyers.

O sobrenadante coletado foi dividido em três alíquotas de 100 mL cada uma. Uma das alíquotas

foi utilizada imediatamente para o reconhecimento e quantificação do plâncton e dos bentos in

vivo. As outras duas alíquotas foram fixadas conforme as indicações de Bicudo e Menezes (2006)

para confirmar as contagens feitas in vivo e para melhor identificação dos micro-organismos

com muita mobilidade, cuja caracterização in vivo não foi possível. Uma das alíquotas foi

fixada usando formaldeído P.A. com concentração aproximada de 40%. O volume utilizado foi

equivalente ao 4% do volume da amostra. A última alíquota foi fixada com uma solução de lugol,

que foi gotejada lentamente até que a coloração da alíquota fosse de tonalidade conhaque ou

chá carregado. As amostras fixadas foram armazenadas em frascos cor âmbar e protegidas da

incidência de luz.

Um volume de 1 mL de cada alíquota foi, então, colocado em uma câmara de Sedgewick-Rafter

para visualizar os micro-organismos usando um microscópio óptico Leica modelo DM LB2,

com um aumento de 200 vezes. As amostras foram diluídas na mesma água filtrada e esterilizada

do Lago Paranoá, quando necessário. Por fim, os organismos identificados por microscopia

ótica, pela Profª. Yovanka Pérez Ginoris, nas amostras do meio filtrante de cada filtro foram

contabilizados e classificados usando a obra de Streble e Krauter (1987) como referência.

4.8.4. Processamento das análises microbiológicas

As análises das comunidades bacterina, planctônica e bentônica foram realizadas buscando

identificar os principais grupos de cada uma que ocorreram na camada biológica dos filtros

lentos. Após identificados e classificados, foi calculada a abundância relativa dos grupos nessas

comunidades e foi feita uma análise visual da composição da microbiota. Posteriormente, para

confirmar as observações realizadas sobre a diferenciação das composições, foi feita uma análise

de dissimilaridades de Bray-Curtis, que permitiu o agrupamento por semelhança da composição

da microbiota de cada filtro. Com isso, foi possível atestar se a estrutura de cada comunidade

desenvolvida na schmutzdecke apresentou diferenças entre as unidades de filtração lenta.
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4.9. DELINEAMENTO DAS ETAPAS EXPERIMENTAIS

Todas as etapas de avaliação do desempenho do sistema de filtração seguiram, de forma geral,

o mesmo delineamento experimental. Ao dar partida ao sistema, acompanharam-se os valores

dos parâmetros de operação e de qualidade da água de interesse (ver Item 4.7). A frequência

de monitoramento dependeu da etapa em desenvolvimento e dos objetivos de cada uma. Cabe

lembrar que o monitoramento dos parâmetros de qualidade da água foram medidos nas águas

de estudo e, depois do tempo de detenção hidráulico (ver Item 4.6), acrescido em 1 h, foram

medidos nos efluentes dos filtros. Dado que o teste com traçador e hidráulico não teve réplica, o

acréscimo de 1 h após o tempo de detenção hidráulico experimental foi adotado como margem

de segurança para garantir a renovação completa da água dentro do sistema de filtração lenta,

conforme justificado no Item 4.6.

4.9.1. Avaliação dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina e

7-desoxi-cilindrospermopsina durante o amadurecimento de filtros lentos

O objetivo desta etapa, desenvolvida entre os dias 05/06/2022 e 09/07/2022, foi avaliar os efeitos

e a remoção de CYN durante o amadurecimento. A configuração do sistema de filtração contou

com dois filtros controle, o filtro lento nº 1 (FL1) e o filtro lento nº 2 (FL2), os quais receberam

durante todo o ensaio de filtração água do lago Paranoá. O filtro lento nº 3 (FL3) e o filtro lento

nº 4 (FL4), denominados filtros teste, receberam durante o tempo de operação água do lago

Paranoá contendo extrato de CYN, em concentrações que oscilaram entre 9,06 e 38,80 µg/L. A

frequência de renovação da água bruta foi diária. Os parâmetros de operação e de qualidade da

água também foram monitorados diariamente durante o ensaio. O sistema (Figura 4.2) operou

com uma taxa de filtração constante, de aproximadamente 2 m3/(m2 dia), e nível de água variável.

Conforme apresentado no Item 3.2.1.5, nesta etapa o amadurecimento do sistema de filtração

foi definido pela taxa de remoção, já que os níveis de CYN no efluente prevaleceram sobre

tradicionais parâmetros bacteriológicos de qualidade da água (ausência de E. coli). De acordo

com os ensaios de Smith et al. (2008), em concentrações entre 1 e 76 µg/L, a biodegradação

natural de CYN atingiu, em média, reduções de aproximadamente 40% da concentração inicial

em 40 dias. Com base nisso, os filtros lentos utilizados neste trabalho foram considerados

maduros quando a remoção da cianotoxina foi maior ou igual a 40% em duas amostragens

consecutivas. Entretanto, foi definido um limite de 40 dias para o amadurecimento, caso o

critério da taxa de remoção não fosse atendido. Este limite foi determinado com base no trabalho

de Klitzke et al. (2010), que relataram uma degradação superior a 92% em areia limpa, própria

45



de filtros lentos em 40 dias.

4.9.2. Avaliação do tempo de operação, da remoção e dos efeitos da cilindrospermopsina

em filtros lentos amadurecidos

Esta etapa visou a avaliação dos efeitos e da remoção de CYN em filtros já amadurecidos e

foi realizada entre os dias 08/11/2022 e 21/01/2023. O critério para indicar o amadurecimento

do sistema de filtração nesta etapa foram os parâmetros bacteriológicos de qualidade da água.

Contagens de coliformes totais menores ou iguais a 1 NMP/100 mL e ausência de E. coli na água

filtrada, em duas amostragens consecutivas, definiram o fim do período de amadurecimento,

seguindo a definição de Visscher (1990), apresentada no Item 3.2.1.5.

Antes do início desta etapa, os filtros foram submetidos ao processo de raspagem e resanding,

para eliminar a maior quantidade possível de resíduos e biomassa remanescente da etapa anterior.

A operação do sistema também foi sob regime de nível da água variável e taxa constante

(2 m3/[m2 dia]). O ensaio se estendeu por 74 dias, com renovação diária da água bruta. A

carreira de filtração teve três períodos de estudo: (1) Período de amadurecimento; (2) período de

contaminação 1 e (3) período de contaminação 2.

Nos primeiros 42 dias, todos os filtros receberam água do lago Paranoá. Este foi o período de

amadurecimento, onde o monitoramento dos parâmetros operacionais e de qualidade da água

foi feito semanalmente. Ao finalizar esse período, os filtros atenderam aos critérios adotados e

foram considerados amadurecidos.

Entre os dias 43 e 47, por meio da diluição de padrão de CYN na água do lago Paranoá, foi

realizado o primeiro período de contaminação nos filtros FL3 e FL4. Nesse período, os filtros

FL1 e FL2 continuaram recebendo apenas água do lago livre de toxina. O segundo período

de contaminação ocorreu do dia 70 ao dia 74, onde novamente, na água do lago afluente aos

filtros FL3 e FL4, foi diluído padrão de CYN, enquanto os filtros FL1 e FL2 continuaram sendo

alimentados com água do lago sem toxina. Entre os dias 48 e 69 de operação, todos os filtros

foram alimentados com água do lago sem cianotoxina. O intervalo de 23 dias entre os períodos

de contaminação foi escolhido para permitir uma semana de observação dos efeitos da exposição

à CYN nos filtros, seguida por duas semanas para assegurar a recuperação e restabilização da

microbiota, conforme a estratégia metodológica de Haig et al. (2016).

Os períodos de contaminação iniciaram com uma concentração de CYN na água bruta de
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0,5 µg/L. A concentração de toxina aumentou gradualmente durante os três primeiros dias

de cada período (0,5 µg/L no primeiro dia, 1 µg/L no segundo dia e 2 µg/L no terceiro dia),

representando o crescimento exponencial de cianobactérias produtoras dessa toxina no manancial

de abastecimento. Nos dois dias posteriores, a concentração permaneceu constante em 2 µg/L,

simulando a fase estacionária de crescimento de uma floração. Essa concentração da cianotoxina

é um valor comumente encontrado em ambientes aquáticos brasileiros. Durante os 5 dias de

cada período de contaminação, a frequência de monitoramento dos parâmetros operacionais e de

qualidade da água foi diária.

Os experimentos foram conduzidos usando períodos de contaminação para representar ambientes

aquáticos naturais, onde a concentração de CYN dissolvida não é constante ao longo do tempo.

Essa abordagem foi utilizada para simular o comportamento da produção de CYN durante o

ciclo natural de crescimento de cianobactérias produtoras da toxina, conforme a relação entre as

fases de crescimento e a concentração da CYN dissolvida relatada por Davis et al. (2014).

4.10. TRATAMENTO ESTATÍSTICO DOS DADOS

Uma vez finalizados os ensaios de filtração de cada etapa experimental, os conjuntos de dados

obtidos foram agrupados em seis categorias: (1) Água do lago Paranoá (controle), (2) água

de estudo (contendo extrato de CYN ou padrão de CYN diluído), (3) FL1, (4) FL2, (5) FL3 e

(6) FL4. Esse agrupamento foi feito com o intuito de identificar diferenças no funcionamento

dos filtros e avaliar a sua eficiência em relação à remoção dos parâmetros de qualidade da água.

Feito o agrupamento, cada uma das séries foi submetida ao teste de normalidade de Shapiro-Wilk

para definir o tipo de testes comparativos a serem aplicados, paramétricos ou não paramétricos.

Como grande parte dos dados falharam no teste de normalidade, optou-se por realizar testes não

paramétricos. Neste trabalho, o teste não paramétrico utilizado para detectar as diferenças entre

os grupos de dados foi o teste de Kruskal-Wallis. Quando foram detectadas diferenças entre os

grupos, foi feita, em seguida, uma comparação múltipla para verificar quais grupos apresentaram

comportamentos distintos entre si. O teste de comparação múltipla não paramétrico utilizado foi

o teste de Dunn. Para ambos os testes foi definido um nível de significância de α = 0,05.

Por último, para identificar possíveis correlações entre os parâmetros monitorados foi aplicado

o teste de correlação de Spearman, que também é um teste não paramétrico. As correlações

baseadas no coeficiente de Spearman foram interpretadas de acordo com a Tabela 4.6.
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Tabela 4.6: Interpretação do coeficiente de correlação de Spearman adotado nas análises
estatísticas realizadas neste trabalho

Coeficiente de correlação de Spearman
Interpretação

Positivo Negativo
0,0 a 0,2 −0,2 a 0,0 Correlação muito fraca
0,2 a 0,4 −0,4 a −0,2 Correlação fraca
0,4 a 0,7 −0,7 a −0,4 Correlação moderada
0,7 a 0,9 −0,9 a −0,7 Correlação forte
0,9 a 1,0 −1,0 a −0,9 Correlação muito forte

Todas as análises estatísticas foram realizadas no software estatístico R, com o auxilio dos pacotes

tidyverse e rstatix.
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO

5.1. IMPLEMENTAÇÃO E VALIDAÇÃO INTERNA DO MÉTODO DE DETECÇÃO E

QUANTIFICAÇÃO DE CILINDROSPERMOPSINA POR CROMATOGRAFIA

LÍQUIDA ACOPLADA À ESPECTROMETRIA DE MASSAS SEQUENCIAL

5.1.1. Otimização automática dos parâmetros da espectrometria de massas sequencial

Como foi dito na Item 4.4.3, a análise automática, assistida pelo software Analyst 1.4.2

(Applied Biosystems/MDS SCIEX Instruments), otimizou os parâmetros da fonte de ionização

do espectrômetro de massas para a produção dos fragmentos da molécula de cilindrospermopsina

(CYN) que resultaram nas transições 416,1/194,3; 416,1/336,1 e 416,1/176,2. Os parâmetros

otimizados e seu respectivo valor ótimo são apresentados na Tabela 5.1.

Tabela 5.1: Valores automaticamente otimizados dos parâmetros da fonte de ionização do
espectrômetro de massas ion trap 3200 Q TRAP no modo de monitoramento de reações

múltiplas (MRM) utilizado neste estudo

Parâmetro Valor otimizado
Cortina de gás [psi] 20
Gás nebulizante [psi] 40
Gás secante [psi] 40
Voltagem capilar [V] 5000

As transições monitoradas durante a otimização dos parâmetros da fonte de ionização podem ser

observadas na Figura 5.1. A transição 416,1/194,3 foi selecionada para a quantificação, já que

apresentou a maior intensidade, e as transições 416,1/336,1 e 416,1/176,2 para confirmação da

detecção de CYN.

Para cada uma das transições monitoradas também foram otimizados o potencial de orifício

(DP), a energia de colisão (CE) e o potencial de saída da célula de colisão (CXP). Os valores

aprimorados para esses parâmetros são apresentados na Tabela 5.2.
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Figura 5.1: Transições monitoradas durante a otimização automática dos parâmetros da
espectrometria de massas sequencial (EM/EM)

Tabela 5.2: Parâmetros otimizados automaticamente para as transições da cilindrospermopsina
(CYN) m/z 176, 194 e 336 no modo MRM no espectrômetro de massas ion trap 3200 Q TRAP

usado neste estudo

Íon precursor
[m/z]

Íon produto
[m/z]

Potencial de
orifício (DP)

[V]

Energia de
colisão (CE)

[eV]

Potencial de
saída da célula

de colisão
(CXP) [V]

416,09 176,20 56,00 45,00 4,00
416,09 194,30 56,00 43,00 4,00
416,09 336,10 56,00 29,00 6,00
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5.1.2. Otimização manual da temperatura e dos parâmetros da cromatografia liquida

O perfil de eluição, o tempo de corrida, o fluxo de fase móvel e a temperatura da fonte de íons

de eletronebulização foram alterados manualmente até a obtenção de um sinal (pico) intenso e

simétrico. Como indicado na Item 4.4.4, os valores adotados para cada uma dessas propriedades

estiveram restritos às suas respectivas faixas. Depois de vários testes, os valores otimizados do

tempo de corrida, do fluxo da fase móvel e da temperatura da fonte de íons de eletronebulização

são apresentados na Tabela 5.3. O perfil de eluição que apresentou o melhor desempenho está

descrito na Tabela 5.4.

Tabela 5.3: Temperatura da fonte de íons de eletronebulização e parâmetros da cromatografia
liquida otimizados manualmente para a implementação do método de detecção e quantificação
de cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas

sequencial (CL-EM/EM)

Parâmetro Valor otimizado
Tempo de corrida [min] 12
Fluxo da fase móvel [µL/min] 550
Temperatura da fonte de íons de eletronebulização [°C] 450

Tabela 5.4: Perfil de eluição otimizado manualmente para a detecção e quantificação de
cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas

sequencial (CL-EM/EM)

Tempo [min]
Água ultrapura +

CH3COOH 0,15 % v/v [%]
Metanol grau CLAE [%]

0,0 90 10
0,5 70 30
8,0 10 90

10,0 10 90
10,5 90 10
12,0 90 10

5.1.3. Validação do método

5.1.3.1. Tempo de eluição

A validação iniciou com a definição do tempo de eluição da CYN. Na Figura 5.2 podem-se

observar os cromatogramas obtidos para cada uma das concentrações de solução padrão

utilizadas.

De acordo com os cromatogramas da Figura 5.2, o tempo de eluição médio da CYN foi 6,625 min.

Esse tempo foi usado como referência para o tempo de aparição dos sinais de detecção ao
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longo do processo de validação. A aparição de sinais em tempos anteriores ou posteriores é

indicativo de possíveis interferências na detecção, desajuste dos parâmetros de cromatografia ou

de espectrometria de massas sequencial e/ou degradação da CYN durante o armazenamento de

amostras. Uma vez conhecido o tempo de eluição, continuou-se com a avaliação da seletividade

do método.
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Figura 5.2: Cromatogramas obtidos para diferentes concentrações de CYN pelo método de
detecção e quantificação por CL-EM/EM com os parâmetros da fonte de ionização e o perfil de

eluição otimizados

5.1.3.2. Seletividade

A seletividade foi testada com o intuito de verificar se o método responde unicamente ao analito,

mesmo em presença de outras substâncias que podem estar presentes nas amostras. A seletividade

foi testada tanto na matriz de água ultrapura quanto na matriz de água do lago Paranoá, utilizando

extrato de CYN, ácidos húmicos e uma combinação entre ambos como possíveis interferências à

seletividade. Na Figura 5.3 é apresentada a precisão das medidas tomadas, em cada matriz com

as suas respectivas interferências.

As concentrações medidas em cada amostra apresentaram oscilações próximas ao valor de

referência estabelecido, fixado em 5 µg/L. A média resultante de todas as medições, englobando

todas as amostras, foi calculada em 4,831 µg/L. A análise de variância (ANOVA), com um

valor p de 0,934, indicou que as diferenças entre a média geral, a média de cada amostra e o

valor de referência não foram estatisticamente significativas.

A partir desses resultados, concluiu-se que o método analítico utilizado demonstrou ser seletivo,

mostrando uma resposta específica apenas à CYN, apesar das interferências introduzidas e da

matriz de água em que o analito estava diluído. Essa constatação valida a capacidade do método
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Figura 5.3: Média da concentração de cilindrospermopsina (CYN) nas amostras com as
interferências selecionadas para a avaliação da seletividade do método de detecção e

quantificação por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas sequencial
(CL-EM/EM) em cada uma das matrizes de água avaliadas neste estudo

em identificar a cianotoxina, mesmo diante de possíveis fatores interferentes e da diversidade

das amostras analisadas.

5.1.3.3. Limite de detecção e limite de quantificação

Depois de demonstrar que o método foi seletivo para a CYN foram definidos o limite de detecção

(LD) e o limite de quantificação (LQ). Na Figura 5.4 são apresentados os box plots com as

concentrações medidas de cada uma das 10 amostras fortificadas preparadas para cada matriz

avaliada.

Nota-se que a concentração medida de todas as amostras, em ambas as matrizes, apresentam

oscilações entre si, porém, próximas ao valor de referência de 0,5 µg/L. Os resultados da ANOVA

apontaram diferenças significativas na matriz de água do lago Paranoá, com um valor p de 0,05.

Os resultados dessa análise são apresentados na Tabela 5.5.

Como os resultados da ANOVA, para a matriz de água do lago, mostraram um valor de α na

margem de não significância, o teste de Tukey não identificou diferenças entre as amostras

analisadas. Portanto, foi considerado que estas não foram diferentes entre si. Além disso,

também foi possível mostrar a importância de realizar um maior número de injeções, já que o

aumento da quantidade das observações evita interpretações equivocadas na quantificação de

CYN.
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Figura 5.4: Concentração medida pelo método de detecção e quantificação por cromatografia
líquida acoplada a espectrometria de massas sequencial (CL-EM/EM) para cada solução de

cilindrospermopsina (CYN) preparada a 0,5 µg/L em cada uma das matrizes de água testadas
neste trabalho

Tabela 5.5: Resultado da análise de variância (ANOVA) para a verificação estatística da
diferença entre as médias da medição de cada amostra para sua respectiva matriz

Matriz Estatística F Valor ppp
Significância

(p < 0,05p < 0,05p < 0,05)
Água ultrapura 0,869 0,567 ns
Água lago Paranoá 2,396 0,050 *

ns — Sem diferença significativa
* — Diferença significativa na margem de não significância

Sem diferenças significativas entre as amostras de cada matriz, foram então calculados o LD e o

LQ. Os resultados são apresentados na Tabela 5.6.

Os valores de ambos os limites, em ambas as matrizes, atenderam às necessidades de detecção

e quantificação deste trabalho. Os limites igualmente atenderam às exigências de controle

de qualidade da água no âmbito internacional, situando-se em valores inferiores a 0,7 µg/L e

foram similares aos relatados na validação do método de quantificação e detecção de CYN por

CL-EM/EM realizada por (Guzmán-Guillén et al., 2012). No entanto, a aplicação do método

para a quantificação da CYN em outros corpos hídricos, empregando diferentes materiais e

equipamentos, exige uma nova validação destas características de desempenho.
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Tabela 5.6: Cálculo dos parâmetros estatísticos para a determinação do limite de detecção (LD)
e do limite de quantificação (LQ) do método de detecção e quantificação de cilindrospermopsina
(CYN) por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas sequencial (CL-EM/EM)

utilizado neste estudo

Matriz S0S0S0 S0
′ =

S0√
n

S0
′ =

S0√
n

S0
′ =

S0√
n

LD [µg/L] LQ [µg/L]

Água ultrapura 0,0609 0,0351 0,11 0,35
Água lago Paranoá 0,0705 0,0407 0,12 0,41

S0S0S0 — Desvio padrão entre as médias das amostras
S0

′S0
′S0
′ — Desvio padrão entre as médias das amostras corrigido

nnn — Número de medições feitas para cada amostra (n = 3)

5.1.3.4. Faixa de trabalho e linearidade

Na Figura 5.5 são apresentadas as relações lineares entre a concentração de CYN e a área do

pico obtida em cada faixa de concentração testada.
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Figura 5.5: Regressões para a verificação da linearidade do método de detecção e quantificação
de cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas
sequencial (CL-EM/EM) em diferentes faixas de concentrações de CYN para as matrizes de

água ultrapura e de água do lago Paranoá estudadas neste trabalho

Na comparação de cada uma das matrizes, pode se observar que, para a mesma concentração, a

área do pico é maior na matriz de água do lago Paranoá. Isso pode ter sido ocasionado pelas

compostos presentes nessa matriz, os quais podem ter intensificado o sinal e, consequentemente,

aumentado a área dos picos. Entretanto, a linearidade foi testada em momentos diferentes para

cada matriz, o que pode acarretar diferenças na separação cromatográfica, uma vez que pode ter

ocorrido volatilização do CH3COOH da fase móvel utilizada.

Apesar das diferenças na relação concentração× área do pico, em ambas as matrizes foi
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observado um ajuste linear, com coeficiente de determinação superior a 0,99
(
R2 > 0,99

)
,

o que demonstra que o método é linear para uma faixa de trabalho entre 0,5 e 90 µg/L. Na

Tabela 5.7 são apresentadas a equações das regressões lineares com os respectivos coeficientes

de determinação para cada faixa de concentração.

Tabela 5.7: Resultados das regressões lineares para cada faixa de trabalho do método com seu
respectivo coeficiente de determinação

Faixa de
concentrações

Matriz Equação R2R2R2

De 0,5 a 10 µg/L
Água ultrapura y = 889,3x+99,12 0,9984
Água lago Paranoá y = 1309,0x+42,49 0,9996

De 10 a 90 µg/L
Água ultrapura y = 834,8x+1696,66 0,9940
Água lago Paranoá y = 1418,2x−1816,26 0,9930

De 0,5 a 90 µg/L
Água ultrapura y = 852,3x+577,47 0,9968
Água lago Paranoá y = 1398,9−584,70 0,9963

5.1.3.5. Viés

O viés do método foi avaliado com o intuito de verificar as diferenças entre a concentração

medida e uma concentração de referência. Adicionalmente, por meio de uma ANOVA de dois

fatores, foi identificada a principal fonte de variação dos dados, que pode influenciar no viés do

método.

Na Figura 5.6 são apresentados os resultados das concentrações medidas em cada amostra,

separados por matriz e por faixa de concentrações. Os resultados indicaram que as medições

realizadas na matriz de água ultrapura, em ambas as faixas de concentração, apresentaram maior

proximidade com o valor de referência. Por outro lado, as concentrações médias das amostras

da matriz de água do lago exibiram valores inferiores em relação ao referencial. Uma possível

explicação para essa discrepância foi o tempo decorrido entre as análises. A avaliação da matriz

de água do lago foi conduzida 12 dias após a avaliação na água ultrapura. Fatores como a

mudança da fase móvel, a volatilização do CH3COOH, a limpeza da coluna de cromatografia e o

desempenho de equipamentos auxiliares, como o gerador de nitrogênio, puderam ter influenciado

esses resultados em função do tempo entre as análises.

Os resultados da ANOVA de dois fatores, apresentados na Tabela 5.8, revelaram que a principal

fonte de diferenças nos dados foi a concentração, sendo responsável por 93,53% da variação
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total. Isso sugere que a precisão do método esteve mais relacionada à faixa de concentração

de cada amostra do que à matriz em que a CYN foi diluída. Por consequência, cada faixa de

concentrações exigiu curvas de calibração distintas (ver Item 5.1.3.4). Com base nos resultados

do teste de Tukey, todos os pares de amostras foram considerados diferentes entre si, exceto o

par de matrizes na concentração de 1 µg/L, que apresentou um valor p ajustado de 0,975.
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Figura 5.6: Resultados das medições de concentração de cilindrospermopsina (CYN) nas
amostras para a determinação do viés do método de detecção e quantificação de

cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas
sequencial (CL-EM/EM) em diferentes faixas de concentração para cada matriz de água avaliada

Tabela 5.8: Resultado da análise de variância (ANOVA) de dois fatores para a identificação da
fonte de variação dos dados na análise do viés do método de detecção e quantificação de

cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas
sequencial (CL-EM/EM) utilizado neste trabalho

Efeito
Percentual da
variação total

[%]
Estatística F Valor ppp

Significância
(p < 0,05p < 0,05p < 0,05)

Matriz 1,41 42,00 2,31 × 10−9 ****
Concentração 93,53 2784,32 6,23 × 10−83 ****
Matriz × Concentração 1,17 34,70 3,84 × 10−8 ****

**** — Diferença altamente significativa em um nível de confiança excepcionalmente alto

57



Observou-se que a recuperação aparente foi superior a 80% em todos os casos, superando assim

o limite de 20% estabelecido para o viés. Os resultados foram condicentes com o trabalho de

(Guzmán-Guillén et al., 2012), quem admitiram oscilações entre 80% e 110% no percentual de

recuperação. Os dados do presente estudo podem ser encontrados na Tabela 5.9, que apresenta

os resultados de todas as avaliações. As maiores recuperações foram observadas na matriz

de água ultrapura, com valores de 99,72 e 101,12% para as concentrações de 1 e 20 µg/L,

respectivamente. Essa maior recuperação pode ser atribuída à ausência de outras substâncias

que poderiam interferir no processo de quantificação. Em contraste, a recuperação das amostras

da matriz de água do lago situou-se entre 80 e 81%. Apesar disso, as amostras dessa matriz

mantiveram um viés inferior a 20%. Concluiu-se que o viés do método é inferior a 20%.

No entanto, destacou-se que esse valor pode ser ainda menor se forem utilizadas faixas de

concentrações para realizar a calibração das medidas.

Tabela 5.9: Recuperação aparente calculada para cada matriz de água e para cada faixa de
concentração de cilindrospermopsina (CYN)

Matriz
Concentração
de referência

[µg/L]

Concentração
média medida

[µg/L]

Desvio
padrão

Recuperação
aparente

[%]

Água ultrapura
1 0,997 0,181 99,72

20 20,223 3,036 101,12

Água lago Paranoá
1 0,804 0,130 80,38

20 16,168 1,904 80,84

5.1.3.6. Robustez

Como foi dito no Item 4.4.5.6, esta característica de desempenho mostra a capacidade do método

em realizar medições confiáveis diante mudanças nas condições operacionais. Para identificar e

classificar a influência de cada condição operacional testada foi realizada uma ANOVA de quatro

fatores. Dessa forma, foi possível indicar a ordem em que cada um dos fatores avaliados e as

interações entre eles incidiram nas medições.

Entre os fatores analisados, destacou-se a concentração do modificador da fase móvel, que

exerceu um papel significativo na robustez do método. Como apresentado na Tabela 5.10, foi

constatado que este influenciou a variação observada nos ensaios, sendo responsável pelo 13,20%

da variabilidade total, com um valor p de 0,011. Essa influência foi relevante na avaliação do

viés (Item 5.1.3.5), onde foi identificado que o tempo entre as análises de cada matriz de água

pôde ter alterado a concentração do modificador devido à volatilização do CH3COOH.
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Por outro lado, os demais fatores e suas interações apresentaram contribuições menores, sendo

cada um responsável por menos de 6% da variação total. O teste de Tukey (Tabela 5.11) revelou

que as interações da concentração do modificador com a temperatura da amostra e com a

mudança de analista também apresentaram diferenças, mas essas estiveram na margem de não

significância.
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Tabela 5.10: Resultado da análise de variância (ANOVA) de quatro fatores para a classificação das fontes de variação dos dados na avaliação da
robustez do método de detecção e quantificação de cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas

sequencial (CL-EM/EM)

Efeito
Percentual da
variação total

[%]
Estatística F Valor ppp

Significância
(p < 0,05)(p < 0,05)(p < 0,05)

Modificador 13,20 7,341 0,011 *
pH × Temperatura × Modificador 5,34 2,971 0,094 ns
Temperatura × Analista 4,84 2,691 0,111 ns
Temperatura × Modificador 4,45 2,476 0,125 ns
Temperatura × Analista × Modificador 2,59 1,442 0,239 ns
Analista 2,27 1,261 0,270 ns
pH × Temperatura × Analista × Modificador 1,77 0,985 0,329 ns
pH × Temperatura × Analista 1,67 0,929 0,342 ns
pH × Analista × Modificador 1,41 0,785 0,382 ns
pH 1,35 0,751 0,393 ns
pH × Temperatura 1,18 0,659 0,423 ns
pH × Modificador 0,91 0,507 0,482 ns
pH × Analista 0,87 0,486 0,491 ns
Analista × Modificador 0,35 0,194 0,662 ns
Temperatura 0,22 0,124 0,727 ns

ns — Sem diferença significativa
* — Diferença significativa na margem de não significância
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Tabela 5.11: Resultado do teste de Tukey para identificar os pares que apresentaram diferenças significativas na avaliação da robustez do método de
detecção e quantificação de cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas sequencial (CL-EM/EM)

Efeito Grupo 1 Grupo 2
Valor ppp
ajustado

Significância
(p < 0,05)(p < 0,05)(p < 0,05)

Modificador 0,1 % v/v 0,2 % v/v 0,0107 *
Temperatura × Modificador 4 °C × 0,1 % v/v 4 °C × 0,2 % v/v 0,0237 *
Analista × Modificador Analista 1 × 0,1 % v/v Analista 2 × 0,2 % v/v 0,0499 *
Temperatura × Analista × Modificador 4 °C × Analista 1 × 0,1 % v/v 4 °C × Analista 2 × 0,2 % v/v 0,0253 *

* — Diferença significativa na margem de não significância

61



Em síntese, o método demonstrou robustez frente às variações de temperatura e pH das amostras,

bem como em sua aplicação por diferentes analistas. Contudo, enfatiza-se a importância de

adotar cuidados na preparação da fase móvel, pois variações na concentração do CH3COOH

podem comprometer essa robustez.

5.1.4. Possível detecção de 7-desoxi-cilindrospermopsina

Juntamente com a CYN, o método identificou um sinal que sugere um potencial para a detecção

de 7-desoxi-cilindrospermopsina (7-desoxiCYN). Ainda é necessária a confirmação com material

de referência para a detecção da variante. Embora sem validação para sua quantificação, o

protocolo de CL-EM/EM implementado contribuiu para realizar observações relativas à remoção

desta molécula análoga no sistema de filtração lenta. A possível identificação de 7-desoxiCYN

mostrou-se satisfatória, uma vez que, no mesmo cromatograma, houve separação considerável

dos sinais de ambas substâncias. Ainda que com uma intensidade menor, o sinal atribuído à

7-desoxiCYN foi detectado, aproximadamente, aos 4,8 min, enquanto a CYN era observada em

média aos 4,635 min. Na Figura 5.7 é apresentado um cromatograma onde podem ser observados

ambos os sinais separados durante a análise de uma amostra de extrato.
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Figura 5.7: Cromatograma obtido na análise de amostras de extrato, contendo
cilindrospermopsina (CYN) com indícios da presença de 7-desoxi-cilindrospermopsina

(7-desoxiCYN) pelo método de cromatografia líquida acoplada a espectrometria de massas
sequencial (CL-EM/EM) com os parâmetros da fonte de ionização e o perfil de eluição

otimizados

5.2. TESTE COM TRAÇADOR

Estes testes foram conduzidos com o intuito de determinar o tempo de renovação da água dentro

do sistema de filtração e, assim, definir o período entre as amostragens da água bruta e da água
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filtrada.

A Figura 5.8 mostra que o tempo de residência experimental da água foi de 14 h para todos os

filtros. Dessa forma, a água destilada presente nos interstícios do meio filtrante e na camada

de suporte foi completamente renovada em um período de 14 h. O teste de Kruskal-Wallis não

revelou diferenças significativas entre os resultados obtidos, como indicado pelo valor p de

0,767.
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Figura 5.8: Condutividade elétrica medida no efluente de cada unidade filtrante durante a
realização do teste com traçador para a determinação do tempo de renovação da água dentro do

sistema de filtração

Ao considerar o tempo de detenção experimental, foi possível estabelecer o momento inicial

para a coleta de amostras da água de estudo e dos efluentes, evitando assim a possibilidade de

resultados subestimados devido ao efeito de diluição causado pelo volume de água presente em

cada uma das unidades filtrantes.
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5.3. AVALIAÇÃO DOS EFEITOS E DA REMOÇÃO DE CILINDROSPERMOPSINA E

7-DESOXI-CILINDROSPERMOPSINA DURANTE O AMADURECIMENTO DE

FILTROS LENTOS CONVENCIONAIS

5.3.1. Monitoramento dos parâmetros operacionais e de qualidade da água

A avaliação dos efeitos e da remoção de CYN durante o amadurecimento foi realizada em uma

carreira de filtração de 35 dias. Durante esse período os filtros FL1 e FL2 foram alimentados

com água proveniente do lago Paranoá; enquanto os filtros FL3 e FL4 foram alimentados com

água do lago onde foi diluído extrato de CYN, com uma concentração que oscilou entre 9,06 e

38,80 µg/L, com um valor médio em torno de 20 µg/L. A concentração da toxina foi determinada

diariamente no afluente dos filtros teste (FL3 e FL4). Cada par de filtros foi alimentado com

aproximadamente 60 L da respectiva água de estudo, que foi renovada diariamente durante a

operação do sistema de filtração.

A densidade de Escherichia coli na água do lago Paranoá mostrou grandes flutuações ao longo

da carreira de filtração, com uma alta dispersão e a ocorrência de valores extremos ao longo

do tempo. A variação foi de até três ordens de grandeza, apresentando valores entre 5,2 e

2419,6 NMP/100 mL. A pesar das oscilações, a qualidade da água filtrada não foi influenciada,

como indica a Figura 5.9. Nos efluentes dos filtros FL1, FL2, FL3 e FL4, as contagens de E. coli

se mantiveram em níveis indetectáveis durante o 94,12%, o 88,24%, o 94,12% e o 91,18% do

tempo de operação, respectivamente. Durante os primeiros 10 dias foi detectada esta bactéria nas

amostras dos efluente dos filtros FL3 (dia 6) e FL4 (dia 10), sendo este tempo condicente com o

tempo de amadurecimento de filtros lentos alimentados com água do lago Paranoá em pesquisas

anteriores (Melo, 2006; Salati, 2010; Almeida, 2018). Entretanto, por se tratar de um método

de quantificação de micro-organismos que se baseia em probabilidades estatísticas, é possível

que, conforme relatado por Kloot et al. (2006), as contagens de E. coli foram superestimadas,

dentro da margem de exatidão do teste Colilert, nos dias 6 e 10 para os filtros FL3 e FL4,

respectivamente.
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Figura 5.9: Contagens de E. coli na água do lago Paranoá e nos efluentes de cada filtro nos
35 dias de avaliação dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o

amadurecimento de filtros lentos

O período de amadurecimento dos estudos prévios não deve ser comparado com este, dado

que nesta pesquisa foi inibida a incidência de luz sobre os filtros. Isto pode ter acarretado

uma diferenciação na microbiota que colonizou os filtros já que, sem luz, micro-organismos

fotossintetizantes estão fortemente limitados e podem condicionar o crescimento de outros que

dependem do oxigênio advento da fotossíntese. A presença de E. coli foi identificada novamente

no período compreendido entre os dias 19 e 24, resultado atribuído a um procedimento de

manutenção no sistema para o restabelecimento da perda de carga que foi realizado no 18º dia de

operação. Este procedimento consistiu na uniformização e nivelamento do topo do meio filtrante

usando um pente sem resuspender o material depositado. Os resultados sugerem que a presença

de CYN, 7-desoxiCYN e matéria orgânica algogênica (MOA) dissolvida não interferiram no

desempenho dos filtros lentos depois de 10 dias de operação.

Ao abordar os aspectos físico-químicos da qualidade da água, na Figura 5.10 podem ser

observados os valores de pH registrados ao longo da operação do sistema. O pH se manteve na

faixa de 6,5 a 8,0 tanto na água do lago Paranoá quanto nos efluentes dos filtros lentos. Esses
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valores são típicos de ambientes aquáticos naturais e não comprometeram o funcionamento

do sistema. Entretanto, o pH da água do lago com extrato de CYN diluído, a partir do 15º

dia de operação, apresentou valores inferiores a 6,5. Essa redução do pH da água do lago

com extrato pode ter estado associada ao próprio extrato. De acordo com Dubinsky e Rotem

(1974), o crescimento das algas pode reduzir significativamente o pH do meio de cultura.

Consequentemente, a diluição de extrato na água do lago contribuiu na diminuição do pH dessa

água de estudo. De acordo com Mohamed e Alamri (2012) e Dziga et al. (2016), a eficiência

de biodegradação da CYN diminui em valores de pH fora da faixa de 6,5 a 8,0. Com um

afluente nessas condições, é possível que os processos responsáveis pela degradação biológica

da cianotoxina tenham sido menos eficazes durante a carreira de filtração.

Manutenção
Dia 18

Manutenção
FL3

Dia 24

5

6

7

8

9

0 5 10 15 20 25 30 35

Tempo de operação [dias]

p
H

Água do lago Paranoá

Água do lago Paranoá + extrato

FL1

FL2

FL3 (c/ extrato)

FL4 (c/ extrato)

Figura 5.10: Valores de pH nas águas de estudo e nos efluentes de cada filtro nos 35 dias de
avaliação dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento de

filtros lentos

Na Figura 5.11 são apresentados os valores da turbidez na água bruta e na água filtrada durante o

período de funcionamento do sistema de filtração. No afluente apresentaram-se valores menores

que 10 uT, os quais atenderam às recomendações de qualidade da água para tratamento por

filtração lenta (Logsdon, 1991, 2008). Nos efluentes foram observados valores inferiores a
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1 uT desde o início da carreira de filtração. Entretanto, até o 10º dia de operação, a turbidez

oscilou entre 0,40 e 1,15 uT. Após esse período, a água filtrada apresentou residuais de turbidez

menores que 1 uT em todas as amostras, atendendo às exigências da Portaria 888 do Ministério

da Saúde (2021) para água tratada por filtração lenta. Observa-se também que os níveis deste

parâmetro nos efluentes dos filtros foi estável, independentemente das suas oscilações na água

bruta. A robustez do sistema de filtração também não foi afetada pela presença de CYN na água

bruta, uma vez que os conjuntos de filtros expostos e não expostos apresentaram desempenhos

semelhantes na redução de turbidez.
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Figura 5.11: Turbidez das águas de estudo e dos efluentes de cada filtro nos 35 dias de avaliação
dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento de filtros

lentos

Assim como a turbidez, a cor verdadeira situou-se dentro dos limites recomendados para

tratamento por filtração lenta (Logsdon, 2008). Na água do lago Paranoá, este parâmetro

variou entre 2 e 8 uH, enquanto a mesma água, com adição de extrato de CYN, apresentou

valores de 2 a 11 uH, como se observa na Figura 5.12. Os maiores níveis de cor observados

na água com extrato podem ter sido consequência do material algogênico, composto em parte

por pigmentos, presente no extrato. Em relação aos efluentes, não se identificou um padrão
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de estabilização na água filtrada, com valores que oscilaram entre 1 e 9 uH. De acordo com

Souza et al. (2017), a baixa remoção de cor verdadeira é atribuída ao não desenvolvimento da

schmutzdecke. Isto pode indicar que, a microbiota responsável pela degradação de substâncias

dissolvidas que conferem cor à água, ainda não estava estabilizada no meio filtrante e foi sensível

às oscilações deste parâmetro no afluente. Contudo, a remoção média ao longo de todo o tempo

de operação se situou na faixa de 40% a 55%. Dado que tanto os filtros expostos à CYN, à

7-desoxiCYN e à MOA quanto os não expostos seguiram a mesma dinâmica, com oscilações

sem padrão de estabilização e em torno dos mesmo valores, pode se inferir que a presença do

extrato na água bruta não teve efeito relevante e substancial no desempenho dos filtros lentos no

relativo à cor verdadeira.
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Figura 5.12: Cor verdadeira das águas de estudo e dos efluentes de cada filtro nos 35 dias de
avaliação dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento de

filtros lentos

A concentração de carbono orgânico total (COT) apresentou valores médios em torno de 5 mg/L

em ambos os afluentes do sistema de filtração lenta. Concentrações similares de carbono orgânico

dissolvido (COD) e de COT na água bruta têm sido relatadas nos estudos de Haig (2014) e Souza

et al. (2017). De acordo com as referências citadas, o teor de matéria orgânica na água bruta
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deste estudo esteve dentro dos valores usuais para pesquisas de tratamento de água por filtração

lenta. Na Figura 5.13 é possível observar que na água do lago Paranoá com extrato de CYN

diluído, a concentração de COT foi, em média, 22% superior à água do lago. Da mesma forma

que a cor verdadeira, essa ocorrência foi principalmente associada à presença de MOA originária

do extrato. Os dados de COT foram coletados a partir do 6º dia de operação, momento em que os

teores deste parâmetro já apresentavam uma estabilização em torno de 3,4 mg/L, correspondendo

a uma remoção média de 27%.
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Figura 5.13: Concentração de carbono orgânico total (COT) nas águas de estudo e nos efluentes
de cada filtro nos 35 dias de avaliação dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN)

durante o amadurecimento de filtros lentos

No que concerne aos parâmetros hidráulicos, nas Figuras 5.14a e 5.14b é apresentada a perda de

carga medida e a taxa de filtração que foi constatada em cada um dos filtros, respectivamente.

Ao analisar a Figura 5.14b, nota-se que a taxa de filtração foi constante, apresentando pequenas

oscilações em torno de 2 m3/(m2 dia). Por outro lado, na Figura 5.14a é possível apreciar, em

termos gerais, uma notória diferença na perda de carga nos primeiros 5 cm do meio filtrante entre

os pares de filtros que receberam água do lago Paranoá (FL1 e FL2) e os que receberam água do

lago com extrato de CYN (FL3 e FL4).
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Figura 5.14: Séries temporais da (a) Perda de carga no primeiros 5 cm do meio filtrante e da
(b) Taxa de filtração de cada filtro lento em 35 dias de avaliação dos efeitos e da remoção de

cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento de filtros lentos

No início da carreira de filtração, até o 12º dia de operação, a perda de carga em todos os filtros

foi similar. Esse período de 12 dias está próximo ao tempo de amadurecimento relatado em

estudos anteriores de filtros lentos alimentados com água do lago Paranoá (Sá, 2006; Almeida,

2018). Depois do 12º dia, percebe-se um aumento desproporcional entre a perda de carga dos

filtros FL1 e FL2 (sem adição de extrato de CYN) e os filtros FL3 e FL4 (com extrato de CYN),

que se estendeu até o 18º dia. Após uma manutenção realizada nesse momento, a perda de carga

foi restabelecida, porém, o desenvolvimento da perda de carga continuou apresentando a mesma

distinção entre o par de filtros alimentados com água do lago Paranoá e o par de filtros que

receberam extrato diluído na água do lago. No 24º dia de operação, o mesmo procedimento de
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manutenção realizado no 18º dia foi aplicado no FL3, restabelecendo assim a perda de carga

desse filtro (ver Figura 5.14a). Entretanto, o desempenho desse filtro não sofreu nenhuma

alteração nos dias subsequentes.

Nos últimos 5 dias de operação houve uma estabilização deste parâmetro hidráulico. A perda

de carga nos filtros alimentados com água e extrato oscilou entre 10 e 20 cm, enquanto a

variação nos filtros que não receberam extrato foi duas vezes maior, situando-se entre 30 e 40 cm.

Acredita-se que essa diferença entre os pares de filtros, expostos e não expostos, possa estar

relacionada à presença de CYN e de MOA, próprias das culturas de Raphidiopsis raciborskii. O

aumento da perda de carga está relacionado com o acúmulo de impurezas no meio filtrante e,

consequentemente, uma redução no volume de espaços vazios. De acordo com isso, é provável

que a ocupação desses espaços, por parte dos micro-organismos que colonizaram o topo do meio

filtrante, tenha sido influenciado pelo extrato de CYN.

Como resultado dessa provável diferenciação no processo de colonização dos espaços vazios, os

filtros FL1 e FL2, que apresentaram uma maior perda de carga, mostraram uma maior espessura

da camada biologicamente ativa em relação aos filtros com menor perda de carga (FL3 e FL4),

que foram alimentados com água do lago Paranoá e extrato de CYN. A camada biológica de

cada um dos filtros é exibida na Figura 5.15, onde também, por meio de análise de imagens,

destaca-se a espessura das camadas.

5.3.2. Remoção de cilindrospermopsina e de 7-desoxi-cilindrospermopsina

A CYN mostrou uma concentração média de aproximadamente 20 µg/L, como se observa na

Figura 5.16a. Essa concentração correspondeu a valores próximos dos comumente encontrados

em florações de cianobactérias produtoras dessa cianotoxina (Saker e Eaglesham, 1999; Falconer

e Humpage, 2006) e em estudos de remoção e degradação da mesma (Ho et al., 2011; Dziga

et al., 2016). No Brasil, a concentração de CYN em águas naturais não ultrapassa 10 µg/L. Essa

concentração foi utilizada com o intuito de acentuar os possíveis efeitos da mesma nos filtros

lentos. Usufruindo da capacidade do método de quantificação de CYN, para a detecção de

7-desoxiCYN, o níveis desta variante da cianotoxina também foram acompanhados ao longo do

tempo, utilizando como referência as áreas dos sinais de detecção. O perfil temporal da variante

é apresentado na Figura 5.16b.
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(a)
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(g)
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Figura 5.15: Fotografias da camada biologicamente ativa, desenvolvida em 35 dias de avaliação
dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento dos filtros
lentos (a) FL1, (b) FL2, (c) FL3 e (d) FL4, junto com os destaques, por análise de imagens, da

espessura dessa camada dos filtros lentos (e) FL1, (f) FL2, (g) FL3 e (h) FL4
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Figura 5.16: Séries temporais da água bruta e da água filtrada em 35 dias de avaliação dos
efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento de filtros lentos.
(a) Concentração de cilindrospermopsina (CYN); (b) Área dos picos como medida qualitativa da

concentração de 7-desoxi-cilindrospermopsina (7-desoxiCYN)

A CYN apresentou uma grande variação da concentração na água de estudo, oscilando entre

9,06 e 38,80 µg/L. A variabilidade pode ser resultado das próprias flutuações de produção da

cianotoxina pelas culturas utilizadas na preparação do extrato e pelo período de armazenamento

do mesmo. A pesar do volume total de extrato ter sido homogeneizado antes da sua utilização,

este foi armazenado em diversos recipientes plásticos, que foram alocados em freezers

distribuídos pelo Laboratório de Saneamento Ambiental (LSA). Variações na potência de

cada freezer, incidentes como a falta temporária de energia elétrica e o tempo em que cada

recipiente permaneceu congelado podem haver sido responsáveis pela ampla faixa de variação
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na concentração de CYN afluente aos filtros lentos.

Não foi verificada uma remoção significativa da cianotoxina e da sua variante 7-desoxiCYN

ao longo do amadurecimento do sistema. A redução da concentração de CYN, nos primeiros

30 dias de operação, oscilou entre 6% e 10% no efluente dos filtros. Considerando que o padrão

de remoção da CYN e da sua análoga foram semelhantes, pode-se inferir que não houve uma

predileção da microbiota por qualquer um dos substratos. Pelo contrário, pode ter ocorrido uma

metabolização homogênea independentemente da existência ou ausência de grupos funcionais

na molécula. As oscilações na concentração do afluente foram acompanhadas no efluente até o

32º dia de operação. Na Figura 5.16 observa-se que a partir desse dia, a concentração da CYN

apresentou uma taxa de remoção superior comparada com os dias anteriores. Nos três últimos

dias de funcionamento, a eficiência de remoção aumentou de 26,88% para 42,81% no FL3 e

de 14,81% para 66,46% no FL4. Relativo à 7-desoxiCYN, a diminuição da área dos sinais,

nesse mesmo período, foi de 14,74% para 47,56% no FL3 e de 21,86% para 69,66% no FL4. A

partir dessas constatações foi possível sugerir que a fase lag, onde ocorreu o estabelecimento da

microbiota e dos processos metabólicos responsáveis pela degradação da toxina e da sua variante,

teve uma duração de 33 dias. O trabalho de Klitzke et al. (2010) é coerente com os resultados

obtidos neste estudo, já que esses autores relataram uma fase lag de 20 dias para a degradação

em meios granulares, com concentrações de CYN de até 10 µg/L.

5.3.3. Análise comparativa do desempenho dos filtros lentos

Neste estudo, o desempenho dos quatro filtros lentos foi comparado por meio da aplicação do

teste não paramétrico de Kruskal-Wallis. O objetivo foi identificar as potenciais discrepâncias

entre as unidades do sistema de filtração e assim realizar inferências sobre o impacto que teve

a presença de CYN e 7-desoxiCYN no amadurecimento dos filtros lentos. Na Tabela 5.12 é

apresentado o resultado do teste para cada um dos parâmetros de interesse monitorados durante

o funcionamento dos filtros lentos.

Os resultados do teste de Kruskal-Wallis confirmaram as observações feitas durante o

monitoramento do sistema, reafirmando que o extrato de CYN não influenciou a eficiência

de remoção dos filtros. A única diferença verificada ocorreu na perda de carga nos primeiros

5 cm do topo do meio filtrante. Como foi discutido, esse processo pode ter ocorrido devido à

influência do extrato na abundância ou na riqueza dos micro-organismos que se estabeleceram

no topo do meio filtrante. Dessa forma, considera-se que houve uma distinção na ocupação dos

espaços vazios, que diferenciaram o desenvolvimento da perda de carga nos filtros expostos e
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Tabela 5.12: Resultados do teste de Kruskal-Wallis para identificar diferenças no desempenho
dos filtros em cada parâmetro avaliado em 35 dias de avaliação dos efeitos e da remoção de

cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento de filtros lentos

Parâmetro
Estatística

Kruskal-Wallis
Valor ppp

Significância
(p < 0,05p < 0,05p < 0,05)

E. coli 0,939 0,816 ns
Turbidez 0,520 0,914 ns
Cor verdadeira 3,008 0,39 ns
COT 3,679 0,298 ns
Perda de carga 16,395 0,000941 ***
CYN 0,055 0,815 ns
7-DesoxiCYN 0,076 0,783 ns

ns — Sem diferença significativa
*** — Diferença altamente significativa

não expostos ao extrato.

Na Figura 5.17 é mostrada a distribuição dos valores da perda de carga nos primeiros 5 cm do topo

do meio filtrante durante a operação do sistema. É notória a diferença deste parâmetro operacional

entre os filtros não expostos (FL1 e FL2) e os expostos ao extrato de CYN (FL3 e FL4). Os

filtros FL1 e FL2 apresentaram valores mais distribuídos, indicando que o desenvolvimento da

perda de carga, em um mesmo período de tempo, foi maior. Já os filtros FL3 e FL4 concentraram

a perda de carga em valores inferiores, o que resultou na diferenciação estatística verificada para

este parâmetro.
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Figura 5.17: Distribuição dos valores da perda de carga nos primeiros 5 cm do topo do meio
filtrante durante 35 dias de avaliação dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) no

amadurecimento de filtros lentos

O teste de Dunn, apresentado na Tabela 5.13, atestou que as diferenças na perda de carga foram
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provocadas pelos filtros alimentados com água do lago Paranoá (FL1 e FL2) e pelo filtro FL4.

Dessa forma, concluiu-se que o desenvolvimento da perda de carga em filtros lentos pode estar

possivelmente associado à presença de CYN, 7-desoxiCYN e MOA durante o amadurecimento

destas unidades.

Tabela 5.13: Resultados do teste de Dunn para identificar as diferenças na perda de carga nos
primeiros 5 cm do topo do meio filtrante entre os filtros em 35 dias de avaliação dos efeitos e da

remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento de filtros lentos

Grupo 1 Grupo 2 Valor ppp ajustado
Significância

(p < 0,05p < 0,05p < 0,05)
FL1 FL2 1 ns
FL1 FL3 0,1150 ns
FL1 FL4 0,0024 **
FL2 FL3 0,3515 ns
FL2 FL4 0,0120 *
FL3 FL4 1 ns

ns — Sem diferença significativa
* — Diferença significativa na margem de não significância
** — Diferença significativa

5.3.4. Correlações entre os parâmetros operacionais, a qualidade da água bruta e a

remoção dos parâmetros de qualidade da água durante o amadurecimento

As possíveis correlações entre os parâmetros operacionais, a qualidade da água bruta e a qualidade

do efluente durante o processo de amadurecimento de filtros lentos foram avaliadas empregando

o teste de correlação de Spearman, uma ferramenta robusta para avaliar as relações monotônicas

entre variáveis, sem a restrição de pressupostos de normalidade. As correlações consideradas

foram aquelas que apresentaram um nível de significância de 5% (valor p < 0,05).

A Figura 5.18 apresenta as matrizes de correlação, com os coeficientes de Spearman que

apresentaram um valor p < 0,05. As matrizes das Figuras 5.18a e 5.18b correspondem aos

filtros que não foram expostos ao extrato de CYN. Neste par de filtros, nota-se que a remoção

de turbidez teve uma correlação positiva com o tempo de operação, a perda de carga e com

os níveis de E. coli e turbidez no afluente. As correlações foram moderadas (de acordo com a

Tabela 4.6) e são características de sistemas de filtração lenta. O aumento do tempo de operação

aumenta a remoção da turbidez devido à deposição de partículas no topo do meio filtrante, o que

consequentemente contribui com o desenvolvimento da perda de carga.
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Figura 5.18: Matrizes com os valores de correlação de Spearman entre os parâmetros de
qualidade da água e a eficiência em 35 dias de avaliação dos efeitos e da remoção de

cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento dos filtros lentos (a) FL1, (b) FL2,
(c) FL3 e (d) filtro lento nº 4 (FL4). Os espaços em branco representam os coeficientes não

significativos (valores p com α > 0,05)

Em relação aos filtros que foram alimentados com água do lago Paranoá com extrato de CYN

diluído, os coeficientes de correlação de Spearman são apresentados nas Figuras 5.18c e 5.18d.

Destacam-se as correlações negativas entre a remoção de E. coli e os níveis de CYN e de

7-desoxiCYN no afluente, especialmente no FL3 (Figura 5.18c). Neste estudo foi observado
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que o extrato de CYN não influenciou a remoção de E. coli. Portanto, as correlações negativas

foram promovidas no início da operação do sistema. Nos primeiros dias da carreira de filtração,

as concentrações de CYN foram superiores às observadas nos dias posteriores e as contagens

de E. coli ainda não estavam estáveis nos filtros expostos. Nesse sentido, pode ter havido uma

influência negativa e de forma moderada na remoção desta bactéria. Assim, existe a possibilidade

de que a cianotoxina contribuiu para prolongar a fase lag, atrasando a não detecção de E. coli no

efluente dos filtros.

5.3.5. Caracterização da comunidade bacteriana dos filtros lentos

O sequenciamento do DNA coletado nas águas afluentes ao sistema de filtração lenta, na areia

limpa e na areia dos filtros lentos gerou, em média, um total de 159 576 reads por amostra. A

análise das sequências identificou 18 filos diferentes, com distintas abundâncias entre as amostras.

Na Figura 5.19 é apresentada a abundância relativa dos filos identificados em cada uma das

amostras, tanto de água quanto de areia.

Em termos gerais, observam-se variações na composição da comunidade bacteriana entre as

amostras. As amostras de água do lago (com e sem CYN) apresentaram composições similares

entre si, enquanto as amostras de areia dos filtros lentos mostraram uma estrutura da microbiota

bacteriana diferente à observada no ambiente aquático natural. Isto é resultado das condições

ambientais e operacionais dos filtros lentos, que promoveram uma dinâmica diferente, devido

a fatores como a luminosidade, o tempo de detenção da água nos filtros e as características

físico-químicas da areia, dentre outros. A composição bacteriana também se diferenciou entre os

filtros expostos e não expostos à CYN, dando indícios de que tanto a cianotoxina quanto a MOA

associada ao extrato, podem ter influenciado a configuração da comunidade bacteriana.

Nas amostras de água do lago Paranoá (com e sem CYN), o filo Proteobacteria foi dominante,

contribuindo com mais de 66% à composição da comunidade bacteriana. Destaca-se que na água

sem toxina, proteobactérias constituíram mais de 86% da composição da comunidade bacteriana;

enquanto na água com toxina dissolvida, a participação média do filo foi de 68%. Essa redução

na proporção das proteobactérias foi influenciada, aparentemente, por um aumento na fração

do filo Bacteroidetes, que na água do lago foi de aproximadamente 8,2% e, em contato com o

extrato, foi em média de 18,4%. O incremento da participação do filo Bacteroidetes pode ser

explicado pela introdução, na água de estudo, de bactérias desse grupo, que estão associadas a

culturas de R. raciborskii da cepa CYP011K (Vizzotto, 2021).
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Figura 5.19: Abundância relativa dos 18 filos identificados pelo sequenciamento de DNA em
cada uma das amostras de água do lago Paranoá, com e sem cilindrospermopsina (CYN) e da

areia dos filtros lentos depois de 35 dias de avaliação dos efeitos e da remoção de
cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento dos filtros lentos

Dado que as proteobactérias constituem um dos filos mais extensos e adaptáveis no Domínio

Bacteria, elas podem ser encontradas em uma variedade de ambientes em todo o mundo. A sua

adaptabilidade, a versatilidade do metabolismo (fotossíntese, quimiossíntese e respiração) e a

capacidade de fixação de nitrogênio de algumas espécies permitem que este filo seja dominante

em ambientes aquáticos. A dominância deste filo mostrou que na água do lago Paranoá

podem existir bactérias potencialmente degradadoras de CYN. O gênero Aeromonas, apontado

como degradador da CYN (Dziga et al., 2016), e os gêneros Burkholderia, Methylobacillus,

Morganella, Pseudomonas, Ralstonia, Sphingomonas, Sphingopyxis e Stenotrophomonas,

indicados como degradadores de microcistinas (MCYSTs) (Ho et al., 2012b) e potenciais

degradadores de CYN (Mohamed e Alamri, 2012), pertencem ao filo Proteobacteria. Contudo,

certos gêneros deste filo, tais como Escherichia, Salmonella, Vibrio e Helicobacter, são

reconhecidos como agentes patogênicos humanos.

Em relação aos filtros lentos, a microbiota bacteriana apresenta uma maior riqueza de filos e
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uma distribuição mais homogênea dos grupos dominantes quando comparada com a água do

lago Paranoá. Embora em menor proporção, as proteobactérias também foram dominantes na

camada biológica. Os filtros sem exposição a CYN mostraram uma abundância relativa de

proteobactérias de 45%. Por sua vez, nos filtros expostos à toxina, este grupo apresentou uma

participação de 33% na microbiota bacteriana. O filo Planctomycetes também foi dominante em

todos os filtros e manteve a sua contribuição para a comunidade bacteriana oscilando entre 15%

e 20%.

A redução da proporção do filo Proteobacteria nos filtros expostos a CYN revelou outras

mudanças importantes na composição da microbiota bacteriana em relação aos filtros controle.

Como se observa na Figura 5.20, a parcela de bactérias do filo Chloroflexi aumentou de 4,8% nos

filtros controle para 9,3% nas unidades filtrantes expostas à cianotoxina. Também se destacam

os filos OD1 e TM7; estes grupos não foram dominantes, com abundâncias relativas médias

inferiores a 1,5% em todas as amostras. O destaque para esses grupos foi devido à sua ocorrência,

pois nos filtros sem contato com a CYN, os percentuais dos filos OD1 e TM7 na estrutura

da comunidade bacteriana foram, em média, de 1,10% e 0,06%, respectivamente. Os filtros

amadurecidos em contato com o extrato diluído apresentaram uma inversão nas proporções, com

percentuais de 0,30% e de 0,64% para os grupos OD1 e TM7, respectivamente. Junto com os

filos Chloroflexi, OD1 e TM7, a contribuição das actinobactérias também se diferenciou entre os

filtros controle (FL1 e FL2) e os filtros teste (FL3 e FL4), apresentando abundâncias relativas

médias de 1,4% e 3,7% respectivamente.

O estudo de Haig (2014) também relatou uma diminuição da contribuição das proteobactérias

nas amostras de areia de filtros lentos convencionais em escala real quando comparadas com a

água afluente a esses filtros. Dentre os filos identificados no trabalho de Haig (2014), mais de

66% também foram reconhecidos, em proporções distintas, no presente trabalho. Isto reforça

que a diversidade da camada biológica pode estar atrelada às condições ambientais e de operação

dentro dos filtros lentos, sobrepondo-se à diversidade do manancial; já que, na pesquisa de Haig

(2014), os mananciais eram reservatórios temperados, localizados na Escócia e este trabalho

utilizou água de um lago tropical.

A composição bacteriana da camada biológica dos filtros lentos foi um retrato das condições

em que esta comunidade se desenvolveu. Exceto as proteobactérias, os filos Planctomycetes,

Bacteroidetes, Acidobacteria, Chloroflexi, Actinobacteria, Verrucomicrobia e Firmicutes são

grupos diversos de bactérias com características ecológicas, fisiológicas e metabólicas distintas.
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Figura 5.20: Abundância relativa dos filos Chloroflexi, Actinobacteria, OD1 e TM7 identificados
pelo sequenciamento de DNA em cada uma das amostras de água do lago Paranoá, com e sem

cilindrospermopsina (CYN) e da areia dos filtros lentos depois de 35 dias de avaliação dos
efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento dos filtros lentos

No entanto, há algumas semelhanças e padrões gerais que podem explicar a sua dominância na

schmutzdecke e a sua não predominância na água do lago.

Em termos de habitat, os filos mencionados previamente podem ser encontrados em uma ampla

variedade de habitats, incluindo solo, água (doce e salgada), sedimentos, trato gastrointestinal de

animais e plantas, ambientes extremos (por exemplo, fontes termais, solos ácidos) e ambientes

contaminados. Em relação ao metabolismo, muitas espécies nesses filos são heterotróficas,

obtendo energia e nutrientes a partir da decomposição de matéria orgânica. Dado o aumento

do COT na água, advindo do extrato de CYN, é razoável inferir que a maior abundância

de cada filo nos filtros expostos à toxina (FL3 e FL4) foi resultado, possivelmente, de uma

maior concentração de matéria orgânica disponível, estimulando a proliferação das bactérias

heterotróficas, especialmente pertencentes aos filos Chloroflexi e Actinobacteria.

Ainda sobre o metabolismo dos filos Planctomycetes, Bacteroidetes, Acidobacteria, Chloroflexi,
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Actinobacteria, Verrucomicrobia e Firmicutes, algumas espécies são facultativas ou têm a

capacidade de realizar metabolismo anaeróbico. Dessa forma, é possível que a redução da

incidência de luz na coluna d’água não impactou o crescimento de certos grupos bacterianos,

pois o oxigênio dissolvido, gerado durante a fotossíntese, não foi essencial para seu metabolismo

e pode ser tóxico para as bactérias estritamente anaeróbias.

Também é importante destacar que as relações simbióticas podem ter desempenhado um papel

relevante na diversificação da microbiota bacteriana nos filtros. Os planctomicetos podem

associar-se a microalgas, líquens e briófitas, dentre outros organismos. O crescimento de algumas

bactérias do filo Planctomycetes é sustentado pelos substratos providenciados por microalgas.

Nos filtros lentos, foram identificados os filos Proteobacteria, Bacteroidetes, Verrucomicrobia e

Gemmatimonadetes, os quais também participam de consórcios com os planctomicetos. Nessa

forma de simbiose, os nutrientes vitais para o crescimento dos planctomicetos são fornecidos por

outros grupos bacterianos presentes no consórcio, estabelecendo uma interdependência mútua

(Kaboré et al., 2020). A predominância dos filos Proteobacteria, Planctomycetes e Bacteroidetes

nos filtros lentos pode sugerir que houve uma formação de associações, que propiciaram o

crescimento conjunto das bactérias desses filos. Além disso, a mudança desses grupos de um

ambiente pelágico (lago) para um ambiente de substrato sólido (areia do meio filtrante) pode ter

favorecido a proximidade e a formação de associações entre eles.

Quanto às relações simbióticas, também é relevante salientar que, conforme mencionado por

Santos (2016), a biodegradação das cianotoxinas pode ser resultado de ação ou atividade do

consórcio microbiano como um todo, não se limitando apenas à atividade de espécies isoladas. A

formação de associações entre planctomicetos e outros grupos bacterianos pode ter contribuído

para o aumento da remoção de CYN no final do período de amadurecimento.

Para confirmar as diferenças observadas na composição da comunidade bacteriana, desenvolvida

na schmutzdecke e na água afluente, foi feita uma análise de dissimilaridades de Bray-Curtis.

Essa análise permitiu construir o dendrograma apresentado na Figura 5.21. Nele é possivel

observar que as réplicas de cada uma das amostras foram agrupadas no mesmo clado, o que

significa que ambas as réplicas de cada amostra não se mostraram diferentes entre si.

De forma geral, as amostras foram separadas em dois grandes grupos, um que corresponde às

amostras de água do lago Paranoá, com e sem extrato de CYN diluído, e outro com as amostras

de areia. A princípio, isto confirma as observações realizadas sobre a microbiota bacteriana,

reforçando que o ambiente dentro dos filtros moldou a sua composição. A ligeira diferença
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entre a água do lago Paranoá, com e sem CYN, promovida pelo aumento na fração do filo

Bacteroidetes, também foi evidenciada no dendrograma da Figura 5.21, tendo em vista que

houve uma separação entre ambas no clado correspondente às amostras de água (vermelho

superior). No clado das amostras de areia, observou-se uma separação nítida entre a composição

da comunidade bacteriana dos filtros expostos (FL3 e FL4) e dos não expostos (FL1 e FL2) a

CYN, revelando que o desenvolvimento bacteriano durante o amadurecimento dos filtros lentos

pode ter sido influenciado pelo contato constante com o extrato de CYN.
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Figura 5.21: Dendrograma de agrupamento dos resultados da análise de dissimilaridade de
Bray-Curtis da diversidade bacteriana dos filtros após 35 dias de avaliação dos efeitos e da
remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento das unidades filtrantes

Uma vez que não se conhecem efeitos tóxicos da CYN nas bactérias (Rasmussen et al., 2008),

é viável que a variação na composição entre os filtros amadurecidos, com e sem a presença da

cianotoxina, foi consequência da alteração na qualidade da água de entrada devido à introdução

de MOA do extrato, e não necessariamente dos potenciais efeitos tóxicos da CYN na microbiota.

De forma análoga, a estrutura da comunidade bacteriana pode ter tido influência sobre o
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desenvolvimento da perda de carga nos filtros lentos, pois houve uma correspondência entre

os filtros com maior e menor perda de carga e microbiotas bacterianas com menor e maior

abundância relativa de filos, respectivamente.

5.3.6. Caracterização das comunidades planctônica e bentônica dos filtros lentos

Por meio de observações por microscopia óptica do plâncton e dos bentos que se desenvolveram

nos filtros lentos, foi possível identificar 10 classes taxonômicas pertencentes a diferentes Reinos.

A Figura 5.22 ilustra a proporção relativa dessas classes após 35 dias de amadurecimento do

sistema de filtração lenta.
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Figura 5.22: Abundância relativa das classes taxonômicas identificadas em cada filtro lento após
35 dias de avaliação dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o

amadurecimento das unidades filtrantes

Sousa et al. (2017) documentou previamente algumas das classes taxonômicas identificadas

como componentes da microbiota do lago Paranoá. Além disso, em pesquisas anteriores, essas

mesmas classes também foram detectadas em sistemas de filtração lenta que utilizaram água

proveniente desse lago (Taira, 2008; Salati, 2010; Farias, 2011; Almeida, 2018)

A composição das comunidades planctônica e bentônica apresentou semelhanças entre os filtros

FL2 e FL3. Em contrapartida, os filtros FL1 e FL4 mostraram variações na composição das

comunidades, as quais se distinguiram tanto entre si quanto em relação aos filtros FL2 e FL3. Isso

sugere que a esta composição não esteve, aparentemente, associada à presença de CYN, já que
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foi observada uma semelhança na composição entre um dos filtros não expostos à cianotoxina

e um dos filtros expostos. Além disso, foi possível deduzir que as comunidades não estavam

completamente estabelecidas. Segundo as informações de Haig (2014) e Haig et al. (2015a), é

esperado que filtros lentos amadurecidos demonstrem uniformidade em suas composições, o que

não foi constatado nos conjuntos de filtros que foram alimentados com a mesma água de estudo.

Um outro ponto importante a ressaltar é que, dado que o extrato de CYN não pareceu influenciar

a composição da comunidade, outros fatores desempenharam um papel mais proeminente na

definição dessa composição.

Com base na composição observada, torna-se evidente que um fator de notável importância

como possível influência direta foi a disposição do sistema de filtração no interior do LSA. Os

filtros foram organizados seguindo uma sequência crescente de distância em relação a uma das

janelas do laboratório, com o FL1 na proximidade e o FL4 na extremidade distante. Apesar das

precauções tomadas para minimizar a exposição à luz nos filtros, a dinâmica do laboratório e

a localização da unidades de filtração possibilitaram a penetração de pequenas quantidades de

luz. Isso provavelmente propiciou o desenvolvimento de diferentes tipos de micro-organismos à

medida em que a distância de cada filtro em relação à janela aumentava.

É importante destacar que, apesar das variações na comunidade planctônica e bentônica entre

os filtros, foi confirmado que a eficiência não diferiu entre si. Dessa forma, o desempenho não

pode ser atribuído a um grupo específico ou a proporções específicas entre as classes. Esses

resultados indicam que a diversidade exerce uma função de maior destaque na eficiência, uma

vez que diferentes grupos e classes de micro-organismos alcançaram níveis equivalentes de

remoção. Isso respalda as descobertas apresentadas por Haig et al. (2015a), quem indicaram que

a eficiência está diretamente relacionada com a diversificação da comunidade microbiana.

Observou-se uma predominância das classes Lobosa, Eurotatoria, Gastrotricha e Hypotrichea

em proporções diferentes em cada filtro. Na Tabela 5.14 é apresentada a abundância relativa

destas classes predominantes em cada um dos filtros. Nos filtros FL2 e FL3 predominou a classe

Hypotrichea, com abundâncias relativas de 58,70% e 56,71%, respectivamente. Nos filtros FL1

e FL4, esta classe representou o 21,01% e o 19,35% da composição, respectivamente. A classe

Hypotrichea foi representada pelos protozoários ciliados do gênero Aspidisca. Os ciliados deste

gênero possuem uma morfologia que lhes confere uma vantagem adaptativa para se fixarem

e colonizarem as superfícies dos meios filtrantes utilizados. Os cílios móveis permitem que

esses micro-organismos capturem partículas suspensas na água, incluindo bactérias e pequenas
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algas. Esse processo de filtração ativa pode ter contribuído para a remoção de matéria orgânica e

micro-organismos presentes na água bruta, contribuindo assim para a melhoria da qualidade da

água tratada.

Tabela 5.14: Abundância relativa da classes predominantes nas comunidades planctônica e
bentônica identificadas no sistema de filtração lenta após um período de 35 dias de avaliação dos
efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento dos filtros lentos

Classe
Abundância relativa [%]

FL1 FL2 FL3 FL4
Lobosa 36,23 4,35 3,66 6,45
Eurotatoria 27,54 4,35 3,66 12,90
Gastrotricha 2,17 17,39 19,51 35,48
Hypotrichea 21,01 58,70 56,71 19,35

A classe Gastrotricha exibiu predominância no FL4, representando 35,48% da totalidade da

microbiota. Já nos filtros FL2 e FL3, essa classe figurou como a segunda mais preponderante,

constituindo 17,39% e 19,51% da composição da microbiota, respectivamente. De maneira

diferente, no FL1 a participação da classe na comunidade microbiana alcançou 2,17%. Os

gastrótricos são pequenos animais que estabelecem uma interação direta com o processo de

tratamento de água. Sua característica de seletividade alimentar, que envolve a sucção de

bactérias, detritos, ciliados, diatomáceas, algas e flagelados, torna-os componentes essenciais

da cadeia trófica dos sistemas aquáticos (Streble e Krauter, 1987). Ao digerir essas

partículas presentes na água bruta, os gastrótricos podem ter contribuído com a remoção de

micro-organismos indesejados como E. coli nos filtros onde ocorreram.

Diferentemente dos outros filtros, no FL1 predominaram as classes Lobosa e Eurotatoria. Nesta

unidade, ambos os táxons corresponderam ao 36,23% e ao 27,54% da microbiota, enquanto nos

outros filtros, a participação dessas classes na composição oscilou entre 3% e 13%. Em todos

os filtros, a classe Lobosa foi caracterizada por amebas nuas. Contudo, no FL1, foi observado

um predomínio de testáceas em relação às amebas nuas. Comparativamente, as amebas nuas

e as testáceas desempenham papéis distintos e complementares no contexto do tratamento de

água por filtração lenta. As amebas nuas se caracterizam pelas suas habilidades de fagocitose

e pinocitose, as quais permitem que capturem presas móveis por meio da extensão de seus

pseudópodes (fagocitose) e que absorvam substâncias líquidas e macromoléculas (pinocitose)

(Streble e Krauter, 1987). Dessa forma, é provável que esses processos tenham participado

da remoção de E. coli, material particulado e substâncias orgânicas dissolvidas como CYN
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e 7-desoxiCYN presentes nos afluentes do sistema de filtração. Por outro lado, as testáceas

se destacam por abrigarem-se em cascas mineralizadas e empregam diferentes mecanismos

para a aquisição de alimento. Dentre suas presas estão bactérias, cianobactérias, flagelados,

diatomáceas, algas verdes e ciliados (Streble e Krauter, 1987). Isso pode explicar a eficiência de

remoção de E. coli no FL1, onde não ocorreram, na mesma proporção, outras classes predadoras

de bactérias identificadas no filtro análogo FL2.

O grupo Eurotatoria compreendeu as subdivisões Monogononta e Digononta, sendo que esta

última ocorreu exclusivamente nos filtros FL1 e FL4, nos quais essa classe se apresentou

em proporções superiores às dos filtros FL2 e FL3. A abundância relativa dessa classe na

composição microbiana foi de 27,54%, 4,35%, 3,66% e 12,90% nos filtros FL1, FL2, FL3 e FL4,

respectivamente. Os micro-organismos pertencentes a essa classe são comumente chamados de

Rotíferos, se alimentam de partículas orgânicas suspensas na água, como algas, bactérias, detritos

orgânicos e outros micróbios. Por meio da coroa ciliada, estes micro-organismos capturam seu

alimento, destacando-se alguns patógenos. Os rotíferos são de grande interesse sanitário, tendo

em vista que sua presença é comumente interpretada como um indicador de elevada qualidade da

água e, também, estudos evidenciaram a sua capacidade de predar oocistos de Cryptosporidium

(Fayer et al., 2000; Stott et al., 2003).

Para evidenciar as semelhanças entre a composição microbiana dos filtros, foi calculado o

índice de diversidade de Shannon e, a partir deste, foi feita uma análise de dissimilaridades de

Bray-Curtis para agrupar os filtros por similaridade. O FL4 sobressaiu dentre os outros por

apresentar um índice de 1.74, enquanto os demais filtros apresentaram índices em torno de 1,4.

O FL1 apresentou um índice de 1,49, sguido pelos filtros FL3 e FL4 com índices de 1,40 e 1,35,

respectivamente. A análise de dissimilaridades confirmou os resultados da microcopia óptica,

separando individualmente aos filtros FL1 e FL4 e agrupando aos filtros FL2 e FL3, como se

ilustra na Figura 5.23.

O FL1 apresentou a composição microbiana mais diferenciada e, portanto, foi agrupado em um

clado separado dos outros filtros. Neste filtro ocorreram, de forma geral, as mesmas classes

identificadas nas outras unidades do sistema de filtração. Entretanto, a proporção destas classes

foi destoante dos outros filtros. A fração dos grupos preponderantes não foi observada em

nenhum outro filtro. O FL4 também apresentou divergências em relação aos outros, motivo

pelo qual foi agrupado separadamente. Apesar disso, algumas proporções da composição da

microbiota foram semelhantes nos filtros FL2 e FL3, situando ao FL4 no mesmo clado destas
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Figura 5.23: Dendrograma de agrupamento dos resultados da análise de dissimilaridade de
Bray-Curtis da diversidade das comunidades planctônica e bentônica dos filtros após 35 dias de
avaliação dos efeitos e da remoção de cilindrospermopsina (CYN) durante o amadurecimento

das unidades filtrantes

unidades. Por último, por apresentarem uma abundância relativa semelhante, os filtros FL2 e

FL3 foram agrupados juntos. Esta análise indicou que a composição da microbiota durante o

amadurecimento não foi influenciada pela presença de CYN e de 7-desoxiCYN. Os fatores que

influenciaram as comunidades planctônica e bentônica não foram completamente elucidados,

porém, a disposição do sistema de filtração dentro do LSA se destacou como um dos possíveis

fatores, já que o FL1 foi o mais próximo da fonte de luz incidente pela janela do LSA (ver

Figura 4.2) e foi agrupado separadamente dos outros filtros na análise de dissimilaridades de

Bray-Curtis (ver Figura 5.23).

5.4. AVALIAÇÃO DO TEMPO DE OPERAÇÃO, DA REMOÇÃO E DOS EFEITOS DA

CILINDROSPERMOPSINA EM FILTROS LENTOS AMADURECIDOS

5.4.1. Monitoramento dos parâmetros operacionais e de qualidade da água

O monitoramento do sistema de filtração foi classificado em três períodos de tempo:

(1) Amadurecimento (2) período de contaminação 1 e (3) período de contaminação 2. Os

filtros FL1 e FL2 foram utilizados como controle e receberam água do lago Paranoá durante

toda a carreira de filtração. Por outro lado, os filtros FL3 e FL4 foram alimentados com água

do lago durante o amadurecimento e água do lago com CYN dissolvida apenas nos períodos de

contaminação. É importante destacar que antes do início dos ensaios, o sistema de filtração já

tinha sido usado na etapa experimenta anterior a esta e que os filtros iniciaram a operação depois

do processo de raspagem e resanding. Nesta etapa, diferentemente da anterior, também não foi
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necessária a realização de procedimento de manutenção para restabelecer a perda de carga dos

filtros.

O amadurecimento durou 42 dias, verificado pelas contagens de coliformes totais

≤ 1NMP/100mL e pela ausência de E. coli nas amostragens dos dias 29 e 36. Cada período de

contaminação foi mantida por 5 dias. O primeiro período de contaminação foi realizado entre o

43º e o 47º dia de operação e a segunda entre o 70º e o 74º dia.

Nesta etapa, o amadurecimento foi duas vezes mais logo do que em estudos anteriores de

tratamento de água do lago Paranoá por filtração lenta em areia (Melo, 2006; Salati, 2010;

Almeida, 2018). Provavelmente, esse comportamento foi devido a uma incidência insuficiente

de luz sobre os filtros. Essa carência pode ter inibido o metabolismo primário do fitoplâncton

(fotossíntese), causando uma falta de oxigênio dissolvido na coluna de água sobre o meio filtrante

(Kelkar et al., 2009) e, consequentemente, prejudicando grupos de micro-organismos aeróbios

que são chave no amadurecimento (Weber-Shirk e Dick, 1997a).

As contagens de coliformes totais reduziram gradativamente até o final do período de

amadurecimento. Como se mostra na Figura 5.24a, nesse momento, este parâmetro atingiu

valores menores ou iguais a 1 NMP/100 mL. Durante o primeiro período de contaminação, a

densidade de coliformes totais no efluente de todos os filtros apresentou um aumento aproximado

de de uma ordem de magnitude, quando comparada com os últimos dias do amadurecimento. Este

parâmetro alcançou valores de 1,18 × 105 e 1,13 × 105 NMP/100 mL na água do lago Paranoá e

na água do lago com CYN dissolvida, respectivamente. O incremento nas águas de estudo foi

de duas ordens de magnitude em relação ao final do processo de amadurecimento. De acordo

com Logsdon (1991), existe uma relação direta entre a concentração de coliformes no afluente e

no efluente. Assim, um crescimento nos teores deste grupo de bactérias na água de estudo se

refletem na água filtrada. Consequentemente, essa pode ter sido uma das causas do acréscimo

nos níveis de coliformes totais na água tratada.

O segundo período de contaminação foi aplicado três semanas depois. Neste período, a densidade

de coliformes totais na água filtrada decaiu para valores iguais ou menores que 1 NMP/100 mL.

Isto pode ter sido um indício da diversificação e uniformização da comunidade microbiana do

biofilme ao longo do tempo. Nos filtros FL3 e FL4 isso pode indicar que a concentração de

CYN na água bruta não apresentou efeitos tóxicos no plâncton e/ou no bento com capacidade de

predação de bactérias do grupo coliformes. Estos resultados corroboram os estudos prévios de

Unger e Collins (2008) e Haig et al. (2015a) quem observaram que maiores tempos de operação
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favoreceram a remoção dos parâmetros microbiológicos de qualidade da água.
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Figura 5.24: Contagens de coliformes totais e de E. coli nas águas de estudo e nos efluentes das
unidades filtrantes em cada um dos períodos de monitoramento do sistema durante a avaliação

do desempenho de filtros lentos amadurecidos

Na Figura 5.24b observa-se que durante toda a carreira de filtração, os filtros lentos receberam,

em média, água bruta com uma densidade de E. coli de 152,18 NMP/100 mL. Desde o início da

operação, tanto os filtros expostos quanto os filtros não expostos à CYN produziram água com

uma concentração desta bactéria inferior ao limite de detecção do teste Colilert de 1 NMP/100 mL.

A proliferação da microbiota remanescente depois do processo de raspagem e resanding, antes

do começo dos ensaios desta etapa, foi apontada como a principal responsável desse resultado.

Crittenden et al. (2012) explicam que, após uma sequência de carreiras de filtração, a comunidade

desenvolvida ao longo da profundidade do meio filtrante pode se estabelecer, facilitando o seu
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subsequente crescimento. A ausência de E. coli observada nos períodos de contaminação

indica que a CYN não teve um impacto significativo sobre os micro-organismos e mecanismos

envolvidos na sua remoção. A robustez da filtração lenta na redução dos níveis da bactéria foi

evidenciada pela eficiência dos filtros que se manteve constante ao longo do tempo de operação

e apesar da exposição dos filtros FL3 e FL4 à CYN.

Em relação aos parâmetros físico-químicos de qualidade da água, as Figuras 5.25, 5.26, 5.27

e 5.28 apresentam os valores do pH, da turbidez, da cor verdadeira e do COT medidos na água

bruta e na água filtrada durante os três períodos de monitoramento. Tanto o pH da água bruta

quanto o da água filtrada se manteve constante, oscilando entre 6 e 7, como se observa na

Figura 5.25. De acordo com Mohamed e Alamri (2012) e Dziga et al. (2016), a biodegradação

de CYN é favorecida na faixa de pH entre 6,5 e 8,0. Por conseguinte, é possível inferir que o pH

da água não interferiu nos processos de biodegradação que podem ter ocorrido neste trabalho.
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Figura 5.25: Valores de pH das águas de estudo e dos efluentes das unidades filtrantes em cada
um dos períodos de monitoramento do sistema durante a avaliação do desempenho de filtros

lentos amadurecidos

A remoção de turbidez (Figura 5.26), de cor verdadeira (Figura 5.27) e de COT (Figura 5.28)

foi uniforme durante as três fases da operação do sistema de filtração, indicando que a CYN

não influencio a eficiência dos filtros FL3 e FL4. A turbidez da água filtrada variou entre 0,18 e

0,40 uT, atendendo ao padrão de ≤ 1uT estabelecido pela legislação brasileira para a filtração

lenta (Ministério da Saúde, 2021). A remoção de cor verdadeira foi de aproximadamente 55%,
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com valores médios de 11 e 5 uH no afluente e no efluente dos filtros, respectivamente. A

concentração média de COT na água bruta oscilou entre 3,874 e 5,638 mg/L, com remoções de

aproximadamente 33%, que resultaram em residuais em torno de 3,165 mg/L.
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Figura 5.26: Turbidez das águas de estudo e dos efluentes das unidades filtrantes em cada um
dos períodos de monitoramento do sistema durante a avaliação do desempenho de filtros lentos

amadurecidos
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Figura 5.27: Cor verdadeira das águas de estudo e dos efluentes das unidades filtrantes em cada
um dos períodos de monitoramento do sistema durante a avaliação do desempenho de filtros

lentos amadurecidos
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Figura 5.28: Concentração de carbono orgânico total (COT) nas águas de estudo e nos efluentes
das unidades filtrantes em cada um dos períodos de monitoramento do sistema durante a

avaliação do desempenho de filtros lentos amadurecidos

Em relação à perda de carga, foram observadas algumas oscilações ao longo do amadurecimento.

Destaca-se que durante o amadurecimento das unidades filtrantes, a perda de carga dos filtros FL1

e FL2 foi maior que a dos filtros FL3 e FL4. Esse comportamento também foi observado na etapa

experimental anterior e se manteve, apesar da raspagem e o resanding, nesta etapa subsequente.

Contudo, como se observa na Figura 5.29a, durante os períodos de contaminação, houve uma

estabilização e a perda de carga mostrou valores similares. De acordo com Haig et al. (2015a),

o tempo de operação contribui para uma maior diversidade e uniformidade de espécies. Isto

implica uma maior estabilidade operacional em sistemas de filtração lenta. Dessa forma, pode-se

explicar como a perda de carga se manteve constante durante os períodos de contaminação.

Apenas o filtro FL3 mostrou um aumento diferenciado da perda de carga, especialmente no

segundo período de contaminação. Apesar disso, a Figura 5.29b indica que a taxa de filtração

não foi afetada.
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Figura 5.29: Parâmetros hidráulicos monitorados no sistema de filtração lenta em cada um dos
períodos de monitoramento do sistema durante a avaliação do desempenho de filtros lentos
amadurecidos. (a) Perda de carga nos primeiros 5 cm do topo do meio filtrante; (b) Taxa de

filtração

5.4.2. Remoção de cilindrospermopsina

Os resultados da remoção de CYN nos filtros FL3 e FL4 são apresentados na Figura 5.30. Os

resultados revelaram uma redução na concentração de esta toxina até níveis indetectáveis por

CL-EM/EM, quando os filtros eram considerados amadurecidos. O amadurecimento de ambas as

unidades filtrantes submetidas aos períodos de contaminação garantiu a estabilidade da atividade

biológica na schmutzdecke, a qual contribuiu com a diminuição dos níveis de CYN nos efluentes.

As informações coletadas apontam que a robustez dos processos biológicos, alcançada pela

maturação dos filtros, desempenhou um papel crucial na eficiência de remoção da cianotoxina.

Ambos os filtros lentos removeram mais do 33% da concentração inicial de CYN desde o

primeiro dia dos períodos de contaminação. A eficiência de remoção aumentou gradativamente

ao longo do tempo, inclusive com o aumento dos teores da cianotoxina na água bruta. Os

melhores resultado foram observados no segundo período de contaminação, que foi aplicado três
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semanas depois da finalização do primeiro, sugerindo que a microbiota que colonizou os filtros,

tornou-se mais estável e eficiente conforme o aumento do tempo de operação. Esse padrão já foi

constatado em estudos anteriores (Haig et al., 2015a). Nesse sentido, destaca-se que maiores

tempos de funcionamento do sistema permitem a diversificação da microbiota, a estabilização

da atividade biológica e a adaptação dos micro-organismos às oscilações na qualidade da água

afluente.
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Figura 5.30: Concentração de cilindrospermopsina (CYN) nas águas de estudo e nos efluentes
das unidades filtrantes em cada um dos períodos de monitoramento do sistema durante a

avaliação do desempenho de filtros lentos amadurecidos

Durante o primeiro período de contaminação, as concentrações residuais máximas de CYN nos

efluentes dos filtros FL3 e FL4 foram 0,784 e 0,774 µg/L, respectivamente. Já no último período

de contaminação, os residuais alcançaram valores máximos de 0,548 e 0,453 µg/L nos filtros

FL3 e FL4, respectivamente. No final do segundo período, no efluente do FL4 não foi detectada

a presença da cianotoxina. Em ambos os períodos de contaminação, a concentração de CYN na

água filtrada permaneceu abaixo do limite máximo estabelecido no Brasil, de 1 µg/L, na água

para consumo humano (Ministério da Saúde, 2021).

Os resultados demonstram que, sob as condições experimentais em que o trabalho foi

desenvolvido, a filtração lenta pode remover CYN, condicionando a água filtrada dentro dos níveis

aceitáveis estabelecidos pela legislação brasileira. Durante o desenvolvimento do estudo, esses

resultados foram obtidos quando os filtros estiveram devidamente amadurecidos e a concentração

da cianotoxina na água bruta foi de até 2 µg/L. Essa constatação também é promissora em relação
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aos padrões internacionais recomendados pela WHO (2020) de 0,7 µg/L para a concentração de

CYN na água para consumo humano. É necessária a realização de estudos que validem esses

resultados em escala real.

Quanto aos mecanismos que contribuíram para a remoção da CYN, a biodegradação destaca-se

como o principal mecanismo, embora neste estudo, os efluentes dos filtros FL3 e FL4 não foram

submetidos a análises para identificar possíveis subprodutos da biodegradação da cianotoxina.

Este estudo também não comprovou outros mecanismos como a adsorção em biofilmes (Wu

et al., 2010).

5.4.3. Análise comparativa do desempenho dos filtros lentos

Dentro de cada período de monitoramento do sistema de filtração lenta, os quatro filtros foram

comparados entre si para identificar possíveis diferenças. Para avaliar as diferenças ao longo do

tempo, o desempenho de cada filtro foi comparado com seu equivalente nas distintas fases da

operação.

Em relação aos parâmetros de qualidade da água, com exceção dos coliformes totais, o teste de

Kruskal-Wallis não revelou diferenças significativa entre os filtros em nenhum dos três estágios

da carreira de filtração. No primeiro período de contaminação, a diferença entre os filtros, relativa

aos coliformes totais, foi indicada por um valor p de 0,00961. O teste de comparações múltiplas

de Dunn, cujos resultados são apresentados na Tabela 5.15, indicou diferenças entre os filtros

FL3 e FL4 nesta fase do monitoramento, com um valor p ajustado de 0,00774.

Na Figura 5.31 é possível observar a distribuição das contagens de coliformes durante as fases

da operação do sistema de filtração. Na ilustração são perceptíveis as variações apontadas

pelo teste de Dunn. As concentrações de coliformes totais do FL4 no primeiro período de

contaminação sobressaíram, ocasionando a diferenciação desta unidade filtrante com a sua

análoga, o FL3. Também se destacam as diferenças entre os períodos de contaminação, com uma

maior segregação dos dados durante o amadurecimento que reduziu conforme o desenvolvimento

das fases do monitoramento, atingindo uma consolidação dos dados em torno dos níveis de não

detecção no último período de operação do sistema.
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Tabela 5.15: Pares de filtros que apresentaram diferenças no teste de comparações múltiplas de
Dunn separados por parâmetro em cada um dos períodos de monitoramento do sistema durante a

avaliação do desempenho de filtros lentos amadurecidos

Fase Parâmetro Grupo 1 Grupo 2
Valor ppp
ajustado

Significância

Período 1 Coliformes totais FL3 FL4 0,00774 **
Perda de carga FL1 FL3 0,00788 **

FL3 FL4 0,0177 *
Taxa de filtração FL2 FL3 0,00108 **

FL2 FL4 0,0220 *

Período 2 Perda de carga FL1 FL3 0,00647 **
FL3 FL4 0,00535 **

Taxa de filtração FL2 FL3 0,000458 ***

* — Diferença significativa na margem de não significância
** — Diferença significativa
*** — Diferença altamente significativa
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Figura 5.31: Distribuições das contagens de coliformes totais nos efluentes das unidades
filtrantes em cada um dos períodos de monitoramento do sistema durante a avaliação do

desempenho de filtros lentos amadurecidos

Destes resultados pode-se inferir que, provavelmente, a exposição de filtros lentos amadurecidos

à CYN, em concentrações de até 2 µg/L, não interferiu na remoção dos parâmetros de qualidade

da água. Em relação aos coliformes totais, não foi possível inferir se a CYN teve efeito na sua

remoção, uma vez que o teste de Dunn não apontou diferenças entre os filtros não expostos e os

filtros expostos.

Ao avaliar os parâmetros hidráulicos em cada filtro, o teste de Kruskal-Wallis não revelou
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diferenças estatisticamente relevantes no período do amadurecimento. Todavia, em cada um dos

períodos de contaminação, constataram-se diferenças entre os filtros, conforme se ilustra nos box

plots comparativos da Figura 5.32a. Com base nos resultados do teste de Dunn, apresentados

na Tabela 5.15, no filtro FL3 foram identificadas as maiores diferenças na perda de carga,

quando comparado com os outros filtros estudados. O aumento deste parâmetro, observado nos

períodos de contaminação, pode ser hipoteticamente atribuído ao tipo de micro-organismos que

se estabeleceram e colonizaram esse filtro, os quais se alojaram nos espaços vazios no topo do

meio filtrante em proporções distintas das demais unidades do sistema de filtração. Acredita-se

que esse alojamento tenha prejudicado a passagem da água pelo meio filtrante, ocasionando um

aumento na perda de carga.
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Figura 5.32: Distribuições dos valores dos parâmetros hidráulicos monitorados nas unidades
filtrantes em cada um dos períodos de monitoramento do sistema durante a avaliação do

desempenho de filtros lentos amadurecidos. (a) Perda de cargo nos primeiros 5 cm do topo do
meio filtrante; (b) Taxa de filtração

As diferenças entre os filtros em cada um dos períodos de operação do sistema foram,
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principalmente, relacionadas aos parâmetros hidráulicos. Fora os coliformes totais, isto indica

que o desempenho e a remoção dos parâmetros de qualidade da água foram similares nas

unidades do sistema de filtração, apesar da presença de CYN na água bruta.

Por outro lado, ao comparar o desempenho de cada filtro nas diferentes fases do monitoramento,

foram observadas diferenças na remoção de turbidez e COT. Na Tabela 5.16 são apresentados

os resultados do teste de Dunn que respaldam estas constatações. Devido à maior redução dos

níveis de turbidez no segundo período, apresentaram-se disparidades estatísticas entre ambas as

fases de monitoramento em todos os filtros. A Figura 5.33a ilustra esse comportamento, que é

esperado em sistemas de filtração lenta. A deposição de material particulado no topo do meio

filtrante ao longo do tempo diminui os espaços vazios e incrementa a retenção das partículas de

turbidez (Weber-Shirk e Dick, 1997b).

Tabela 5.16: Diferenças entre os períodos de monitoramento do sistema durante a avaliação do
desempenho de filtros lentos amadurecidos apontadas pelo teste de comparações múltiplas de

Dunn em cada parâmetro monitorado

Unidade Parâmetro Grupo 1 Grupo 2
Valor ppp
ajustado

Significância

FL1 Turbidez Período 1 Período 2 0,0538 ns

FL2 Turbidez Período 1 Período 2 0,0422 *

FL3 COT Período 1 Período 2 0,0438 *
Turbidez Período 1 Período 2 0,0244 *

FL4 Turbidez Período 1 Período 2 0,0296 *

ns — Sem diferença significativa
* — Diferença significativa na margem de não significância

Em relação aos residuais de COT no efluente dos filtros, a unidade FL3 mostrou variações com

significância estatística entre ambos os períodos de contaminação. Essa observação é evidenciada

na Figura 5.33b. As possíveis causas das variações significativas não foram claras, já que são

necessárias mais evidências. Em comparação com as outras unidades, o FL3 apresentou a menor

diversidade zooplanctônica. Entretanto, as bactérias são os organismos mais importantes na

degradação de matéria orgânica e a composição da comunidade bacteriana não foi avaliada nesta

etapa.
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Figura 5.33: Comparação das distribuições dos valores observados de (a) turbidez e de
(b) carbono orgânico total (COT) em cada período de monitoramento do sistema durante a

avaliação do desempenho de filtros lentos amadurecidos

5.4.4. Caracterização das comunidades planctônica e bentônica nos filtros lentos

A análise por microscopia óptica da microbiota que colonizou e se desenvolveu nos filtros lentos

ao longo da carreira de filtração identificou 13 classes taxonômicas de diferentes Reinos. A

Figura 5.34 mostra a abundância relativa dessas classes no final da operação do sistema de

filtração lenta.

Algumas das classes identificadas, entre outras, foram previamente relatadas como parte da

comunidade microbiana do lago Paranoá (Sousa et al., 2017). Além disso, em estudos anteriores,

essas mesmas classes também foram observadas em sistemas de filtração lenta usando água

desse lago (Taira, 2008; Salati, 2010; Farias, 2011; Almeida, 2018).

A composição da microbiota foi influenciada pelas condições ambientais e operacionais

predominantes, que foram específicas para cada ecossistema das unidades filtrantes (Joubert e

Pillay, 2008; Haig et al., 2015a). Considerando isso, os protozoários da classe Imbricatea e as

amebas da classe Lobosa foram predominantes em todos os filtros. Entretanto, a proporção de

cada uma variou entre os filtros expostos e não expostos à CYN. A classe Lobosa predominou

sobre a Imbricatea nos filtros não expostos, enquanto a classe Imbricatea apresentou uma

proporção maior em comparação com a classe Lobosa nos filtros expostos. Os filtros FL1 e FL2

exibiram uma proporção de 40,11% e de 53,08% da classe Lobosa, respectivamente, enquanto
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Figura 5.34: Abundância relativa das classes taxonômicas identificadas em cada filtro lento no
final da avaliação do desempenho dos filtros lentos amadurecidos

nos filtros FL3 e FL3 essa proporção foi de 32,77% e 42,29%, respectivamente. Por outro lado, a

proporção da classe Imbricatea nos filtros FL1 e FL2 foi de 34,54% e 34,60%, respectivamente,

enquanto nos filtros FL1 e FL2 foi de 57,06% e 41,14%, respectivamente. A maior proporção da

classe Imbricatea nos filtros expostos à CYN sugere uma maior resistência a essa cianotoxina

quando comparada com a classe Lobosa.

Entre os representantes da classe Imbricatea, os protozoários do gênero Euglypha, que ocorrem

naturalmente em ambientes aquáticos com pouca contaminação (Streble e Krauter, 1987), foram

dominantes. Esses organismos são abundantes em ambientes aquáticos ricos em oxigênio e com

uma alta diversidade de espécies planctônicas (Streble e Krauter, 1987). As espécies do gênero

Euglypha desempenham um papel importante no ecossistema, alimentando-se de bactérias, algas

e outros microrganismos presentes no ambiente em que ocorrem.

Os representantes da classe Lobosa nos filtros incluíram micro-organismos dos gêneros Arcella,

Centropyxis e Amoeba. A espécies desses gêneros são encontradas em uma variedade de habitats

aquáticos, como lagos, lagoas, pântanos e rios. As espécies do gênero Arcella são frequentemente

encontradas em sedimentos ou vegetação em decomposição, onde se alimentam de bactérias,

algas e detritos orgânicos. As espécies do gênero Centropyxis são comumente encontradas em

sedimentos e na camada superficial de solos úmidos, alimentando-se de partículas orgânicas em
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suspensão e bactérias. O gênero Amoeba pode ocorrer em uma variedade de ambientes aquáticos

e alimentando-se, principalmente, de bactérias, algas e outros micro-organismos. É importante

observar que a maior parte da microbiota encontrada nos filtros é nativa de sedimentos. Portanto,

é natural encontra-los no topo do meio filtrante, que pode se considerar relativamente semelhante

a esse substrato.

A remoção de coliformes totais e E. coli no sistema de filtração pode ser atribuída à ocorrência e

à predominância das espécies pertencentes às classes Imbricatea e Lobosa, que se alimentam

principalmente de bactérias e partículas orgânicas em suspensão, sugerindo assim a atuação do

mecanismo de predação. É interessante notar que, apesar das proporções ligeiramente diferentes,

as classes predominantes foram as mesmas em todos os filtros, indicando que a presença de

CYN dissolvida não afetou significativamente a alta eficiência de remoção de coliformes totais e

de E. coli.

A classe Eurotatoria, representada pelos grupos Digononta, Monogononta e Lecane, foi

encontrada nos filtros em proporções entre 5% e 6%. Esses micro-organismos, conhecidos

como rotíferos, são amplamente distribuídos em lagos, lagoas, rios, córregos e áreas úmidas. Sua

ocorrência é geralmente considerada um indicador de boa qualidade da água.

Os micro-organismos da classe Eurotatoria se alimentam de partículas orgânicas suspensas na

água como algas, bactérias, detritos orgânicos e outros micro-organismos. Alguns rotíferos

são filtradores e têm estruturas especializadas como a coroa ciliada para capturar partículas de

alimento suspensas na água. Além de contribuir na ciclagem de nutrientes em ecossistemas

aquáticos, os rotíferos também desempenham um papel importante no controle da população de

outros micro-organismos. Os rotíferos também têm sido de grande interesse sanitário, já que

estudos demonstraram a predação de oocistos de Cryptosporidium por diferentes espécies desse

grupo (Fayer et al., 2000; Stott et al., 2003). A ocorrência de rotíferos em filtros lentos mostra

o potencial de controle de patógenos que a filtração lenta oferece no tratamento de água para

consumo humano.

Os filtros estudados apresentaram composições da microbiota semelhantes. No entanto, em

algumas unidades filtrantes ocorreram outras classes taxonômicas, que as diferenciaram entre si.

Assim, os índices de diversidade de Shannon foram calculados para cada filtro. O FL1 teve um

índice de diversidade de Shannon de 1,57, enquanto os filtros FL2, FL3 e FL4 tiveram índices

de 1,10; 1,04 e 1,31, respectivamente. Esses resultados indicaram que a exposição à CYN não

parece ser um fator determinante na diversidade da microbiota. Os filtros FL1 e FL4, que foram
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expostos e não expostos, respectivamente, apresentaram os maiores índices de diversidade de

Shannon. Isso sugere que outros fatores podem ter desempenhado um papel mais significativo

na diversidade observada.

Um fator que provavelmente influenciou as ligeiras diferenças na diversidade da microbiota

foi o posicionamento do sistema de filtração. Os filtros foram dispostos em ordem crescente

de distância de uma das janelas do laboratório, sendo o FL1 o mais próximo e o FL4 o mais

distante. O FL1 apresentou a maior diversidade em comparação com as outras unidades. Apesar

de todos os cuidados tomados para evitar a incidência de luz sobre os filtros, a rotina do

laboratório e a localização do sistema de filtração permitiram a passagem de pequenas parcelas

de luz, que provavelmente promoveram a ocorrência de micro-organismos fotossintetizantes.

A análise por microscopia óptica da microbiota do FL1 revelou a ocorrência de microalgas

do gênero Micrasterias, pertencentes à classe Zygnematophyceae. Essas algas representaram

aproximadamente 0,56% das classes taxonômicas identificadas nesse filtro (Figura 5.34). Além

da sua contribuição para a produção de oxigênio, as microalgas desse gênero são conhecidas

por formar colônias e biofilmes (Krohn-Molt et al., 2017), fornecendo habitat, abrigo e fonte

de alimento para uma variedade de organismos aquáticos como pequenos invertebrados e

protozoários (Wetzel, 1983). A presença de Micrasterias no FL1 pode ter sido um dos fatores

que contribuíram para o maior índice de diversidade observado nesse filtro, explicando também

a maior riqueza de classes observada em comparação com as outra unidades de filtrantes.
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Figura 5.35: Dendrograma de agrupamento dos resultados da análise de dissimilaridade de
Bray-Curtis da diversidade dos filtros no final da avaliação do desempenho dos filtros lentos

amadurecidos

Os resultados da análise de dissimilaridades de Bray-Curtis mostraram que os filtros FL1
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e FL3 foram os mais diferenciados dentre os quatro avaliados. A Figura 5.35 apresenta

o dendrograma do agrupamento de dados, mostrando a dissimilaridade na diversidade da

comunidade nesses filtros em comparação com as unidades FL2 e FL4. O FL1 se destacou

como o mais dissimilar devido, provavelmente, a uma combinação de vários fatores, incluindo

a localização do sistema de filtração, a incidência de luz que favoreceu o desenvolvimento de

microrganismos fotossintetizantes, a formação de colônias e biofilmes pela ocorrência microalgas

e a consequente criação de habitats e abrigo para outros organismos aquáticos. Em contrapartida,

o FL3 apresentou a menor riqueza de classes, o que pode ter contribuído para sua distinção dos

demais.
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6. CONCLUSÕES, CONSIDERAÇÕES FINAIS E RECOMENDAÇÕES

6.1. CONCLUSÕES E CONSIDERAÇÕES FINAIS

O método de detecção e quantificação de cilindrospermopsina (CYN) por cromatografia líquida

acoplada a espectrometria de massas sequencial (CL-EM/EM) mostrou-se seletivo, linear e

robusto. A faixa de trabalho e os limites de detecção e quantificação atendem às necessidades dos

sistemas de tratamento de água para consumo humano. A robustez do método foi influenciada

pela concentração do modificador da fase móvel, CH3COOH, portanto, recomenda-se utilizar a

fase aquosa o mais recente possível. Adicionalmente, este método é capaz de detectar a variante

7-desoxi-cilindrospermopsina (7-desoxiCYN).

De forma geral, os resultados sugeriram que a presença CYN não interferiu no desempenho dos

filtros lentos em escala piloto alimentados com água do lago Paranoá. Durante o amadurecimento,

concentrações médias da toxina de 20 µg/L não influenciaram na remoção de nenhum dos

parâmetros avaliados. Em filtros já amadurecidos, a eventual exposição intermitente à toxina

também não comprometeu o desempenho do sistema de filtração.

O desenvolvimento da perda de carga mostrou-se sensível à presença de CYN na água bruta,

especialmente durante o período de amadurecimento. Presume-se que o processo de colonização

do topo do meio filtrante tenha sido influenciado pelo extrato da toxina, já que os filtros

amadurecidos com presença de CYN no seu afluente apresentaram uma menor espessura da

camada biologicamente ativa e uma perda de carga inferior.

A remoção média de CYN durante o amadurecimento foi equivalente a 9,10%. Apesar disso,

notou-se que, a partir do 32º dia de operação, a remoção de CYN aumentou em até 66%,

sugerindo que em carreiras de filtração mais longas, os filtros lentos podem atingir a maturidade

em relação à CYN.

O extrato de CYN na água afluente promoveu uma diferenciação da diversidade bacteriana nos

filtros lentos durante o amadurecimento. As unidades filtrantes que receberam água do lago

Paranoá com extrato diluído apresentaram uma maior e mais homogênea abundância relativa dos

filos dominantes em comparação com os filtros que não foram expostos.

As semelhanças, em termos de habitat e metabolismo, entre os filos Proteobacteria,

Planctomycetes, Bacteroidetes, Acidobacteria, Chloroflexi, Actinobacteria, Verrucomicrobia

e Firmicutes permitiram a sua predominância durante o amadurecimento de filtros lentos. A

105



versatilidade do metabolismo das diferentes espécies e as relações simbióticas que estes grupos

podem desenvolver foram os possíveis fatores chave para favorecer o seu crescimento na camada

biológica.

A composição das comunidades planctônica e bentônica não se mostrou influenciada pela

presença de CYN. Durante o amadurecimento, essa comunidade apresentou classes taxonômicas

em proporções diferentes em cada filtro. Os grupos predominantes alternaram entre as classes

Lobosa, Eurotatoria, Gastrotricha e Hypotrichea. As espécies pertencentes a estas classes se

caracterizam por se alimentar de partículas em suspensão e bactérias, o que pode ser associado

a não detecção de Escherichia coli no efluente de todos os filtros. A abundância relativa de

classes em cada filtro pode ser um indicativo da importância da diversidade de organismos

planctônicos e bentônicos na remoção de E. coli, já que diferentes proporções de cada grupo

atingiram remoções equivalentes.

Em filtros já amadurecidos, a remoção de bactérias do grupo coliformes não apresentou diferenças

entre os filtros submetidos aos períodos de contaminação e os filtros que receberam apenas água

do lago Paranoá livre de CYN. Isso pode indicar que a concentração de CYN na água bruta

não apresentou efeitos tóxicos na biota planctônica e bentônica com capacidade de predação de

bactérias do grupo coliformes.

Filtros lentos amadurecidos conseguem reduzir concentrações de CYN de 2 µg/L na água bruta

até níveis indetectáveis por CL-EM/EM. As informações coletadas apontam que a robustez dos

processos biológicos, alcançada pela maturação dos filtros, desempenhou um papel crucial na

eficiência de remoção da cianotoxina.

Nos filtros amadurecidos e submetidos a períodos de contaminação com CYN, a composição

da microbiota planctônica e bentônica mostrou predominância das classes Lobosa e Imbricatea

em todos os filtros. Um maior tempo de operação pode ter sido o responsável pela estabilização

e a similaridade entre as abundâncias relativas. Os micro-organismos pertencentes a essas

classes também são predadores de bactérias, dessa forma, esses protozoários podem ter sido

responsáveis, em parte, pela remoção de coliformes totais e E. coli.

As divergências na abundância relativa de organismos planctônicos e bentônicos não foram

associadas à CYN. É possível que outros fatores, não avaliados neste estudo, tenham sido

responsáveis pelas diferentes composições das comunidades planctônica e bentônica observadas.

106



6.2. RECOMENDAÇÕES

De acordo com os resultados deste trabalho, recomenda-se:

Realizar a validação do método de detecção e quantificação de CYN por CL-EM/EM para a

variante 7-desoxiCYN, usufruindo a capacidade do método para detectá-la.

Investigar a influência de outros fatores na remoção de CYN durante o amadurecimento como a

exposição à luz, a concentração de oxigênio dissolvido, a sazonalidade e a taxa de filtração.

Avaliar a relação que existe entre a qualidade da água afluente e a composição da microbiota

bacteriana que se desenvolve em filtros lentos.

Estender as análises por técnicas de biologia molecular da biota da camada biológica, de forma

que a influência da CYN possa ser avaliada em outros grupos microbianos como protozoários.

Avaliar o pré-condicionamento dos filtros lentos como estratégia de otimização da remoção de

CYN.
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