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RESUMO

ANALISE DA LISE DE CELULAS DE Microcystis aeruginosa E DE
Cylindrospermopsis raciborskii E DA LIBERACAO E DEGRADACAO DE
CIANOTOXINAS EM FUNCAO DO TEMPO DE ARMAZENAMENTO DE LODO
NOS DECANTADORES

Autor: Amanda Vargas Batista Ermel

Orientador: Cristina Celia Silveira Brandao

Programa de P6s-Graduacdo em Tecnologia Ambiental e Recursos Hidricos
Brasilia, Dezembro de 2009.

As floragbes de cianobactérias toxicas sao objeto de grande preocupacao sanitaria, pois a
presenca de toxinas na dgua coloca em risco a saude da populacdo. Os estudos indicam que
o tratamento convencional é capaz de remover eficientemente as células de cianobactérias,
mas sdo pouco eficientes na remogdo das cianotoxinas, necessitando de técnicas
complementares para remocdo dessa fracdo dissolvida. Nesse contexto, atencdo especial
deve ser dada ao lodo acumulado nos decantadores durante o tratamento convencional, em
fungéo da ocorréncia da lise celular. Dessa forma, o presente trabalho avaliou, em escala
de bancada, a lise de células Microcystis aeruginosa e Cylindrospermopsis raciborskii ao
longo do tempo de armazenamento do lodo sedimentado. Foram avaliadas também a
liberacdo e degradacdo de microcistinas e saxitoxinas, quando utilizados diferentes valores
de pH de coagulacéo, e diferentes dosagens de sulfato de aluminio e cloreto férrico. Os
diagramas de coagulacdo com M. aeruginosa mostraram que as maiores eficiéncias de
remocao na sedimentacdo ocorreram em valores de pH de coagulacdo entre 5,0 e 5,5.
Durante o armazenamento do lodo, decaimento acentuado de células ocorreu até o 10° dia,
para os dois valores de pH de coagulacdo estudados, 5,5 e 7,0. A concentracdo maxima de
microcistinas dissolvidas ocorreu apo6s cinco dias de armazenamento do lodo e a
degradacdo se completou em torno de 10 dias, dependendo da dosagem de coagulante
utilizada e do pH de coagulacdo. Experimentos com C. raciborskii mostraram eficiéncias
de remocdo insatisfatorias apds coagulagdo, floculacdo e sedimentacdo, com os dois
coagulantes avaliados. A concentracdo de saxitoxinas extracelulares variou ao longo do
tempo conforme o pH de coagulacdo e o tipo e dosagem de coagulante utilizado,
apresentando maior persisténcia com valor de pH de 5,0 e 5,5 e dosagem elevada de
coagulante. Os resultados enfatizam a importancia que deve ser dada ao manejo do lodo do
decantador, pois considerando as praticas atuais de descarte de lodo, o risco de liberacao de
cianotoxinas para a agua clarificada é elevado. Dessa forma, faz-se necessario estabelecer
uma maior freqiiéncia de remocéo do lodo, diminuindo a concentracdo de microcistinas
e/ou saxitoxinas na agua clarificada.

Palavras-chave: Cianobactérias, Microcystis aeruginosa, Cylindrospermopsis raciborskii,
microcistinas, saxitoxinas, lodo de decantador, tratamento de agua.



ABSTRACT

ANALYSIS OF Microcystis aeruginosa AND Cylindrospermopsis raciborskii CELL
BREAKDOWN, RELEASE AND DEGRADATION OF CIANOTOXINS
THROUGHOUT A SLUDGE STORAGE PERIOD IN SEDIMENTATION TANKS.

Author: Amanda Vargas Batista Ermel

Supervisor: Cristina Celia Silveira Brandao

Programa de P6s-Graduacdo em Tecnologia Ambiental e Recursos Hidricos
Brasilia, December of 2009.

Cyanobacteria toxic blooms are of concern since the presence of toxins in water poses a
risk to human health. Studies indicate that conventional water treatment processes are able
to remove cyanobacteria cells efficiently, but are inefficient in removing cyanotoxins, so
that additional techniques are needed to remove this dissolved fraction. In this context,
particular attention must be given to the accumulation of sludge in the sedimentation tanks
sludge, during conventional treatment, because of cell lysis. Therefore, the present work
evaluated, in bench scale using jar test, Microcystis aeruginosa and Cylindrospermopsis
raciborskii cell breakdown during storage of the settled sludge. Microcystins and
saxitoxins release and degradation have been evaluated using different coagulation pH
values and different types and doses of coagulants. Coagulation diagrams with M.
aeruginosa showed that the best removal efficiency occurred with coagulation pH values
between 5,0 and 5,5. In the course of the sludge storage, a marked cells decay occurred
until the 10" day for both pH values — 5,5, and 7,0. The highest concentration of dissolved
microcystins occurred after five days of sludge storage, and the degradation was completed
around 10 days, depending on the coagulant dose and pH value applied. Experiments with
C. raciborskii showed poor removal efficiency after coagulation, flocculation and
sedimentation, with both coagulants evaluated. Extracelular saxitoxins concentration
varied with time according to the pH value and type and dose of coagulant applied. The
persistence of these toxins was higher with the lower pH values and higher doses of
coagulant. The results obtained in this work emphasize the attention that must be given to
the proper manage of the sedimentation tank sludge. Considering the actual practices of
sludge discharge, the risk of cyanotoxin release to the clarified water is high. Therefore, it
is crucial to establish a higher frequency of sludge discharge, so that microcystins and
saxitoxins concentration in the supernatant will be reduced.

Keywords: Cyanobacteria, Microcystis aeruginosa, Cylindrospermopsis raciborskii,
microcystin, saxitoxin, sedimentation tank sludge, water treatment.
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1 - INTRODUCAO

As floragBes de cianobactérias representam uma das conseqiiéncias da eutrofizacdo de
aguas superficiais, causada pelo crescente aporte de nutrientes aos mananciais. Algumas
dessas cianobactérias sdo objeto de grande preocupacdo por serem capazes de produzir
toxinas - metabdlitos secundarios desses organismos. A presenca de cianotoxinas na agua

pode afetar organismos aquaticos, animais terrestres e humanos.

As toxinas de cianobactérias sdo um grupo variado de moléculas organicas e apresentam
toxicidade diversa, variando de efeitos hepatotdxicos, neurotoxicos e dermatotoxicos a
inibicdo da sintese de proteinas. Em ambiente aquéatico, as cianotoxinas geralmente
permanecem contidas dentro das células das cianobactérias e sdo apenas liberadas em
quantidades substanciais durante a lise celular, que ocorre na fase de envelhecimento, ou
quando hé estresse celular, ou pelo uso de algicidas como sulfato de cobre ou de agentes

oxidantes como o cloro.

As cianotoxinas sdo relatadas como causa de muitas intoxicacdes de animais, e também de
fatalidades humanas. Em 1996, dezenas de pacientes de uma clinica de hemodialise na
cidade de Caruaru (Pernambuco — Brasil) morreram apds terem recebido agua contaminada
com microcistina durante sessdes de hemodialise. Esse foi o primeiro caso comprovado de
mortes humanas causadas por toxinas de cianobactérias. Posteriormente, a Organizacao
Mundial da Sadude (OMS) reconheceu a microcistina como problema de salde e
recomendou 1 ug/L de microcistinas como limite maximo em &guas de consumo humano.
A Portaria 518/2004 do Ministério da Saude incorporou as microcistinas na lista de
substancias quimicas que representam risco a saude humana, indicando como valor
maximo permissivel o valor proposto pela OMS. Adicionalmente, a Portaria 518/2004
recomenda a observagdo de teores maximos de saxitoxinas e cilindrospermopsinas na agua

tratada.

Diante do aumento de floragBes toxicas de cianobactérias em mananciais utilizados para
abastecimento publico, pesquisadores ao redor do mundo tém se dedicado a avaliar a
eficiéncia de diferentes processos de tratamento de &gua na remoc¢do de cianobactérias e
cianotoxinas. Os estudos mostram que, com controle adequado, 0s processos de tratamento

convencionais (coagulacao, floculacdo, sedimentacéo e filtragdo) sdo capazes de remover



satisfatoriamente as células de cianobactérias, mas séo ineficientes na remogéo de toxinas

dissolvidas.

Embora existam muitos estudos que avaliam a eficiéncia de remocdo de células de
cianobactérias e cianotoxinas em diferentes processos de tratamento de &gua, poucos
trabalhos abordam de forma sistematica a questdo da ocorréncia de lise celular nas
diferentes etapas do tratamento e a consequente liberacao de cianotoxinas e sua degradagéo
ao longo do tempo de operacdo das unidades de tratamento. Nesse contexto, particular
atencdo deve ser dada ao armazenamento do lodo em decantadores. Os pogos de lodo
constituem ambiente naturalmente hostil para as cianobactérias (auséncia de luz e
nutrientes) e a ocorréncia de lise celular é previsivel, a depender do tempo de
armazenamento do lodo nessas unidades. Portanto, a lise celular e a consequiente liberacao

das toxinas para a 4gua clarificada constituem-se em grande preocupacao sanitaria.

Sabe-se que o pH e a temperatura da agua tém grande influéncia na degradacdo e
transformacdo de saxitoxinas. Ja as microcistinas sdo muito estaveis quimicamente, mas
sdo suscetiveis & quebra por uma variedade de bactérias. A influéncia do tipo e dosagem de
coagulante no processo de degradacdo dessas toxinas foi pouco estudada, assim como a

influéncia do pH de coagulacéo.

Diante disso, o presente trabalho buscou avaliar a ocorréncia de lise de células de duas
espécies de cianobactérias ao longo do tempo de armazenamento do lodo no decantador,
avaliando também a liberacdo e degradacdo de toxinas, quando utilizados diferentes

valores de pH de coagulacéo e diferentes tipos e dosagens de coagulante.



2 - OBJETIVOS

O objetivo geral deste trabalho € analisar a lise de células de Microcystis aeruginosa e
Cylindrospermopsis raciborskii e a conseqliente liberacéo e degradacdo de suas toxinas ao
longo do tempo de armazenamento do lodo no decantador, ap0s as etapas de coagulacao,

floculacéo e sedimentacdo.

Este trabalho abrange, como objetivos especificos, 0s seguintes pontos:

= Estudar a eficiéncia de remogdo de células de duas cianobactérias (Microcystis
aeruginosa e Cylindrospermopsis raciborskii) pelo processo de decantagdo, em
escala de bancada, sob diferentes condicdes de pH de coagulacédo e dosagem de
coagulante, utilizando dois coagulantes distintos, sulfato de aluminio e cloreto
férrico;

= Auvaliar a influéncia do pH de coagulacdo, da dosagem e tipo de coagulante no
tempo de ocorréncia da lise de células de Microcystis aeruginosa e de
Cylindrospermopsis raciborskii, liberacdo e degradagdo de cianotoxinas ao

longo de 50 dias de armazenamento do lodo decantado.



3 - FUNDAMENTACAO TEORICA E REVISAO DA LITERATURA

3.1 - COAGULACAO E SEDIMENTACAO - CONCEITOS BASICOS

A 4gua natural contém uma ampla variedade de impurezas, principalmente argilas, detritos
organicos, algas, microrganismos, e também poluentes antropogénicos, como pesticidas e
metais pesados. A matéria organica pode ser tdxica por si mesma, ou por carregar
contaminantes prejudiciais e, com maior importancia, a matéria organica natural pode ser
precursora de muitos subprodutos de desinfeccdo (Yan et al., 2007), como 0s

trihalometanos.

Muitas impurezas presentes na agua sdo muito pequenas para que somente a decantacdo
seja um processo de remocao efetivo. Dessa forma, a unido destas particulas em agregados
maiores, mais prontamente sedimentaveis, € essencial para a separacdo bem sucedida pela

sedimentacdo. Esse processo de agregacdo € denominado coagulacdo (O"Melia, 1972).

A coagulacdo depende das caracteristicas da agua e das impurezas presentes, conhecidas
por meio de pardmetros como pH, alcalinidade, cor verdadeira, turbidez, temperatura,
potencial zeta, condutividade elétrica, distribuicdo de tamanhos das particulas em estado
coloidal e em suspensdo. Arboleda (1992) ressalta também outra caracteristica importante
e que influencia na coagulacdo e floculagcdo: a forma das particulas. Em um liquido
turbulento, as formas filamentosas ou cilindricas tém mais chances de contato do que as
formas esféricas e poliédricas, o que influencia a possibilidade de aglutinacdo das

particulas e a taxa de floculacéo.

As particulas coloidais no meio aquoso se movem num campo elétrico, indicando que elas
carregam uma carga elétrica. O sinal (positivo ou negativo) e a magnitude da carga
primaria dos coldides sdo afetados pelo pH e pelo conteddo i6nico do meio aquoso. Na
agua, a maior parte dos coloides desenvolve carga priméria negativa. A interacdo entre
particulas de carga primaria similar produz uma forca de repulsdo, que aumenta com a
diminuicdo da distancia, enquanto que cargas contrarias sdo atraidas — essas sdo as for¢as

eletrostaticas. Existem também forcas de atracdo de van der Waals, de natureza



eletrodindmica, que sdo responsaveis pela agregacdo de muitos sistemas coloidais
(O"Melia, 1972).

Do ponto de vista termodindmico ou energético, os coloides podem ser estaveis
indefinidamente (coldides reversiveis), como por exemplo, as moléculas de sabdo,
detergente (micelas), proteinas, amido, entre outros, ou podem ser instaveis (col6ides
irreversiveis). Esse Gltimo tipo sdo os coldides que coagulam, como as argilas, 0xidos
metalicos, microrganismos, particulas solidas presentes na agua natural, entre outros
(Amirtharajah e O"Melia, 1990).

No entanto, os termos estavel e instavel sdo mais freqlientemente empregados do ponto de
vista cinético — relativo a velocidade da reacdo - aplicados a coloides irreversiveis
termodinamicamente. Um coldide cineticamente estavel é aquele que coagula a uma taxa
muito lenta, e um coldide cineticamente instavel coagula rapidamente. No tratamento de
agua, o processo de coagulacdo é usado para aumentar a taxa ou a cinética na qual as
particulas se agregam, isto €, transformar uma suspensdo estavel cineticamente em uma
instavel (processo de desestabilizacdo) (Amirtharajah e O"Melia, 1990). Isso é realizado
por meio da adicdo de coagulantes, substancias que removem ou reduzem as forcas

repulsivas que mantém os coldides separados.

Os coagulantes podem ser classificados em dois grupos: os polieletrélitos e os coagulantes
metalicos. Ambos 0s grupos atuam basicamente como polimeros, além da carga elétrica
gue possuem. Nos polieletrélitos, as cadeias poliméricas ja estdo formadas quando sdo
colocados na agua. J& com os coagulantes metélicos, a “polimerizagdo” (resultante da
hidrolise) se inicia quando sdo colocados na agua. Os coagulantes metélicos mais

utilizados sé&o os sais de aluminio e de ferro (Arboleda, 1992).

Os polieletrolitos de importancia para o tratamento de dgua podem ser classificados em:
= Polimeros naturais: idnicos (catibnicos ou aniénicos);

= Polimeros sintéticos: ndo-ionicos.



Os polimeros naturais que apresentam melhor rendimento e pode-se considerar em usé-los
no tratamento de agua s&o os compostos alginicos®, os derivados de tuna® ou cacto e 0s
amidos. Em relacdo aos polimeros sintéticos, um dos mais antigos utilizados € a silica
ativada (Arboleda, 1992).

O processo de coagulagdo, como o praticado no tratamento de &gua, pode ser considerado
como trés etapas seqienciais e separadas: formacdo do coagulante, desestabilizacdo de
particulas e colisbes entre particulas. A formacdo do coagulante e a desestabilizacdo das
particulas ocorrem nos tanques de mistura rapida; as colisdes entre particulas ocorrem

predominantemente nos tanques de floculacdo (Amirtharajah e O"Melia, 1990).

A desestabilizacdo de suspens@es coloidais pode ser produzida pela utilizacdo de diferentes
coagulantes quimicos, por meio de diferentes mecanismos, quais sejam: (1) compressdo da
dupla camada, (2) adsor¢cdo e neutralizacdo de carga, (3) varredura, (4) adsorgéo e
formacéo de ponte entre particulas (O"Melia, 1972; Arboleda, 1992; Di Bernardo e Dantas,

2005; entre outros). Esses mecanismos se sobrepdem e complementam.

No primeiro caso, a desestabilizacdo é realizada por ions contrarios, que comprimem a
camada difusa que circunda as particulas coloidais, reduzindo o potencial elétrico destas e,
portanto, as forcas de repulsdo existentes entre elas. Essa interacdo € puramente
eletrostatica: ifons de carga similar a carga priméaria do coldide sdo repelidos, e ions
contrarios sdo atraidos. Os coagulantes que agem dessa maneira sdo chamados de
eletrolitos indiferentes (O"Melia, 1972). A eletrostatica pode elucidar muito sobre a
estabilidade das particulas, mas para entender a coagulagdo no tratamento de agua é
necessario que outros mecanismos de desestabilizacdo sejam compreendidos (Amirtharajah
e O"Melia, 1990).

Quando sais de cations metalicos, como os de aluminio e ferro [Alx(SO,); e FeCls, por
exemplo], séo adicionados a agua, ocorre uma série de reacGes de hidrolise desses cations,

levando a producéo de espécies hidrolisadas soluveis. As espécies hidrolisadas soluveis

! Referente a algina (alginato, ou 4cido alginico), substancia gelatinosa incolor abundante na parede celular
das algas pardas (Divisdo Phaeophyta).
? Fruta do cacto.



positivamente carregadas, por ndo serem ions indiferentes, sdo, portanto, adsorvidas a

superficie dos coldides, neutralizando sua carga negativa.

No mecanismo de varredura, com a utilizacdo de sais metélicos em concentragdes
suficientemente altas para causar a precipitacdo de um hidréxido metalico, particulas
coloidais podem ser capturadas (ou emaranhadas) nesses precipitados na medida em que
sdo formados. Arboleda (1992) destaca que esse mecanismo néo é coagulacao de fato, mas
¢ 0 mais fregiientemente produzido no tratamento de agua, pois, na préatica, a dose que se
usa esta acima da solubilidade dos hidroxidos de aluminio ou ferro na agua, nas condi¢des
de pH e temperatura normais de trabalho. Ainda, esse tipo de coagulacdo ndo exclui a
possibilidade de ocorrer simultaneamente, em parte ou em uma etapa inicial, coagulacao

por formacao de pontes ou por adsor¢édo e neutralizacdo de carga.

O coagulante usado com maior freqiiéncia é o sulfato de aluminio [Alx(SO)s], por sua
eficiéncia, baixo custo e manuseio relativamente simples. Por outro lado, os sais de ferro
tém suas vantagens sobre o0s sais de aluminio em alguns casos, pois formam um floco mais
pesado e de maior velocidade de sedimentacdo e podem trabalhar em um intervalo de pH
muito mais amplo. No entanto, os lodos provenientes da coagulagdo com ferro sdo muito
corrosivos (Arboleda, 1992).

Como ja foi abordado, os sais de aluminio e de ferro sdo efetivos como coagulantes de
duas maneiras: por adsor¢do para produzir neutralizacdo de carga e por varredura. A
desestabilizacéo por polimeros produzidos por esses sais é influenciada principalmente por

trés fatores: dosagem de coagulante, pH e concentragdo de coldide.

A dosagem de coagulante necessaria depende de como a desestabilizagéo ¢ alcancgada e ela
pode ser vista como uma funcdo da concentracdo de coloides. Altas dosagens sao
requeridas para produzir um grande volume de hidroxido precipitado, quando a
concentracdo de coldides é baixa. A dosagem requerida tende a diminuir com o aumento
da concentracédo de coloides. A desestabilizacdo por adsorgdo pode requerer longos tempos
de detencdo para produzir agregacdo, quando a concentracao de coloides é baixa; isso pode

anular a vantagem de se utilizar dosagens mais baixas (O"Melia, 1972).



O mecanismo de adsor¢do e formacdo de pontes entre particulas é baseado na habilidade
de polimeros de alto peso molecular de desestabilizar dispersdes coloidais. Grupos reativos
presentes nesses compostos de cadeia longa podem ser adsorvidos na superficie de uma
particula, deixando segmentos livres para serem adsorvidos por outras particulas, fazendo
ligagdo entre elas e formando um agregado particula-polimero-particula no qual o polimero

atua como uma ponte.

Os polimeros podem ser usados como coagulantes, auxiliares de coagulacéo ou auxiliares
de floculacdo. Como coagulantes, a ndo ser que se use uma quantidade muito grande, o
nimero de cadeias poliméricas que podem se aderir as particulas em um tempo
economicamente viavel e com os gradientes de velocidade usuais ndo é suficiente e a
coagulacdo ndo se realiza, ou se realiza pobremente (Arboleda, 1992). Em &guas com
baixa turbidez podem-se utilizar polimeros sintéticos como auxiliares de coagula¢do, como
a silica ativada, para que a coagulacdo seja mais efetiva (O"Melia, 1972). Em geral, 0s
polimeros sdo mais empregados como auxiliares de floculacdo, por produzirem melhores

resultados utilizados dessa maneira (Arboleda, 1992).

O pH influencia diretamente no mecanismo de coagulacdo que ira predominar. No
intervalo de pH abaixo do ponto isoelétrico®, polimeros positivamente carregados irdo
prevalecer. O ponto isoelétrico do hidroxido de ferro amorfo, por exemplo, é
aproximadamente no pH 8. A adsorcdo desses polimeros positivos pode desestabilizar
colbides carregados negativamente por neutralizacdo de carga (O"Melia, 1972).

Acima do ponto isoelétrico, polimeros anidnicos predominam. A adsor¢do desses materiais
ndo pode desestabilizar col6ides negativos por neutralizacdo de carga. Neste caso, eles

atuam pelo mecanismo de adsorcao e formacéo de ponte (O"Melia, 1972).

Um instrumento que auxilia a compreensdo de como 0s coagulantes atuam no processo de
remoc¢édo de impurezas no tratamento de agua é o diagrama de coagulacdo. O diagrama de
coagulacdo € construido a partir de ensaios experimentais, como os testes de jarros (do
inglés jar test), nos quais a dosagem de um coagulante € variada, assim como o pH, e a

turbidez residual medida depois de periodos apropriados de floculacéo.

* Valor de pH onde uma molécula apresenta carga elétrica liquida igual a zero



Com a constru¢cdo do diagrama de coagulagdo para uma determinada agua e um
determinado coagulante, é possivel predizer dosagens especificas de aluminio, o pH 6timo
em que a coagulacgéo ira ocorrer e 0 mecanismo de coagulacdo predominante. Dessa forma,
para se ter conhecimento das condicdes 6timas de coagulacdo é imprescindivel a realizacdo

de testes experimentais.

Amirtharajah e Mills (1982), por meio de revisdo e comparacdo critica de dados da
literatura, produziram um diagrama de coagulacdo do aluminio (Figura 3.1) para aguas

com turbidez elevada.
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Figura 3.1 — Diagrama de coagulacdo do aluminio, proposto por Amirtharajah e Mills
(1982), e sua relagdo com o potencial zeta (Amirtharajah e O"Melia, 1990).

Como pode ser visto na Figura 3.1, a interacdo do hidréxido de aluminio carregado

positivamente com o0s coloides carregados negativamente, produzem dois pontos de



potencial zeta zero, nos valores de pH aproximadamente 4,8 e 6,8. Uma coagulacéo
favoravel é esperada nessas condigdes de pH. Entretanto, entre esses valores o coloide
recoberto pode ser reestabilizado por causa da adsorcdo excessiva de espécies carregadas

positivamente.

Amirtharajah e O"Melia (1990) ressaltam algumas restrigdes a generalizagcdo do uso do
diagrama de coagulacdo do aluminio apresentado, proposto por Amirtharajah e Mills
(1982). A regido de reestabilizacdo mostrada na Figura 3.1 € uma funcdo da area
superficial do coloide. Dessa forma, a &gua com uma area superficial maior de coldides

deslocaria o limite inferior da zona de reestabilizacdo para dosagens maiores de aluminio.

Além disso, altas concentragdes de anions, como fosfato (PO;"), silicato [ SiO(OH )] ou

sulfato (SO; ) podem causar a supressdo da reversdo de carga e da reestabilizacio.

Adicionalmente, uma concentragdo significativa de substancias organicas naturais na
forma de substancias humicas poderia determinar as dosagens de aluminio requeridas para

coagulacao e alterar as zonas de coagulacdo mostradas no diagrama.

A floculagdo, etapa que se destina a aumentar as oportunidades de contato entre as
impurezas da agua desestabilizada pela acdo do coagulante, deriva de trés mecanismos
distintos: (1) interacdo pericinética, que decorre da energia térmica das particulas
(movimento Browniano), favorecendo encontros entre particulas de tamanho submicron;
(2) interagdo ortocinética, que resulta do movimento da &gua induzido pela mistura,
gerando um gradiente de velocidade entre as particulas, e assim provocando o encontro
entre elas; (3) sedimentacdo, em que particulas com diferentes velocidades de
sedimentacdo podem se encontrar. Esse ultimo mecanismo ocorre preferencialmente nos

decantadores.

A sedimentacdo é o fenémeno fisico no qual, em decorréncia da acdo da gravidade, as
particulas suspensas apresentam movimento descendente em meio liquido de menor massa

especifica. Ela propicia a clarificacdo da agua - separacédo das fases liquida e solida.
Kawamura (2000) descreve os fatores que influenciam o processo de sedimentagédo. Dentre

eles estdo as caracteristicas da agua bruta (temperatura, por exemplo, que afeta a densidade

da agua, turbidez), condigdes climaticas (precipitacdo, ventos, variagdo da temperatura do
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ar e da &gua), velocidade de sedimentacdo das particulas suspensas que devem ser
removidas, variacdo da vazdo (mudancas repentinas podem diminuir a eficiéncia do

decantador), tipo de decantador e método de remocéo do lodo.

Com base na concentracdo e na tendéncia das particulas a interagir, quatro tipos de
sedimentacdo podem ocorrer: sedimentacdo discreta, floculenta, zonal e por compresséo.
Esses tipos de fendmeno de sedimentacao estdo descritos na Tabela 3.1 (Gregory e Zabel,
1990; Metcalf & Eddy, 1991).

Tabela 3.1 — Tipos de fendbmeno de sedimentacao.

Tipos de fendmeno
de sedimentacao

Descricéo

Sedimentacdo de particulas discretas® em baixa concentracdo,
Tipo 1 sendo que a floculagdo e outros efeitos interparticulas séo
Discreta despreziveis. Assim, sdo conservadas as propriedades fisicas das
particulas, tais como forma, tamanho e densidade.

Sedimentacdo de particulas em baixa concentracdo, mas com

Tipo 2 coalescéncia ou floculagdo. Na medida em que ocorre a

Floculenta coalescéncia, a massa das particulas aumenta, assim elas
sedimentam mais rapidamente.

Sedimentacdo zonal de uma suspensdo com concentracdo
intermediaria a elevada, com efeitos interparticulas, incluindo
floculacéo, de forma que a taxa de sedimentacdo é uma funcéo da
Tipo 3 concentragdo de solidos. Zonas de diferentes concentracoes
Zonal podem se desenvolver a partir da segregacdo de particulas com
diferentes velocidades de sedimentacdo. Forma-se um manto que
sedimenta como uma massa Unica de particulas, e observa-se uma
nitida interface de separacdo entre a fase solida e a fase liquida.

Tipo 4 Sedimentacdo por compressdo sob as camadas da sedimentagédo
zonal. A taxa de compressao é dependente do tempo e da forga

Por Compressdo o sada pelo peso dos sélidos acima.

No tratamento de agua, verifica-se que as particulas se caracterizam como floculentas ou
ndo discretas, aglomerando-se durante a sedimentacdo. A medida que ocorre a floculagéo,
a massa da particula aumenta e esta se sedimenta mais rapidamente. O grau de floculagdo
ird depender da oportunidade de contato, que varia com a taxa de aplicacdo, profundidade

do tanque de sedimentacdo, concentracdo de particulas, e variagdo do tamanho das

* Particulas discretas sdo aquelas que néo tém sua forma, peso ou tamanho alterados durante a sedimentaco.
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particulas. Os efeitos dessas varidveis s6 podem ser determinados por testes de
sedimentagéo.

Para determinar as caracteristicas de uma suspensdo de particulas floculentas pode ser
utilizada uma coluna de sedimentacdo. Segundo Metcalf & Eddy (1991), tal coluna pode
ser de qualquer tamanho, mas deve ser igual em altura/profundidade do tanque proposto.
Resultados satisfatorios podem ser obtidos com um tubo plastico de 150 mm de diametro e
3 m de altura. Pontos para coleta devem ser inseridos a intervalos de 0,6 m. A solucgéo
contendo o material em suspenséo deve ser introduzida na coluna de tal forma que ocorra
uma distribuicdo uniforme das particulas de cima para baixo. Em varios intervalos de
tempo, amostras sdo retiradas dos pontos de coleta e analisadas para sélidos em suspenséo.
O percentual de remocdo € computado para cada amostra e plotado em um gréfico de

tempo x profundidade.

A velocidade da sedimentacdo da particula (Vs) pode ser obtida dividindo-se a distancia
percorrida na coluna de sedimentacdo pelo tempo gasto (Vs = distancia/tempo). A
velocidade de sedimentacdo a ser adotada para o projeto é também denominada taxa de
aplicacdo superficial (TAS), expressa em unidades de velocidade (m/h ou m/d), ou de

vazéo por unidade de area (m*m?.h ou m*m?.d).

A velocidade de sedimentacdo é afetada por vérias caracteristicas da particula,
principalmente tamanho, forma e densidade. A escolha da quimica de coagulacdo e a
eficiéncia de aplicacdo afetam as caracteristicas da particula, e consequentemente a
sedimentagdo. Dessa forma, deve-se ter um controle adequado de dosagem do coagulante,

pH e mistura, para se obter os resultados desejados no tratamento da agua.

As particulas sedimentadas e acumuladas no fundo dos tanques de sedimentacdo formam o
lodo, um subproduto do processo de tratamento da dgua. Deve-se ressaltar a importancia
de sua remocdo adequada, seu manejo e disposicdo final, pois nele podem ficar
acumulados metais pesados e toxinas. Em aguas que contenham cianobactérias, por
exemplo, a remocao rapida do lodo dos tanques de sedimentacdo € muito importante, visto
gue as células desses organismos morrem em pouco tempo, causando sua lise e

subseqiente liberagdo de toxinas para a 4gua clarificada (Drikas et al., 2001).
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3.2 - CIANOBACTERIAS E CIANOTOXINAS

As cianobactérias, também historicamente conhecidas como algas azuis, cianofitas ou
cianoficeas, estdo entre 0s grupos de seres vivos mais antigos existentes na Terra. S&o
organismos procariéticos gram-negativos, fotossintetizantes, e compreendem as formas
unicelulares, coloniais e filamentosas multicelulares. S&o muito diversificados em relacao
ao ambiente em que vivem, com elevada tolerancia e capacidade de sobreviver em
situacOes adversas para a maioria dos outros organismos vivos. Algumas cianobactérias,
por exemplo, podem tolerar temperaturas téo altas como 75° C e algumas ocorrem em
fontes termais proximas ao ponto de ebulicdo da agua (Ricklefs, 1993). A maioria das
cianobactérias € autotrdfica, mas existem também algumas espécies heterotroficas. Além
disso, variam de psicréfilas a termofilicas, de aciddfilas a alcalofilas, de planctonicas a
bentdnicas, de &gua doce a salgada (incluindo hipersalina), de vida livre ou

endossimbiontes (Thajuddin e Subramanian, 2005).

Algumas caracteristicas das cianobactérias sdo notaveis, como a habilidade de armazenar
nutrientes essenciais e metabolitos dentro de seu citoplasma e a fixagdo de nitrogénio

atmosférico por alguns géneros (Mur et al., 1999).

Em condicGes adequadas, as cianobactérias podem atingir uma grande biomassa e formar
floragdes. Uma das maiores preocupacdes com as floragfes € que certas cianobactérias tém
a habilidade de produzir toxinas — substancias venenosas produzidas por organismos vivos
— que sdo metabdlitos secundarios, isto €, ndo estdo envolvidas diretamente no
crescimento, desenvolvimento ou reproducdo dos organismos (Carmichael, 1994). As
toxinas de cianobactéerias sdo um grupo variado de moléculas organicas, e apresentam um

conjunto de efeitos farmacologicamente distintos (Falconer, 1996).

As populagdes de cianobactérias podem ser dominadas por uma Unica espécie ou serem
compostas de uma variedade de espécies, algumas das quais podem ndo ser toxicas.
Mesmo dentro de uma floragdo de uma Unica espécie, pode haver uma mistura de cepas

toxicas e ndo toxicas (Sivonen e Jones, 1999).

De acordo com Hoek e Jahns (2002, apud Ernst, 2008), aproximadamente 2000 espécies

de cianobactérias j& foram identificadas e elas estdo distribuidas em 150 géneros. Ao
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mesmo tempo, 40 géneros foram relatados na literatura como tendo propriedades tdxicas,
mas o0s principais sdo Anabaena, Aphanizomenon, Cylindrospermopsis, Lyngbya,
Microcystis, Nodularia, Nostoc, e Oscillatoria (Planktothrix) (Carmichael, 2001; Haider et
al., 2003).

A ocorréncia de cianobactérias tdxicas foi documentada em 27 paises, e sdo encontradas
em todos os continentes, incluindo a Antartida (Newcombe e Nicholson, 2004). A presenca
de cianotoxinas na agua afeta organismos aquaticos, animais terrestres (tanto selvagens
quanto domeésticos) e humanos. Possiveis valores de referéncia para toxinas de
cianobactérias na agua para consumo e de recreacdo sdao estimados, e eles mostram que

criancas sao mais suscetiveis as cianotoxinas do que os adultos (Duy et al., 2000).

No ambiente aquatico, essas toxinas geralmente permanecem contidas dentro das células
das cianobactérias e sdo apenas liberadas em quantidades substanciais durante a lise
celular, que ocorre na fase de senescéncia (morte natural), estresse celular, uso de algicidas
(como sulfato de cobre), ou cloragdo. Se localizadas ou concentradas longe da margem, as
floracGes de cianobactérias provavelmente ndo causariam danos a animais. No entanto, se
houver sua acumulacdo proximo das margens, os animais que bebem tal escuma

concentrada podem rapidamente consumir uma dose letal (Carmichael, 1994).

Peptideos ciclicos, alcaldides e lipopolissacarideos sdo os trés grandes grupos de estruturas
quimicas que as cianotoxinas abrangem. Sua toxicidade é diversa, variando de efeitos
hepatotoxicos, neurotoxicos e dermatotdxicos a inibicdo da sintese de proteinas (Sivonen e
Jones, 1999). As duas principais classes de cianotoxinas sdo as hepatotoxinas e as
neurotoxinas. No entanto, alguns géneros de cianobactérias podem produzir toxinas

irritantes ao contato (Brand&@o e Azevedo, 2003).

Os lipopolissacarideos (LPS), encontrados geralmente na membrana externa da parede
celular de bactérias gram-negativas, incluindo cianobactérias, causam irritacdo em
qualquer tecido exposto. Geralmente € o componente acido graxo da molécula de LPS que

causa uma resposta alergénica em humanos e mamiferos (Sivonen e Jones, 1999).

Adicionalmente, os géneros de cianobactérias marinhas bentdnicas Lyngbya, Oscillatoria e

Schizothrix podem produzir as toxinas aplisiatoxina e lingbiatoxina, que causam
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inflamacdo na pele. Elas pertencem ao grupo dos alcaldides (Sivonen e Jones, 1999).
Lingbiatoxina A (LA) e debromoaplisiatoxina (DAT) s&o dois compostos que foram
isolados da espécie Lyngbya majuscula como agentes causadores de dermatite, nausea e
vomitos resultantes da ingestdo incidental. Ambos compostos sdo ativadores da proteina
quinase C (PKC) e sédo potentes promotores de tumor em ratos (Fujiki et al., 1981, apud
Arthur et al., 2008).

3.2.1 — Hepatotoxinas

As hepatotoxinas de cianobactérias podem ser divididas em dois grupos: as toxinas de
peptideo ciclico da familia das microcistinas e nodularina, e a toxina alcaldide

cilindrospermopsina.

As toxinas de cianobactérias mais freqlientemente encontradas em floragdes de aguas
doces e salobras sdo as microcistinas e nodularina. As microcistinas foram caracterizadas
em espécies dos géneros plancténicos Anabaena, Microcystis, Oscillatoria (Planktothrix),
Nostoc, e Anabaenopsis. A nodularina foi caracterizada apenas na espécie Nodularia

spumigena (Sivonen e Jones, 1999).

Microcystis sp., freglientemente Microcystis aeruginosa, Sd0 as mais comumente
associadas a floracGes hepatotoxicas ao redor do mundo. Microcystis € um género nédo
fixador de nitrogénio, formador de col6nia e que é muitas vezes dominante sob condi¢oes
de riqueza de nutrientes, embora também forme floragdes em aguas menos poluidas

(Sivonen e Jones, 1999).

As microcistinas e a nodularina contém sete e cinco aminoacidos, respectivamente, sendo
que os dois amino&cidos terminais do peptideo linear séo ligados para formar um composto
ciclico. Elas sdo soluveis em agua - exceto algumas microcistinas hidrofébicas — portanto
sdo incapazes de penetrar diretamente as membranas lipidicas de células animais, vegetais
e bacterianas (Sivonen e Jones, 1999). Para produzir, entdo, o seu efeito tdxico, as toxinas
sdo transportadas ativamente pelo mecanismo de transporte do acido biliar e, por
conseguinte, atacam preferencialmente o epitélio do intestino fino e os hepatdcitos (células
do figado) (Falconer, 1996).
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A estrutura geral das microcistinas (Figura 3.2) é: D-Alanina-X-D-MeAsp-Z-Adda-D-
Glutamato-Mdha, onde X e Z sdo os dois aminoacidos L varidveis, D-MeAsp é o D-éritro-
acido metilaspartico e Mdha é N-metildeidroalanina (Apeldoorn, 2007). A variante de
microcistina mais frequiente e estudada é a microcistina-LR (MC-LR), com os aminoacidos
variaveis leucina (L) e arginina (R). Outras variantes que podem ocorrer mais
freqientemente sdo MC-RR (arginina-arginina), MC-YR (tirosina-arginina) e MC-LA

(leucina-alanina) (Figueiredo et al., 2004).

O COOH

Figura 3.2 — Estrutura quimica do heptapeptideo microcistina. X e Z sdo dois aminoacidos
varidveis. A nodularina é um pentapeptideo contendo aminoécidos similares aos das
microcistinas (Yuan e Carmichael, 2004).

As microcistinas ja estiveram envolvidas em muitos casos de intoxica¢des ao redor do
mundo, causadas por exposi¢Ges agudas ou sub-cronicas a essas toxinas. Os dois casos
conhecidos de intoxicagdo por microcistinas causando mortes humanas ocorreram no
Brasil. Uma floracdo de Anabaena e Microcystis na represa de Itaparica (Bahia) foi a
provavel responsavel por 2000 casos de gastrenterite, resultando em 88 mortes, a maioria
criancas (Teixeira et al., 1993). Outro caso tragico ocorreu em fevereiro de 1996, quando
52 pacientes de uma clinica de hemodialise em Caruaru (Pernambuco — Brasil) morreram
com sintomas de hepatoxicose ap6s receberem agua contaminada com microcistina durante

tratamento rotineiro de hemodiélise (Jochimsen et al., 1998; Azevedo et al., 2002).
Além de danos ao figado, existem evidéncias de efeitos potencialmente genotoxicos e

promotores de tumor causados pelas microcistinas (Zegura et al., 2008; Kuiper-Goodman

et al., 1999). Em um estudo desenvolvido por Gaudin et al. (2008), foi demonstrado que
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houve dano ao DNA em vérios 6rgdos (figado, rins, intestino) apds tratamento com
microcistina-LR. Os 6rgdos a serem afetados dependia da rota de administracdo de MC-
LR.

A partir de estudos de toxicidade oral em niveis subcrénicos, foi adotado pela Organizagdo
Mundial de Saide (OMS) um limite maximo aceitavel de 1 pug/L de microcistinas em agua
para consumo humano (WHO, 1993), valor incorporado a Portaria n.° 518 do Ministério
da Saude (Brasil, 2004). Ressalta-se que a OMS considera que ainda ndo existem dados
suficientes que permitam estabelecer um valor de referéncia para qualquer outra toxina de
cianobactéria a ndo ser microcistina, conforme descreve o adendo das Normas para
Qualidade da Agua Tratada (Guidelines for drinking-water quality, WHO, 2008).

A cianotoxina cilindrospermopsina (CYN) é produzida por uma variedade de géneros de
cianobactérias. Primeiramente identificada na espécie Cylindrospermopsis raciborskii,
CYN é um alcal6ide (Figura 3.3) inibidor da sintese de proteinas em células de mamiferos
(Terao et al., 1994).

Figura 3.3 — Estrutura quimica da cilindrospermopsina (Edwards e Lawton, 2009)

Descrita inicialmente como uma espécie tropical e subtropical, a cianobactéria
Cylindrospermopsis raciborskii tem se tornado cada vez mais freqiiente em regides
temperadas, 0 que demonstra sua alta tolerancia fisioldgica (Briand et al., 2004). Varias
cepas de Cylindrospermopsis raciborskii foram relatadas na literatura como sendo
produtoras de CYN, dentre elas australiana (Hawkins et al., 1985; McGregor e Fabbro,
2000), americana (Burns et al., 2000), asiatica (Li et al., 2001a) e brasileira (Jardim et al.,
2000; Fraietta et al., 2005; Moreira e Bizi, 2007). A cepa brasileira de Cylindrospermopsis
raciborskii potencialmente produtora de CYN, primeiramente identificada por Jardim et al.
(2000), somente foi relatada no estado de Minas Gerais, em estudos realizados pela
Companhia de Saneamento de Minas Gerais (COPASA).
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Ao longo das udltimas décadas, varias espécies de cianobactérias foram documentadas
como produtoras de CYN, incluindo Umezakia natans no Japdo (Harada et al., 1994),
Raphidiopsis curvata isolada de um lago de peixes na China (Li et al., 2001b), Anabaena
lapponica, da Finlandia (Spoof et al., 2006), Aphanizomenon flos-aquae, isolada de dois
lagos alemaes (Preussel et al., 2006), Lyngbya wollei do sudeste australiano (Seifert et al.,
2007), Aphanizomenon ovalisporum, do Lago Kinneret em Israel (Banker et al., 1997) e da
Florida, Estados Unidos (Y1ilmaz et al., 2008), entre outros.

Estudos mostram que o principal alvo desta toxina é o figado, mas outros érgdos, como o
timo, rins e coracdo também sdo afetados (Terao et al., 1994; Falconer et al. 1999).
Adicionalmente, foi demonstrado que elas produzem efeitos genotdxicos, induzindo a
quebra da fita de DNA (Shen et al., 2002) e outros danos nos cromossomos (Humpage et
al., 2000).

Considerando o aumento dos riscos a salde causado por floracdes de cianobactérias em
fontes de agua para abastecimento, e baseando-se em estudos toxicoldgicos desenvolvidos
por Shaw et al. (2000, apud Brand&do e Azevedo, 2003), a Portaria n.° 518 do Ministério da
Saude (Brasil, 2004) recomenda que as andlises para cianotoxinas incluam a determinacao
de cilindrospermopsina observado um limite maximo aceitavel de 15 pg/L. Vale destacar
que, diferentemente das microcistinas, os valores limites para a concentracdo de

cilindrospermopsinas e saxitoxinas na agua sao apenas recomendacdes.

3.2.2 Neurotoxinas

Embora menos freqiientes que as cianobactérias hepatotdxicas, muitas ocorréncias de
cianobactérias neurotoxicas foram e tém sido relatadas na América do Norte, Europa,
Australia, Brasil (Apeldoorn et al., 2007) e Africa (Odokuma e Isirima., 2007). As
neurotoxinas sdo alcaléides, um amplo grupo de compostos nitrogenados heterociclicos.
Trés diferentes tipos sdo conhecidos: anatoxina-a, anatoxina-a(s) e saxitoxinas (Sivonen e
Jones, 1999). Essa ultima pode também ser produzida por certas especies de algas

marinhas (Carmichael, 1994).

A anatoxina-a é um alcaldide de baixo peso molecular (Figura 3.3), encontrada em

algumas espécies do género Anabaena, Oscillatoria, Cylindrospermum e Aphanizomenon.
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A homoanatoxina-a € um analogo da anatoxina-a, isolada de uma cepa da espécie
Oscillatoria formosa (Sivonen e Jones, 1999). Adicionalmente, Namikoshi (2003) reportou
a producdo simultanea de anatoxina-a e homoanatoxina-a pela espécie Raphidiopsis

mediterranea.

Essa neurotoxina imita o efeito do neurotransmissor acetilcolina, mas é fatal porque néao
pode ser degradada pela enzima acetilcolisteranase, assim super estimulando os masculos e
posteriormente induzindo a agitacdo, caimbras, seguidos de fatiga e paralisia (Carmichael,
1994). Ela causa morte dentro de minutos a poucas horas, dependendo da espécie, da
quantidade de toxina ingerida, e da quantidade de comida no estdbmago (Apeldoorn et al.,
2007).

A estrutura quimica da anatoxina-a(s) ndo tem nenhuma relacdo com a anatoxina-a (Figura
3.4). Ela é uma N-hidroxiguanidina fosfato de metila, produzida por algumas espécies de
Anabaena: A. flos aquae e A. lemmermannii (Apeldoorn et al., 2007). Ela produz muitos
sintomas parecidos com a anatoxina-a, e a letra “s” surgiu porque a anatoxina-a(s) parecia
ser uma variagdo da anatoxina-a que causava excessiva salivacdo em vertebrados
(Carmichael, 1994).

/\
o 4 P . /CH3
R HN/ 3 ] " cH,

2T

(a) (b)

Figura 3.4 — Estrutura quimica da anatoxina-a (R=CHs) e homoanatoxina-a (R=CH,CH) (a)
e anatoxina-a(s) (b) (Edward e Lawton, 2009; Sivonen e Jones, 1999).

No Brasil, houve ocorréncias de floracbes da espécie Anabaena spiroides, causando
inibicdo da acetilcolisteranase (Molica et al., 2005; Monserrat et al., 2001) - acdo

conhecidamente ocasionada pela toxina anatoxina-a(s), um organofosforado natural.
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A anatoxina-a(s) bloqueia a acdo da enzima acetilcolisteranase, assim impedindo que esta
degrade a acetilcolina. Dessa forma os musculos sdo super estimulados, o que o leva a ficar

muito fatigado para operar (Carmichael, 1994).

As saxitoxinas (Figura 3.5) sdo alcaldides carbamatos, que podem ser ndo-sulfatados
(saxitoxinas, STX), ou sulfatados (goniautoxinas — GTX e C-toxinas) (Sivonen e Jones,
1999). Também séo conhecidas como toxinas paralisantes de moluscos (paralytic shellfish
poisons, PSPs), pois foram primeiramente isoladas de dinoflagelados marinhos,
responsaveis pela ocorréncia de marés vermelhas (Carmichael, 1994). Mais de trinta
analogos quimicos e derivados de saxitoxinas ja foram caracterizados (Sivonen e Jones,
1999).

R1 R2 R3 Carga Toxic.

liquida  rel.
O R4=CONH, [toxinas carbamoil (carbamato)]
Pt STX H H H +2 1
R4 neoSTX OH H +2 0,924

H
GTX1 OH H 0S05 +1 0,994
H

GTX2 H 0SO5 +1 0,359

GTX3 H 0SO; H +1 0,638
T GTX4 OH 0805 H +1 0,726

*HN

R4=COHH SOj; [toxinas N-sulfocarbamoil (sulfamato)]

C1 H H 0SO5 0 0,006

C2 H 0SO; H 0 0,096

R4=H (toxinas decarbamoil)

dcSTX H H H +2 0.513

dcGTX3 H 0SO; H +1 0.754

Figura 3.5 — Estrutura de algumas saxitoxinas. A toxicidade relativa indica a toxicidade em
relacdo ao andlogo mais toxico da saxitoxina (STX) (Nicholson e Burch, 2001).

As saxitoxinas interrompem a comunicagédo entre os neurdnios e as células musculares, por
meio do bloqueio dos canais de sddio dos neurdnios. Com isso, 0s musculos néo recebem

nenhum estimulo e se tornam paralisados (Carmichael, 1994).

Muitas sdo as espécies de cianobactérias produtoras de saxitoxinas, incluindo

Aphanizomenon flos-aquae (Mahmood e Carmichael, 1986), Lyngbya wollei, uma
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cianobactéria filamentosa (Carmichael, 1997), Planktothrix sp. (Pomati et al., 2000),
Aphanizomenon issatschenkoi (Li et al., 2003), Aphanizomenon gracile, isolada de um
lago portugués (Pereira et al., 2004), Anabaena lemmermannii, de lagos dinamarqueses
(Kaas e Henriksen, 2000), e um lago finlandés (Rapala et al., 2005), entre outras. A
primeira evidéncia documentada da producdo de saxitoxinas por Cylindrospermopsis
raciborskii no Brasil foi relatada por Lagos et al. (1999).

As neurotoxinas de maior interesse no pais sdo do grupo das saxitoxinas, devido ao grande
aumento, nos ultimos anos, de cepas do género Cylindrospermopsis produtoras desse

grupo de toxinas em mananciais de abastecimento de 4gua (Brandao e Azevedo, 2003).

A ocorréncia de Cylindrospermopsis tem sido documentada em varios estados brasileiros,
como Sédo Paulo (Stoppe et al., 1999), Pernambuco (Silvestre et al., 1999; Bouvy et al.,
2000, Molica et al., 2005), Distrito Federal (Branco e Senna, 1991, apud Tucci e
Sant”Anna, 2003), Minas Gerais (Resende e Machado, 2005; Fraietta et al., 2005), Ceara
(Carvalho et al., 2006), Rio Grande do Sul (Yunes et al., 2000), Florianopolis (Santos et
al., 2007). Floracdes de Cylindrospermopsis raciborskii tém sido cada vez mais frequientes
em reservatdrios brasileiros em virtude da sua alta capacidade competitiva em ambientes

tropicais eutrofizados.

O Braco do Taquacetuba, do reservatorio Billings, em Sdo Paulo, tem apresentado
toxicidade cronica e alteragdo da composicdo fitoplanctdnica com predominancia de
cianobactérias. Ja foram isoladas espécies consideradas toxicas ou potencialmente toxicas,
como Anabaena solitaria, Cylindrospermopsis raciborskii, Limnothrix sp., Microcystis sp.
e Pseudoanabaena muciola. Foi constatado que a espécie Cylindrospermopsis raciborskii
isolada desse brago é produtora de neurotoxinas do grupo das saxitoxinas (Stoppe et al.,
1999).

Em quatro mananciais de Pernambuco, analisados por Silvestre et al. (1999), verificou-se
gue as cianobactérias dominam o plancton, sendo representadas, principalmente, por
especies do género Cylindrospermopsis. Eles constataram também um crescimento intenso
dessa cianobactéria jamais registrado ao longo da histéria dos quatro mananciais

estudados. Os bioensaios para deteccdo de neurotoxinas deram resultado positivo para
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todos os quatro mananciais, sendo que ficou confirmado que a neurotoxina encontrada em

um deles é também do grupo das saxitoxinas.

Durante a seca de 1998, o género Cylindrospermopsis representava mais de 80% da
densidade fitoplanctdnica em 10 reservatorios localizados na regido semi-arida do nordeste
brasileiro, no estado de Pernambuco, e mais de 50% em 17 reservatdrios (Bouvy et al.,
2000).

No ano de 2004, em um episédio de floracdo de Planktothrix mougeotii, no Lago Guaiba
(Porto Alegre, Rio Grande do Sul), detectaram-se tracos de saxitoxinas, em concentracfes
de até 0,17 pg/L na agua bruta. Nas amostras de agua tratada registraram-se muitos valores
abaixo do limite de detec¢do e alguns resultados atingiram até 0,14 pg/L. Tais resultados
apresentaram-se inferiores ao limite recomendado na Portaria 518/04 para equivalentes de
saxitoxinas, que ¢ de 3 pg/L (Bendatti et al., 2005).

A partir de janeiro de 2004, o manancial responsavel pelo abastecimento de agua da cidade
de Guaranésia, Corrego Santa Barbara (regido sul do Estado de Minas Gerais), comegou a
apresentar  floracbes de cianobactérias  potencialmente tdxicas da espécie
Cylindrospermopsis raciborskii. Os pesquisadores descobriram que as floragfes tinham
origem em uma lagoa localizada a 1500 m do Corrego Santa Barbara, e essas floracbes
eram levadas e lancadas no corrego Santa Barbara através de um pequeno cérrego. Os
testes de toxicidade (realizados com camundongos Swiss machos) com amostras coletadas
na saida da lagoa foram positivos, de forma gque os animais testados apresentaram sintomas
de neurotoxicose e hepatotoxicose. A mesma amostra foi enviada ao setor de analises para
identificacdo das toxinas presentes, que revelou a presenca da hepatotoxina
cilindrospermopsina e da neurotoxina neosaxitoxina, utilizando o método de cromatografia
liquida de alta eficiéncia (CLAE) (Fraietta et al., 2005).

Baseando-se em estudos de intoxicagdes causadas pelas saxitoxinas, desenvolvidos por
Fitzgerald et al. (1999, apud Brandéo e Azevedo, 2003), a Portaria n.° 518 do Ministério
da Saude (Brasil, 2004) recomenda que as analises para cianotoxinas na agua para
consumo humano incluam a determinacdo de saxitoxinas (STX), observando o valor limite
de 3,0 ug/L de equivalentes STX.
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3.3 - DEGRADACAO DE CIANOTOXINAS

As anatoxinas, saxitoxinas, microcistinas e cilindrospermopsinas, que compreendem o0s
quatro principais grupos de cianotoxinas, apresentam estabilidade quimica e degradacédo
microbioldgica bastante diferente nos ambientes aquaticos (Brand&o e Azevedo, 2003).

As microcistinas tém o potencial de persistir por longos periodos em aguas naturais antes
de a degradacdo comecar. No entanto, uma vez comecada, a degradacdo geralmente se
completa dentro de poucos dias, variando, segundo os estudos realizados, de 2 dias a 3
semanas, dependendo das caracteristicas do corpo d’agua e condi¢Ges climaticas
(Apeldoorn et al., 2007). A concentracdo de microcistinas dissolvidas na dgua é uma
funcdo de vaérios fatores, como diluicdo, fotodegradacdo, adsor¢do a particulas e
biodegradacdo (Hyenstrand et al., 2003).

Essas toxinas sdo extremamente estaveis e resistentes a hidrolise quimica ou oxidacdo em
pH aproximadamente neutro. Elas continuam potentes mesmo ap6s fervura, assim como as
nodularinas (Sivonen e Jones, 1999). Sob luz solar plena, as microcistinas sofrem uma

lenta quebra fotoquimica e isomerizacdo (Apeldoorn et al., 2007).

Tsuji et al. (1994) mostraram que, embora as microcistinas sejam decompostas muito
limitadamente apenas pela exposicdo a luz solar, a adicdo de pigmentos extraidos de
cianobactérias acelera sua decomposicdo. No ambiente natural, quando ocorre a
decomposicdo de células de cianobactérias, as microcistinas sao expostas a luz solar e aos
pigmentos liberados pelas células. Isso aceleraria sua decomposi¢do, conforme mostra o

estudo.

Apesar de sua estabilidade quimica, as microcistinas sdo suscetiveis a quebra por algumas
bactérias aquaticas encontradas naturalmente em rios e reservatorios (Sivonen e Jones,
1999). Uma espécie de Sphingomonas, por exemplo, encontrada em efluentes de esgotos e
corpos d“agua naturais, sdo capazes de degradar microcistinas (Jones et al., 1994, apud
Bourne et al., 2006).

Além disso, um estudo realizado por Edwards et al. (2008) mostrou caracteristicas

importantes na degradacdo de microcistinas e nodularinas em rios e lagos: primeiro,
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enquanto as microcistinas foram degradadas por microorganismos em todas as amostras de
agua, as nodularinas foram degradadas em &gua de lago mas ndo em agua de rio, indicando
que diferentes microorganismos, com capacidades de degradacdo distintas, existem em
diferentes habitats; segundo, a concentracdo de microcistinas e nodularinas, assim como a
mistura de variantes de microcistinas (MC-LR, MC-RR, MC-LA entre outras), tem

influéncia na degradacéo pela populacéo natural de microorganismos.

Em outro estudo, que avaliou a biodegradacdo de microcistinas em lagos e a contribuicao
do sedimento nessa degradacdo, Chen et al. (2007) encontraram que as meias-vidas das
microcistinas foram de: 1,09 a 6,71 dias para microcistina RR; 1,22 a 7,66 dias para LR;
1,36 a 7,15 dias para Dha’LR. Ja no sedimento do lago, mais de 90% das microcistinas
foram degradadas dentro de quatro dias. O sedimento age como uma fonte de bactérias
degradadoras, e a agitacdo da dgua induzida pelo vento, assim como as correntes de agua,
podem melhorar 0 processo de biodegradagédo. Para determinar o destino das microcistinas
no lago, os autores conduziram uma série de estudos incluindo fotodegradacgdo, adsorcéao
ao solo e sedimento, distribuicdo, bioacumulacdo e biodegradacdo. Eles concluiram que a
biodegradacdo deve ser o principal mecanismo para reducdo da concentracdo de

microcistina em lagos eutréficos e reservatorios.

Outro estudo demonstrou que a biodegradacdo total de microcistinas-LR em agua de
reservatorio ocorreu ap6s 13 dias, e quando sedimentos de fundo foram adicionados a
agua, a degradacédo se completou ap6s 6 dias (Cousins et al., 1996).

Rapala et al. (1994) reportaram que a degradacdo mais rapida de microcistina ocorreu
guando extratos de cianobactérias contendo microcistinas foram incubados em amostras de
agua ou sedimento de um lago eutréfico durante ou ap6s uma floracdo hepatotoxica. Dessa
forma, as toxinas foram expostas a populacdo natural de microrganismos do lago. No
estudo, a remogdo de MC-LC ocorreu dentro de quatro dias. Por outro lado, a degradacgao
demorou duas vezes mais para ocorrer quando a agua era retirada de uma area do mesmo
lago onde ndo havia ocorrido floracdo. Isso indica que floragbes com liberacdo de
microcistinas estimulam o estabelecimento de populagdes de microorganismos capazes de

degradar microcistinas e outros peptideos.
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Ho et al. (2007) encontraram degradacdo mais rdpida de microcistina em &gua tratada
inoculada com Sphingopyxis sp. LH21: no terceiro dia ja tinha havido reducéo de 99% da
concentracdo inicial de microcistinas; no entanto, isso correspondia a uma concentracao
remanescente de 13 e 22 pg/L para MCLR e MCLA, respectivamente. No 8° dia a
concentragdo de microcistinas caiu para menos de 1 pg/L, valor maximo permitido pela
Organizacdo Mundial de Saude (WHO). As microcistinas presentes na dgua tratada foram
biodegradadas pela bactéria Sphingopyxis sp. LH21. Nas amostras onde nao havia inéculo
da bactéria, ndo houve nenhuma degradacao em oito dias. A Tabela 3.2 mostra as bactérias

isoladas até 0 momento que degradam microcistinas.

Tabela 3.2 — Bactérias isoladas que degradam microcistina (Edwards e Lawton, 2009).

Bactéria Microcistinas degradadas Referéncia
Sphingomonas
ACM-3962 LR, RR Bourne et al. (1996)
Sphingomonas LR, YR, RR Saito et al. (2003)

MD-1
Sphingosinicella
microcystinivorans

LR, RR, YR, 6(Z)-Adda  Parketal. (2001)

Sphingomonas LR, RR, 3-DMMLR,

B9 _DHLR, LR-Cys, Harada et al. (2004)
?gq'(”gomo”as LR, RR, LY, LW, LF Ishii etal. (2004)
Paucibacter toxinvorans LR, YR Rapala et al. (2005)
Sphingopyxis witflariensis Hoetal.
LH21 WA LR (2007)
Burkholderia LR, [D-Leu']LR Lemes et al. (2008)

A cilindrospermopsina em uma suspensdo com alta biomassa de cianobactérias se
decompde rapidamente (meia-vida de 1,5-4h), quando exposta a luz solar. Em aguas
naturais, em que 0s niveis de pigmentos das plantas sdo menores, a meia-vida da
cilindrospermopsina é de 11-15 dias, segundo estudo realizado por Chiswell et al. (1999,
apud Apeldoorn et al., 2007). Além disso, nesse mesmo estudo foi demonstrado que, apés
ser exposta durante 10 dias a 50°C, a cilindrospermopsina é degradada a 57% de sua
concentragdo original. Ela ndo sofre uma significante degradagéo apos fervura. Sob luz
artificial é degradada lentamente, e ndo é afetada por mudancas no pH (Apeldoorn et al.,
2007).

A degradacdo de cilindrospermopsina (CYN) por organismos aquaticos endémicos foi

estudada por Smith et al. (2007) em aguas de abastecimento australianas. No estudo, a
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completa degradacdo de CYN ocorreu entre 7 e 17 dias, ap6s um periodo inicial de 3 a 7
dias para comecar a ocorrer. Os autores concluiram que a biodegradacdo de CYN s6 foi
evidente em aguas que ja tiveram histérico de floragbes toxicas de C. raciborskii. A
temperatura desempenha um papel importante na taxa de degradagdo, sendo que a
temperatura 6tima foi de 25°C. A concentragdo de CYN também mostrou influenciar na
biodegradacdo, existindo uma relacdo direta entre a taxa de degradacgéo e a concentragao
inicial de CYN. Além disso, os autores constataram que a presenca de algicidas a base de
cobre afetou adversamente a biodegradacdo de CYN, inibindo-a, provavelmente devido a
inativagdo dos organismos e/ou das enzimas envolvidas na degradagdo. Esse fato tem
implicacBes importantes, ja que algicidas a base de cobre sdo comumente utilizados para

controlar o crescimento de cianobactérias em corpos d"agua.

Em outro estudo recente, realizado por Wormer et al. (2008), CYN produzida por
Aphanizomenon ovalisporum néo foi biodegradada pelas comunidades de microorganismos
de dois corpos d"agua, com e sem exposicdo prévia a toxina em questdo. Isso indica a
auséncia, nas aguas de estudo, de microorganismos adequados ou genes envolvidos na
degradacédo de CYN.

Com relacdo a anatoxina-a, estudos laboratoriais mostraram sua rapida decomposicdo na
presenca de luz solar, e particularmente em pH elevado (Furey et al., 2003), mas é
relativamente estavel em meio neutro ou &cido (pH 3-5) (Matsunaga et al., 1989). Smith e
Sutton (1993) demonstraram que, sob condi¢fes de pH normalmente encontradas em
reservatorios, a meia-vida da anatoxina-a é de 5 dias. Durante os experimentos realizados
por esses autores, a anatoxina-a foi estavel por pelo menos 21 dias em pH 4. Por outro
lado, em pH 8 e 10, menos de 5% da concentracdo inicial (10ug/L) foi detectada apos 14

dias.

Existem muito poucos relatos referentes a biodegradacdo de alcaldides neurotdxicos
(anatoxina-a, anatoxina-a(s) e saxitoxina). Um trabalho pioneiro realizado por Kiviranta et
al. (1991 apud Edwards e Lawton, 2009) resultou no isolamento de uma espécie de
Pseudomonas capaz de rapida degradacdo de anatoxina-a, com uma taxa relatada de 6-10
pg/mL por 3 dias. Posteriormente, Rapala et al. (1994) demonstraram a remocdo de
anatoxina-a por populacGes de microrganismos presentes na agua e sedimento de lagos.
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Em todas as amostras, independentemente de histérico de floracdo ou exposi¢do prévia,

anatoxina-a foi completamente removida até o oitavo dia.

No tocante a degradacdo de saxitoxinas, a questdo de sua estabilidade em altas
temperaturas € um pouco controversa. Shimizu (2000) coloca que as saxitoxinas sdo, em
geral, consideradas estaveis ao calor, e a simples fervura pode nédo eliminar a toxicidade.
No entanto, a estabilidade pode variar grandemente dependendo da estrutura da saxitoxina
e do pH. Segundo o autor, elas sdo extremamente estaveis a altas temperaturas e em pH
baixo. Porém, em pH acima de 8, elas se degradam rapidamente. Dessa forma, no ambiente
marinho, STX n&o persiste por muito tempo, a ndo ser que seja estabilizada por
complexacdo com outras substancias. Os compostos N1-hidroxi, como a neoSTX, sdo mais

instaveis em meio acido e calor do que STX.

Diferentemente, em um estudo sobre degradacdo térmica de saxitoxinas a diferentes
temperaturas e valores de pH, Indrasena e Gill (2000a) verificaram que a concentracéo de
STX aumentou vagarosamente e gradualmente apds 40 minutos de aquecimento a 90°C e
pH 3-4, enquanto que em pH 6-7 ndo houve um aumento ou diminuicdo notaveis. Quando
a temperatura foi posteriormente aumentada para 120°C, a concentragdo de STX comegou
a declinar apds 10 minutos (pH 6-7) e 40 minutos (pH 3-4).

Em um experimento de degradacdo realizado por Negri et al. (1997), a temperatura de
90°C em pH 7,0, a concentracdo de C-toxinas diminuiu para niveis indetectaveis apos 60
minutos de aquecimento, e houve um aumento na concentracdo de dcGTX2 e dcGTX3,
com pico em 20-30 minutos, sendo posteriormente degradadas a mesma concentracdo
inicial. A toxicidade da amostra dobrou nos primeiros 20 minutos, depois decresceu para

30% da sua toxicidade original apos 60 minutos.

Castro et al. (2004), ao avaliarem o efeito da temperatura na producédo e estabilidade de
saxitoxinas, em pH 9-10, encontraram que essas eram estaveis por longos periodos: pelo
menos 30 dias a 25°C e 50 dias a 19°C. Os resultados indicaram que 0s epimeros
GTX2/GTX3 ou STX podem ser estabilizados no meio por complexacéo, ou ligacdo com

outras substancias. Dessa forma, os autores advertem que a simples filtracdo pode néo
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garantir a seguranca do suprimento de &gua, e que a remocdo de saxitoxinas deve ser

considerada mesmo apds o decaimento da floracdo de cianobactérias.

Ao avaliar a estabilidade de saxitoxinas ao armazenamento, Indrasena e Gill (2000b)
constataram que, a 25°C, o contetdo de STX em pH 6 e 7 aumentou em 1,4% e 2,5%,
respectivamente, apos um més. Em pH baixo (pH 3-5) ndo houve mudanca significativa. A
temperatura de 5°C (pH 3-5), a concentracdo de STX também permaneceu estavel,
enquanto que em pH 7 houve aproximadamente 13% de decréscimo apds 4 meses. Fica
claro, entdo, que STX é mais estavel em niveis baixos de pH. A temperatura de -35°C
nenhuma saxitoxina analisada (C-toxinas, GTX1, 2, 3 e 4, neoSTX e STX) apresentou

mudanca em sua concentragdo apos 4 meses.

Pouco se sabe a respeito da degradacdo de saxitoxinas no ambiente natural. Estudos
realizados por Jones e Negri (1997) demonstraram a persisténcia de saxitoxinas
provenientes da espécie Anabaena circinalis por trés meses em agua de rio, e por periodos
ainda mais longos em &gua destilada, a 25°C. Esses autores chamam a atencdo para o
aumento de mais de cinco vezes da toxicidade das saxitoxinas, conforme as C-toxinas

predominantes foram convertidas a dc-GTXs que sdo mais toxicas.

Com relacdo a biodegradacdo de saxitoxinas, um recente estudo indicou que elas sdo
suscetiveis a degradacdo bacteriana durante a passagem em unidade de tratamento
biolégico. No entanto, enquanto a concentracdo das C-toxinas predominantes decrescia,
havia um aumento de GTX2 e GTX3, como resultado da modificacdo estrutural ocorrida
durante o tratamento biol6gico, aumentando muito a toxicidade da &gua filtrada (Kayal et
al., 2008).

3.4 - TRANSFORMACOES DE SAXITOXINAS

As moléculas de saxitoxinas podem sofrer transformacdes quimicas que levam a producédo
de uma variedade de congéneres. Certas condi¢cbes ambientais podem favorecer a
estabilidade ou a interconversdo de analogos de saxitoxinas. Embora esses processos
ocorram principalmente no ambiente extracelular, reagfes de transformagdo podem

também ocorrer dentro das células de cianobactérias, como resultado do envelhecimento,
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tanto em culturas de laboratorio quanto em floragdes naturais. Algumas transformacdes

levam ao aumento de toxicidade, enquanto outras a diminuig&o.

Em estudos prévios sobre transformacéo de saxitoxinas em sistemas marinhos, cinco tipos
de reagdes de transformacéo foram identificados (Jones e Negri, 1997):

(1) Hidrolise dos grupos carbamoil e N-sulfocarbamoil para formar analogos decarbamoil:
GTX2 — dc-GTX2

GTX3 — dc-GTX

Cl — dc-GTX2

C2 — dc-GTX3

GTX5 — dc-STX

(2) Hidrolise (dessulfonacdo) do grupo N-sulfocarbamoil para formar analogos carbamato:
Cl - GTX2

C2 — GTX3

GTXS5 — STX

(3) Clivagem redutiva do grupo Cy;-sulfato para formar analogo dessulfatado:

C1/2 - GTX5

GTX2/3 —- STX

(4) B — o epimerizacdo

C2—-Cl1

GTX3 — GTX2

dc-GTX3 — dc-GTX2

(5) Reducdo do grupo N;-OH:

GTX1 — GTX2

GTX4 — GTX3

GTX6 — GTXS

neoSTX — STX

Negri et al. (1997) analisaram a mudanca da composi¢cdo de saxitoxinas ao longo do
envelhecimento da cultura de Anabaena circinalis, uma espécie de cianobactéria
filamentosa. A medida que a cultura envelhecia, a concentracio de C-toxinas diminuia, e
era observada a formacdo de toxinas decarbamoil — dcGTX2 e dcGTX3 (perda do N-
sulfocarbamoil pelas C-toxinas). E provavel que as toxinas dcGTX sejam, em sua maior

parte, derivadas da hidrdlise quimica das C-toxinas, devido a natureza instavel das C-
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toxinas em pH neutro (Oshima, 1992 e Shimizu, 1993, apud Negri et al., 1997). Como as
decarbamoilgoniautoxinas sdo muito mais toxicas que as C toxinas, essas transformacdes

também levam a um aumento na toxicidade da amostra ou da floracéo ao longo do tempo.

A temperatura e o pH do meio tém papel fundamental nas transformacdes de saxitoxinas.
Castro et al. (2004) observaram que, a temperatura de 19°C e pH 9-10, houve um grande
aumento na producdo de GTX2/3 e concomitante diminuicao de STX. Isso sugere que STX
pode ser transformada para produzir GTX2/3 no meio extracelular. Diferentemente, em
25°C, a concentracdo de STX continuou a crescer no meio extracelular, e os epimeros
GTX2/3 cresceram lentamente ao longo do tempo. Os autores destacam também que C.

raciborskii C10 produziu mais saxitoxinas na menor temperatura analisada (19°C).

Segundo estudo realizado por Indrasena e Gill (2000a) com saxitoxinas purificadas e
parcialmente purificadas, a toxicidade total aumentou levemente em pH 3-4, a 90°C,
enguanto que em pH 6-7 houve um declinio gradual. Os autores declaram que é dificil
determinar o destino das toxinas durante aquecimento em temperaturas moderadamente

altas (100 a 110°C) devido a possivel simultanea converséo e destruicéo.

No mesmo estudo supracitado, a concentracdo de STX (a variante mais toxica) cresceu
vagarosamente e gradualmente ap6s 40 minutos de aquecimento a 90°C e em pH 3-4,
enquanto que em pH 6-7 ndo houve aumento ou diminuicdo notaveis de sua concentragéo.
STX pode ser produzida pela conversdo de GTX2/3, toxina B1 e neoSTX, em aquecimento
brando e pH baixo. A conversdo de GTX2/3 em STX pelo aquecimento em pH baixo se da
pela eliminacdo redutiva do grupo sulfonil (Shimizu, 1988 apud Indrasena e Gill, 2000a).
NeoSTX pode ser convertida em STX pela clivagem redutiva do grupo N-hidroxil. Em
temperaturas mais altas (110 a 130°C) a concentragdo de STX comecou a decrescer apos
um determinado tempo, sendo que as maiores taxas de declinio se deram nos valores de pH

maiores (6 a 7).

Vale et al. (2008) avaliaram a influéncia do pH de extragdo na toxicidade de saxitoxinas.
Seus resultados indicaram que a extracdo em pH baixo de amostras de mexilhdo
contaminadas por saxitoxinas aumenta a toxicidade das amostras, & medida que saxitoxinas
pouco toxicas sdo transformadas em analogos mais toxicos. 1sso também é corroborado por

Alfonso et al. (1993 apud Vale et al., 2008), que demonstraram a ocorréncia de
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transformagdo de saxitoxinas apos fervura em pH 1,1 por 10 minutos: GTX5 — STX;
GTX6 — neoTSX; C1 — GTX2; C2 — GTX3; C3 — GTX1; C4 — GTX4. Todas essas

transformacdes levaram a um aumento de toxicidade.

Com base nesses dados, percebe-se que em pH acido ha aumento de toxicidade, enquanto
que em pH proximo ao neutro ela decresce gradualmente, e que a maior parte dos analogos
de saxitoxinas sdo termicamente estaveis em temperatura normal de fervura, no pH

habitual da agua de uso doméstico (em torno de 7).

3.5 - APLICACAO DA COAGULACAO E SEDIMENTACAO NA REMOCAO DE
CIANOBACTERIAS E CIANOTOXINAS

N&do é recente a preocupacdo com a remocdo de microalgas durante o processo de
tratamento de agua para consumo humano. Muitas espécies criam problemas de gosto e
odor na agua, além de serem precursoras de subprodutos de desinfeccdo (como
trihalometanos e acidos cloroacéticos) e também provocarem a obstrucéo dos filtros. Além
disso, como abordado previamente, algumas cianobactérias produzem toxinas, e ainda, sdo
organismos produtores de compostos que conferem sabor e odor a agua, como a geosmina,
0 que compromete expressivamente sua qualidade e seguranca para a salde da populagéo.
Remover esses organismos da agua é dificil devido ao seu pequeno tamanho, baixa

densidade, e carga superficial negativa.

A primeira agdo remediativa adotada pelas companhias de dgua diante de uma floragdo de
algas é tentar resolver o problema na fonte. Tratamento quimico com sulfato de cobre é a
técnica mais comumente utilizada para controlar floragcbes de algas em reservatorios.
Aplicacdo de cal é ocasionalmente usada como um tratamento alternativo. A maior
desvantagem associada ao uso de algicida é que ele pode levar a lise celular e a
subseqiente liberacdo de toxinas dissolvidas, como mostrado em varios estudos durante
floracbes de Microcystis aeruginosa tratadas com sais de cobre. A biodegradacdo das
toxinas dissolvidas no reservatorio pode demorar varios dias a semanas; durante tais
periodos, as unidades de tratamento de agua devem ser capazes de lidar eficientemente
com essas toxinas (Bruchet et al., 1998).
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A prética no Brasil, quando se constata uma floragdo de cianobactérias toxicas em um
manancial, é a interrupcdo do uso dessa &gua para tratamento (Amaral et al., 2001). Isso
porque os processos fisicos e quimicos associados ao tratamento convencional podem
desencadear a lise celular com consequente liberacdo de compostos toxicos intracelulares,
que ndo sdo removidos pelo tratamento em ciclo completo. A tentativa de adequar a 4gua
bruta aos padrdes de qualidade da agua para consumo humano, por meio de técnicas
regulares, pode ampliar o risco a saude do consumidor. No entanto, tem se buscado
metodologias capazes de promover um tratamento efetivo na remoc¢do de cianobactérias
e/lou suas toxinas nas estacGes de tratamento, pois a interdicdo do uso de agua de

mananciais contaminados implica uma série de problemas sociais e sanitarios.

3.5.1 Mecanismos de coagulacgdo atuantes na remocao de algas e cianobactérias

Em vérias partes do mundo foram e tém sido realizados estudos sobre a remocéo de algas,
cianobactérias e cianotoxinas em varias etapas do processo de tratamento de agua. Por
meio do tratamento de agua adequado, é possivel obter-se uma excelente remocdo de

células de algas, cianobactérias e seus metabdlitos.

Antes de tudo, vale destacar que algas e cianobactérias, embora facam parte de grupos
taxonémicos distintos, apresentam muitas semelhancas em rela¢do ao seu comportamento
durante os processos de tratamento de agua, por serem, em sua maioria, organismos de
pequenas dimensoes e esféricos. Além disso, durante muito tempo as cianobactérias foram
consideradas como sendo algas, pelo fato de serem fotossintetizantes. Dessa forma, sdo

também expostas neste trabalho pesquisas referentes a remocéo de algas.

A eficiéncia de remogdo de algas varia de caso para caso, geralmente dependendo das
caracteristicas de qualidade da agua bruta (como carga organica adicional), espécies de
algas presentes e suas caracteristicas morfologicas e fisiologicas e parametros relevantes
dos processos de tratamento, como pH de coagulacgdo, tipo e dosagem de coagulante,

energia de entrada e tempo de floculagdo (Vlaski et al., 1996).

Na sequéncia do tratamento, a fase da aglomeracdo (coagulacdo/floculagcdo) ¢é

provavelmente a mais critica na remogdo de algas. A baixa densidade das algas tende a
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manté-las continuamente no estado flutuante. Dessa forma, condi¢fes de coagulagdo que
produzam um floco com boas caracteristicas de sedimentacdo sdo essenciais para uma

sedimentacdo eficiente.

Analisando a prética de tratamento de agua na remoc¢do da cianobatéria Microcystis
aeruginosa, Vlaski et al. (1996) confirmaram o que ja havia sido reportado por Edzwald
(1993), que para a etapa de sedimentacdo ser efetiva sao requeridos extensos periodos de
floculacdo. Além disso, flocos de algas frequentemente demandam doses mais altas tanto

de coagulantes quanto de auxiliares de floculagao.

Segundo Edzwald (1993), a estabilidade da suspensdo de algas, o que dificulta a sua
remocao por processos de tratamento de agua convencionais, deve-se a trés fatores: (1)
interacOes eletrostaticas repulsivas por causa da carga superficial, (2) efeito hidrofilico em
razdo das moléculas de &gua adsorvidas na superficie das células e (3) efeito estérico

devido as macromoléculas adsorvidas ou matéria organica extracelular.

A coagulagéo por adsorcdo e neutralizacdo de carga forma a base da desestabilizacdo e
agregacao, e pode ser empregada para desestabilizar tanto suspensdes de algas quanto de
bactérias. Além disso, um grande nimero de agregados € formado pelo mecanismo de
formacdo de ponte. No entanto, no caso de algas filamentosas, algas grandes ou espécies
ciliadas, uma floculagdo satisfatoria s é alcancada quando grandes quantidades de flocos
de hidroxido de aluminio sdo produzidas na agua, os quais capturam as algas - mecanismo

de varredura (Bernhart e Clasen, 1991).

Simples coagulacdo as vezes ndo é suficiente para desestabilizar suspensdes de algas.
Enquanto a carga superficial € uma importante propriedade das algas que afeta sua
estabilidade, outros fatores sdo também importantes, como a matéria organica extracelular
(MOE).

Alguns tipos de algas tém compostos macromoleculares adsorvidos a sua parede celular
periférica, que consistem principalmente de polissacarideos, pectinas, lipoproteinas e
acidos poliaminicos. Essas substancias que recobrem a alga tém uma consisténcia
gelatinosa, sdo excretadas durante o seu crescimento e influenciam substancialmente no

comportamento de sedimentacdo e filtracdo de algas floculadas. Muitas delas, segundo
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Bernhart e Clasen (1991), se comportam como polieletrolitos anidnicos, enquanto algumas
parecem ser de natureza ndo-idnica. A MOE pode causar estabilidade devido a efeitos
estéricos, ou pode auxiliar a floculacdo através da formacao de pontes entre as particulas,

dependendo da forca ibnica (Edzwald, 1993).

A experiéncia de tratamento de agua de diferentes lagos, conforme descreve Bernhart e
Clasen (1991), mostrou que algas, como Planktosphaeria e grandes diatomaceas, assim
como bactérias que oxidam ferro e manganés, podem ser quase completamente eliminadas
por dosagens relativamente altas de sulfato de aluminio (>0,5 mg Al/L), em pH de
floculacdo aproximadamente 7 (predominéncia do mecanismo de varredura). Em contraste,
nem mesmo 0,8 mg Al/L e uma dosagem de auxiliar de floculacdo ndo-i6nico conseguem
uma eliminacdo de 60% de outros tipos de algas, como Cryptomonas (espécie flagelada),
mesmo que elas ocorram em quantidades tdo pequenas quanto 20 cel/mL. Algas mdveis,
como o dinoflagelado Gymnodinium, néo séo retidas de modo algum. A porcentagem de

remocao varia para pequenos flagelados e ciliados.

Speedy et al. (1969) encontraram uma remocdo média de 37% das algas ap6s coagulacdo
com sulfato de aluminio, floculacéo e sedimentacdo, em aguas que continham uma grande
guantidade de algas, dentre as quais diatoméaceas, cianobactérias (Aphanizomenon e
Oscillatoria), Euglena e Chlamydomonas. Os autores mencionam que o floco de aluminio
é muito pequeno e leve, e como resultado, muitas algas ndo séo carregadas ou, se moveis,
sdo capazes de se soltar do floco. Com a interrupcéo do uso de aluminio, e com a utilizacdo
de cal, tanto para clarificagdo quanto para abrandamento, a remocao alcancada foi de 97%
apos a sedimentacdo. A forte concentracdo do floco de cal captura as algas presentes e as

carregam para o fundo do tanque.

Bernhart e Clasen (1991) reportaram que a remoc¢do de Oscillatoria rubescens, uma
espécie de cianobactéria filamentosa, foi muito mais eficiente com a adi¢do de auxiliar de
floculagdo aniénico ou n&o-ibnico em tanques consecutivos de flocula¢do. Polimeros

naturais, como produtos ndo-idnicos e anidnicos de amido, séo particularmente adequados.

No caso de algas flageladas (como Cryptomonas e Rhodomonas), Bernhart e Clasen (1991)
destacam que elas sdo capazes de se liberar do floco agregado em virtude de sua

mobilidade, fenbmeno ja comentado por Speedy et al. (1969). Altas dosagens de sais
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metalicos, em pH 7, com formagdo de hidréxidos metalicos, podem garantir uma remocao
de 50% dessas algas por varredura. Entretanto, uma coagulacao satisfatdria s6 ocorrera se a
motilidade das células for inibida antes da adi¢do do coagulante. Isso pode ser conseguido
usando agentes oxidantes, como 0zonio e permanganato de potassio, ou mesmo cloro e

dioxido de cloro.

Considerando, portanto, a grande influéncia das caracteristicas das algas e cianobactérias
sobre os mecanismos de coagulacdo, € de se esperar que cianobactérias como Microcystis
(de forma unicelular colonial) e Cylindrospermopsis (de forma filamentosa), apresentem
remoc0es distintas durante o tratamento de agua, o que dificulta muito o processo quando

esses dois géneros estdo presentes.

3.5.2 — Remocdao de cianobactérias

Ha alguma controvérsia na literatura a respeito da eficiéncia do tratamento convencional
(coagulacdo, floculacdo, sedimentacdo, filtracdo e cloracdo) para remocdo de células de
cianobactérias. Alguns artigos relatam a ocorréncia de lise celular, liberacdo de toxinas
intracelulares e compostos que conferem gosto e odor a 4gua, enquanto outros relatam néo

ter havido nenhuma liberagdo de tais compostos na agua (Teixeira e Rosa, 2006).

Coagulantes como sulfato de aluminio, sulfato de ferro, cloreto férrico, e coagulantes
polimerizados como cloreto de polialuminio (PAC), tém sido utilizados com sucesso para
tratamento de aguas ricas em algas. Segundo Teixeira e Rosa (2006), coagulantes pré-
polimerizados tém algumas vantagens sobre os coagulantes metalicos: melhor eficiéncia
geral de tratamento; faixa de pH de trabalho mais ampla; menor sensibilidade a

temperaturas mais baixas; e menor concentragdo residual de ion metalico.

Experimentos conduzidos pela UKWIR® (apud Hart et al., 1998) mostraram que as
condigcdes de vazdo e mistura associadas ao tratamento de agua ndo sdo capazes de
promover a lise celular ou liberacdo de toxinas. Acrescenta-se que mudangas no pH de 5
para 9 ndo causaram nenhuma liberagdo de toxinas intracelulares. Nesse trabalho, a

coagulacdo com sulfato de aluminio mostrou-se efetiva na reducdo da concentracdo total

® UK Water Industry Research Limited.
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de microcistina. Porém, isso foi devido a remocdo das células de cianobactérias, e ndo da

remocao de toxinas extracelulares, de forma que a concentragdo destas continuou a mesma.

Experimentos realizados por Chow et al. (1999), na avaliacdo do impacto dos processos
de tratamento convencionais nas células da cianobactéria Microcystis aeruginosa, em
escala de bancada e piloto, demonstraram néo ter havido dano celular durante tratamento
da agua com sulfato de aluminio, durante acdo mecanica (na mistura rapida), e durante
floculacdo, o que foi indicado pelos seguintes resultados (obtidos por teste de jarros e
avaliacdo da densidade e viabilidade celular, contetdo de clorofila-a e ficocianina, e
concentracdo de microcistina extracelular): ndo houve mudanca significativa no contetido
de clorofila-a demonstrando néo ter ocorrido dano as células, nem liberacdo de toxinas; a
viabilidade celular® foi de 100% ap6s coagulagdo, com dosagem média (2,4 mg/L, pH
sendo reduzido de 8,7 para 7,2) e 6tima de sulfato de aluminio (4,8 mg/L, pH sendo
reduzido de 8,7 para 6,7); ndo houve variacdo da viabilidade celular nem liberacdo
adicional de microcistina-LR durante mistura rapida (G = 480 s™* durante 1 minuto); apds
floculacdo, as células permaneceram intactas no sobrenadante e no lodo, o que foi
demonstrado pelo estudo de viabilidade e densidade de células, indicando que a floculagdo
ndo causou a liberacdo de microcistina-LR pela espécie M. aeruginosa. O estudo em escala
piloto confirmou esses resultados. Entretanto, os autores ndo comentam sobre o

comportamento do lodo acumulado a partir da sedimentacdo dos flocos.

Em estudo anterior, Chow et al. (1998), com a utilizacdo de cloreto férrico como
coagulante, observaram uma reducdo na liberacdo de microcistinas por célula durante o
periodo de experimento. Isso indicou claramente que a adi¢éo de cloreto férrico ndo causou
danos as células de Microcystis aeruginosa — o que liberaria toxinas. Os autores também
constataram que a adicao de cloreto ferrico na dgua estimulou o crescimento das espécies
Anabaena circinalis e Microcystis aeruginosa, o que pdde ser observado pelo aumento do
namero total de células quando o referido coagulante foi utilizado — quanto maior a dose
de coagulante utilizada, maior foi o aumento do numero total de células, comparando-se
com o controle. Segundo os autores, isso pode indicar que o ferro € um nutriente limitante

na agua do reservatorio utilizado para o experimento.

® Mede o niimero de células com uma membrana celular intacta (Chow et al., 1998).
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Vlaski et al. (1996) obtiveram uma remocao de 87% de células de Microcystis aeruginosa
apo6s sedimentacdo, sob condi¢bes otimizadas de coagulacdo com cloreto férrico e
floculacdo. Drikas et al. (2001) encontraram resultado semelhante: uma remocéo de 70 a
83% de celulas de M. aeruginosa apos coagulacdo (dosagem de 65 mg/L de sulfato de
aluminio), floculacdo e sedimentacdo, utilizando testes de jarros. Os autores demonstraram
também que o aluminio ndo teve efeito significativo na viabilidade celular, e que a

floculacdo ndo causou uma liberagéo adicional de microcistina-LR na agua.

No contexto da remocdo de células da cianobactéria Microcystis aeruginosa, utilizando
cloreto férrico como coagulante, foi demonstrada por Vlaski et al. (1997) a influéncia da
dose de coagulante, do valor do pH de coagulacdo e das condicGes de floculacdo no
tamanho do floco produzido, assim como em sua densidade - caracteristicas que afetam a
sedimentacdo. Variando a dose de coagulante, eles constataram uma variagdo da
frequéncia dos tamanhos dos flocos (na regido de tamanhos maiores, >50um, e na regido
de tamanhos menores, <50um), durante floculacdo, e ap6s sedimentacdo. Vale ressaltar
que a dose Otima de coagulante depende da caracteristica da agua bruta como, por

exemplo, a concentracdo de algas presente.

Em relacdo ao valor do pH de coagulacdo, Vlaski et al. (1997) observaram que em pH 6,
comparando-se com pH 7 e 8, houve um aumento da frequéncia de particulas na regido de
tamanhos maiores de flocos (>50um). Em valores de pH entre 7 e 8, a aglomeracdo de
algas provavelmente é alcancada unicamente por varredura; isso foi confirmado pelas
medidas da carga superficial negativa dos flocos. Em condicdes de valores de pH menores,
adsorcdo e neutralizacdo de carga contribuem substancialmente a floculagdo das particulas,
além de ocorrer simultaneamente coagulagdo por varredura (dependente da dose de
coagulante). Nesse estudo, essa Ultima condicao resultou em uma floculagdo mais eficiente
e quase duplicou a eficiéncia de remocao, sugerindo que adsorc¢éo e neutralizagédo de carga
desempenham um importante papel na floculagdo de algas, como constatado também por
Bernhardt e Clasen (1991).

O uso de auxiliares de coagulacdo organicos ou inorganicos, de natureza cationica, ndo-
ibnica ou anidnica tem se mostrado benéfico em varios casos, especialmente quando estdo
envolvidas baixas concentracdes de particula. A experiéncia mostra que 0s polimeros

catidnicos sinteticos sdo muito mais eficientes que os outros. Nos testes realizados por
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Vlaski et al. (1997) foi demonstrado que uma melhor aglomeracéo foi conseguida com a
utilizacdo de um polimero catiénico. Seu uso resultou em uma maior por¢do de particulas
na regido de tamanhos maiores. Além disso, 0 aumento da dose de polimero teve como
conseqiiéncia a diminuicdo do volume da fracdo de particulas de tamanhos maiores. 1sso
sugere que os flocos ficaram mais densos, o que implica na importancia da relagdo

tamanho-densidade do floco na eficiéncia do processo posterior (sedimentagéo).

Isso é corroborado por varios estudos, inclusive Amaral et al. (2001), que verificaram que
0 uso de polimero ndo-idnico ou catidnico é bastante efetivo, tanto para reducdo da cor e
turbidez como para remocao de cianobactérias.

Teixeira e Rosa (2006) encontraram melhor remocéo de células de Microcystis aeruginosa
utilizando WAC’ do que sulfato de aluminio, sem haver danos nas células, durante os
processos de coagulacdo, floculagdo e sedimentacdo, e com uma dosagem de coagulante
variando de 2 a 20 mg/L Al,O3.

Dois estudos realizados no Brasil avaliaram a eficiéncia de remogdo de
Cylindrospermopsis raciborskii — Oliveira (2005) e Santiago (2008) — e Microcystis
protocystis — Santiago (2008) — por meio da sedimentacdo e da flotacdo por ar dissolvido,

em escala de bancada, utilizando o teste de jarros.

No trabalho desenvolvido por Oliveira (2005) — em &gua contendo cerca de 10° cel/mL de
Cylindrospermopsis raciborskii e coagulada com sulfato de aluminio em valores de pH na
faixa de 5,5 a 7 — obteve-se remog&o de clorofila-a de até 86%. As melhores eficiéncias de
remocdo de turbidez e clorofila-a foram obtidas no valor de pH de coagulacao igual a 5,5,

no qual o mecanismo de adsorcao-neutralizacdo de cargas é favorecido.

Santiago (2008) utilizou dois coagulantes, sulfato de aluminio e cloreto férrico, e uma
faixa de pH de 5,5 a 8, em agua destilada inoculada com células de Cylindrospermopsis
raciborskii ou de Microcystis protocystis, com densidade final de células de cerca de 10°

cel/mL. Seus resultados mostram eficiéncia de remocéo insatisfatoria de C. raciborskii

" WAC: polihidroxiclorosulfato de aluminio, um coagulante de aluminio pré-polimerizado, com um cétion
altamente carregado e parcialmente neutralizado, assim a coagulacdo é predominantemente por neutralizacdo
de carga (Teixeira e Rosa, 2006).
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tanto por sedimentacdo quanto por flotacdo, influenciada, principalmente, pela morfologia
das células dessa cianobactéria. O cloreto férrico apresentou melhor desempenho do que o
sulfato de aluminio nos ensaios de sedimentacdo, principalmente para as células de M.

protocystis e nas dosagens mais altas (25 a 40 mg/L).

Uma pesquisa realizada pela Universidade Federal de Vicosa (UFV), como parte do
Programa de Pesquisas em Saneamento Basico (PROSAB), também avaliou a remocéo de
cianobactérias por meio de técnicas convencionais de tratamento de dgua (Morais et al.,
2009). Foram realizados ensaios de bancada, com agua de estudo contendo 10° cel/mL de
Microcystis aeruginosa ou Cylindrospermopsis raciborski, utilizando sulfato de aluminio

como coagulante, e faixa de pH de 5 a 8.

A remocdo de células de M. aeruginosa ap6s sedimentacgdo foi superior a 90% a partir do
pH 6,5, sendo que as melhores eficiéncias foram obtidas em valores de pH de 7,0 a 8,0,
para dosagens de sulfato de aluminio acima de 8 mg/L. Com células de C. raciborskii, a
faixa de pH que apresentou melhores resultados de remocédo (acima de 90%) foi de 6,5 a
7,5, principalmente com as dosagens mais altas de coagulante (20 a 25 mg/L). A
coagulacdo com valor de pH igual a 8,0 apresentou uma pequena regido com boa remocao
(acima de 90%), com dosagens altas de sulfato de aluminio (a partir de 32 mg/L) (Morais
et al., 2009).

Outro estudo, com a mesma espécie de cianobactéria — C. raciborskii — foi realizado por
Amaral et al. (2001) em escala de bancada e escala real (unidade de tratamento compacta
pressurizada). A agua continha cerca de 10° cel/mL de C. raciborskii, e foi testada a
utilizacdo de sulfato de aluminio isoladamente ou em associagdo com carvao ativado em
po, polimero ndo-ibnico e polimero catidnico. Os testes em escala de bancada, mesmo
utilizando dosagens altas de sulfato de aluminio (80 a 90 mg/L) ndo apresentaram
resultado satisfatorio de remocéao de turbidez e cor da dgua (mé&ximo de 60% e 70% de
remoc&o, respectivamente) apos sedimentagdo. A combinacdo do sulfato de aluminio com
carvao ativado em poO e polimeros (principalmente o n&o-idnico) produziu resultados

melhores de remocao, sobretudo de cor.

Com base nos estudos abordados, pode-se concluir que 0s processos de tratamento

convencionais, utilizando sulfato de aluminio ou cloreto férrico como coagulantes, séo
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eficientes para remover células de Microcystis aeruginosa. Ja com relacdo a eficiéncia de
remocdo de células de Cylindrospermopsis raciborski, hd divergéncias. Alguns estudos
apontam boa eficiéncia de remoc¢do, enquanto outros mostram certa dificuldade em se

remover essa espécie filamentosa de cianobactéria.

3.5.3 — Remogao de cianotoxinas

Em relacdo as toxinas de cianobactérias, existem muitos mecanismos pelos quais elas
podem entrar na agua para abastecimento. Um deles é a ocorréncia de lise celular no
préprio reservatorio, ou outra fonte de agua, o que resulta na liberacdo de toxinas
dissolvidas, que vao ser levadas a estacdo de tratamento. Outro possivel mecanismo é
quando células saudaveis contendo toxinas entram na estagdo e passam pelos processos de
tratamento intactas até a torneira do consumidor. Existe também a possibilidade que
células de cianobactérias tdxicas possam ser destruidas pelos ambientes quimicos e fisicos
associados ao tratamento de agua, que podem causar lise celular e liberacdo de toxina,
novamente com as toxinas chegando até o consumidor (Hart et al., 1998).

Os diferentes tipos de cianotoxinas exibem comportamentos variados nos processos de
tratamento de agua. Utilizando sulfato de aluminio como coagulante, Keijola (1988)
reporta, por exemplo, que a anatoxina-a foi removida a metade de sua concentracao inicial
durante o processo de coagulacdo com adicdo simultanea de carvdo ativado em po,

enguanto as hepatotoxinas ndo foram removidas eficientemente.

Os processos de tratamento convencionais (coagulacdo, floculacdo, sedimentacéo,
filtracdo) s&o ineficientes na remogéo de metabdlitos extracelulares dissolvidos (toxinas e
compostos que conferem sabor e odor), como mostrado em estudos realizados por Keijola
(1988), Hart et al. (1998), Hoeger et al. (2004), entre outros.

Hoeger et al. (2004) observaram que, mesmo com uma excelente remocéao de células de
cianobactérias da agua bruta (>99%), ap0s um processo de tratamento convencional
(floculacdo, sedimentacdo, adicdo opcional de carvdo ativado em pd, filtracdo em areia,

cloracdo), ndo foi alcangada a eliminacéo das toxinas liberadas ou ja presentes na agua.
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A média de eliminagdo de microcistinas e saxitoxinas na estacdo de tratamento estudada
por Hoeger et al. (2004) foi de aproximadamente 40% apds sedimentacdo e 60% apos
filtracdo. Essa porcentagem de remocéo deveu-se a remocao de células, e ndo a remocéo de
toxinas livres. Ressalta-se que esse € um dos raros trabalhos que relatam a remocéao de
saxitoxinas no tratamento convencional. Os autores encontraram também que a propor¢do
de microcistina extracelular (livre) aumentou de 17,5% na agua bruta para 97,9% apds
sedimentacdo e filtracdo. Isso pode ser explicado pela degradacdo do material celular no
lodo do decantador e das células que permanecem no filtro de areia. Dessa forma, a
remocao completa do lodo e a lavagem dos filtros no tempo adequado sdo essenciais para

minimizar o0 aumento da concentragdo de cianotoxinas na agua filtrada.

Assis (2006), ao estudar a remocao de microcistinas por meio de flota¢do por ar dissolvido,
utilizando &gua de estudo contaminada com material de lise celular, incluindo
microcistinas dissolvidas, verificou que, quando utilizado sulfato de aluminio como
coagulante, com valores de pH de coagulacdo de 5 e 7, a remocdo de microcistinas
extracelulares foi baixa (entre 30 e 50%). Quando utilizado cloreto férrico como
coagulante, a remocdo de microcistinas extracelulares apés coagulacdo/floculacao/flotacéo,
também ndo foi eficiente. Apesar do estudo de Assis (2006) enfocar a flotacdo e nédo
sedimentacdo, o comportamento em relacdo as microcistinas dissolvidas é representativo,
pois € basicamente influenciado pelas etapas de coagulacdo e floculacdo. O
comportamento observado é compativel com os resultados de outros estudos, que mostram
a ineficiéncia na remogéo de toxinas dissolvidas durante tratamento convencional (Keijola,

1988;, Hart et al., 1998; entre outros), e flotagédo por ar dissolvido (Teixeira e Rosa, 2006).

O ideal é remover as células de cianobactérias intactas, pois se espera que retenham 0s
metabolitos dentro da célula — a ndo ser que sejam rompidas durante o processo de
tratamento. Por outro lado, mesmo se forem removidas intactas, elas sdo acumuladas no
lodo do decantador e retidas no filtro, e nesses ambientes podem sofrer lise e liberar
toxinas, como processo natural de envelhecimento. Dessa forma, ndo se deve preocupar
apenas com a remocdo das células, mas também com a remocédo do lodo do decantador
com maior periodicidade, e lavagem dos filtros em tempo adequado, diminuindo a

possibilidade de ocorréncia de lise e liberagéo de toxinas.
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3.6 — LISE CELULAR NO DECANTADOR

O lodo acumulado nos decantadores pode aumentar a concentracdo de toxinas na agua
clarificada, devido a lise das células de cianobactérias. Assim, a agua potavel pode ser uma

das principais fontes de exposi¢do do homem as cianotoxinas.

Raros trabalhos abordam ou mencionam esse tema. Um deles é relatado por Drikas et al.
(2001). Nesse trabalho, os autores realizaram experimentos em escala de bancada e piloto
para avaliar a eficiéncia de remocdo de células da cianobactéria Microcystis aeruginosa
durante os processos de tratamento convencionais, utilizando sulfato de aluminio como
coagulante. Eles avaliaram também a ocorréncia de lise celular e liberagdo de microcistinas
no lodo sedimentado. As Figuras 3.6 e 3.7 reproduzem os resultados obtidos em relacdo a

densidade de células e microcistinas no lodo sedimentado.
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Figura 3.6 — Concentracgdo de células de M. aeruginosa no lodo sedimentado (Drikas et

al., 2001).
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Figura 3.7 — Concentracdo de microcistina-LR extracelular e total no lodo sedimentado
(Drikas et al., 2001).
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Da Figura 3.6 verifica-se que a densidade de células caiu para a metade do seu valor inicial
aproximadamente no terceiro dia, e foi continuamente diminuindo durante o periodo do
experimento (14 dias). Ja na Figura 3.7 € possivel observar que a concentracao extracelular
de microcistinas aumentou até o segundo dia, quando a concentracdo extracelular
essencialmente equiparou-se a concentragdo total de microcistina. Esse aumento da
concentracdo extracelular de microcistina indicou a quebra das células e liberacdo de
toxinas, que ocorreu em apenas dois dias ap0os o inicio do experimento. Apos o quinto dia
tanto a concentracdo total de microcistina quanto a extracelular comecaram a diminuir,

indicando sua degradacao, e chegando praticamente a zero no 13° dia.

O comportamento das células de Cylindrospermopsis raciborskii e saxitoxinas (neoSTX e
STX) durante armazenamento do lodo, utilizando dois valores de pH de coagulacéo, 6 e 7,
foi investigado por Oliveira (2005). Para as trés dosagens de sulfato de alum testadas,
verificou-se que houve um decaimento significativo da concentracdo de clorofila-a
(biomassa das células) até do 10° dia de armazenamento do lodo, que foi posteriormente

diminuindo de forma menos acentuada (Figura 3.8 e Figura 3.9).

Clorofila-a (ugiL)

X
0 5 10 15 20 25 30
Tempo de Armazenamento do Lodo (dias)

|—X—Sem coagulante —— D=14mg/L —&—D=16mg/L —@—D=23mg/L |

Figura 3.8 — Concentracdo de clorofila-a ao longo do periodo de armazenamento do lodo
para valor de pH de coagulagéo igual a 6,0 (Oliveira, 2005).

Ao mesmo tempo em que decaiu a concentracdo de clorofila-a, foi observado que, desde o
inicio do experimento até o 10° dia de armazenamento, tanto a concentracdo de neoSTX
qguanto de STX aumentaram, menos na amostra em que ndo foi adicionado coagulante,
com pH de coagulagéo igual a 6 (Figura 3.10).
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Figura 3.9 — Concentracdo de clorofila-a ao longo do periodo de armazenamento do lodo
para valor de pH de coagulagéo igual a 7,0 (Oliveira, 2005).
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Figura 3.10 — Concentragdo de toxinas ao longo do periodo de armazenamento do lodo,
para valor de pH de coagulacéo igual a 6,0. (a) sem coagulante; (b) d = 14 mg/L; (c) d = 16
mg/L; (d) d = 23 mg/L (Oliveira, 2005).

Ao utilizar pH de coagulacdo igual a 7, os resultados encontrados por Oliveira (2005)
mostram uma grande diferenga no comportamento das toxinas STX e neoSTX durante 0s
dias de armazenamento de lodo, em relacdo ao pH 6, como pode ser observado
comparando-se as Figuras 3.10 e 3.11.

Quando utilizado pH de coagulagdo igual a 6, pode-se observar que, mesmo apds 30 dias
de armazenamento, ainda foi possivel detectar a presenga de STX na &gua. J& com pH 7,
nenhuma das duas toxinas foi detectada ap0s o 25° dia. O autor comenta que “a ndo
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deteccdo de neoSTX e STX no pH 7, apés um periodo mais elevado de armazenamento,
ndo é garantia de uma agua segura em termos de saxitoxinas, uma vez que ainda ndo se
esgotaram as pesquisas sobre quais outras variantes de saxitoxinas sdo produzidas pela

cepa T3”.
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Figura 3.11 — Concentracédo de toxinas ao longo do periodo de armazenamento do lodo,
para valor de pH de coagulacdo igual a 7,0. (a) sem coagulante; (b) d = 14 mg/L; (c) d = 16
mg/L; (d) d = 23 mg/L (Oliveira, 2005).

Com base nos resultados de clorofila-a e concentracbes de STX e neoSTX durante o
periodo de armazenamento do lodo, Oliveira (2005) conclui que a reducdo da biomassa de
Cylindrospermopsis raciborskii nos 10 primeiros dias, nas amostras em que foi adicionado
coagulante, juntamente com o aumento da concentracdo de toxinas dissolvidas, indica a
morte celular e a liberacdo de toxinas para a massa de agua, comportamento similar ao
observado por Drikas et al. (2001) para células de Microcystis aeruginosa.
Adicionalmente, o autor menciona que a diminuicdo observada na concentracdo de
neoSTX e o concomitante crescimento da concentracdo de STX sugerem que parte da

neoSTX pode estar sendo transformada em STX.

Os resultados de Drikas et al. (2001) e Oliveira (2005) corroboram o trabalho de Hoeger et
al. (2004), descrito no item 3.5.3. Dessa forma, os autores advertiram quanto a importancia
da remocdo completa do lodo e a lavagem dos filtros em tempo adequado, pois eles
constataram um grande aumento das concentra¢fes de toxinas apos tratamento.
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Deve-se atentar também para o reciclo do sobrenadante do lodo, que é praticado em
algumas estagdes de tratamento de &gua apds o adensamento do lodo e que pode conter
grandes concentracdes de toxinas, como abordado previamente. Outra questdo importante é
a disposicao final do lodo, que deve ser adequada, de forma a evitar problemas sanitarios e

ambientais.

3.7 - CONSIDERACOES GERAIS

Microcystis aeruginosa (Figura 3.12), pertencente a Ordem Chroococcales, é uma espécie
de cianobactéria colonial, de forma esférica. Suas colonias consistem de células unidas
numa massa de mucilagem que pode ser de varios milimetros de comprimento. J&
Cylindrospermopsis raciborskii (Figura 3.13), da Ordem Nostocales, é uma cianobactéria
filamentosa, sem ramificacdo, podendo apresentar heterocitos (células especializadas em
fixar nitrogénio retirado atmosférico) e acineto — células diferenciadas e aumentadas, que
servem como uma estrutura de sobrevivéncia quando as condi¢Ges do ambiente se tornam
desfavoraveis (Ceballos et al., 2006). Essas sdo duas espécies de cianobactérias com
morfologias muito distintas. Como foi exposto anteriormente, a forma das células tem
grande influéncia na sua remoc¢do no tratamento de agua. Sendo assim, a remocao de
células de Microcystis aeruginosa e Cylindrospermopsis raciborskii pode envolver

diferentes mecanismos.

As toxinas produzidas por algumas cepas dessas duas espécies de cianobactérias —
microcistinas, por Microcystis aeruginosa, e saxitoxinas por Cylindrospermopsis
raciborskii — causam grande preocupacdo pelos efeitos hepatotoxicos (microcistinas) e
neurotoxicos (saxitoxinas) que podem provocar quando ingeridas acima de um
determinado limite.

De um modo geral, os estudos indicam que o tratamento convencional é capaz de remover
eficientemente as células de cianobactérias, mas sdo pouco eficientes na remocdo das
cianotoxinas, necessitando de técnicas complementares para remocdo dessa fracédo
dissolvida (Teixeira e Rosa, 2006; Assis, 2006; Hoeger et al., 2004; Hart et al., 1998;
Keijola, 1988). No entanto, raros trabalhos (Teixeira e Rosa, 2006; Drikas et al., 2001;
Chow et al., 1999) abordam a questé@o da ocorréncia de lise celular nas diferentes etapas do
tratamento, e a consequente liberagdo de cianotoxinas e sua degradacao ao longo do tempo.
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Figura 3.12- Micoctis aerugiosa amostrada do Lago de Manso - Mato Grosso - Brasil
(Messias, 2009).

e

o

Figura 3.13 — Filar\nentos-de Cylindrospgrmopis raciborskii (cepa T3) da cultura do
Laboratorio de Andlise de Aguas (LAA — UnB — Brasilia).

Uma vez presentes na agua, as toxinas s sao removidas por processos complementares,
como ozonizagdo, oxidacdo, filtracdo em carvdo ativado entre outros. Como essas
tecnologias sdo muitas vezes onerosas, o ideal é remover as células de cianobactérias
intactas por todo o0 processo de tratamento de agua, para que nao haja liberacdo de toxinas.
No entanto, a depender do tempo que o lodo do decantador fica armazenado, ha lise das
células e consequente liberacdo de toxinas para a agua clarificada, comprometendo a
seguranca da agua para consumo humano. Ha ainda a possibilidade de ocorrer lise no
processo de filtracdo, onde as células ficam retidas, e, na senescéncia, também liberam
toxinas. Dessa forma, a questdo da periodicidade de descarga do lodo é de extrema
importancia, assim como a lavagem dos filtros em tempo adequado.

Como foi visto nos itens 3.3 e 3.4, 0 pH e a temperatura da agua tém grande influéncia na

degradacdo e transformacdo de saxitoxinas. J& as microcistinas, sd0 muito estiveis

guimicamente, mas sao suscetiveis a quebra por uma variedade de bactérias.
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A influéncia do tipo e dosagem de coagulante no processo de degradacdo de microcistinas
e saxitoxinas foi parcamente estudada, assim como a influéncia do pH de coagulacdo. Esse
é 0 avanco do presente trabalho, que veio analisar o efeito de diferentes valores de pH de
coagulacao e diferentes dosagens de sulfato de aluminio e cloreto férrico, no tempo de lise
celular de duas espécies de cianobactérias — Microcystis aeruginosa e Cylindrospermopsis
raciborskii — ao longo do tempo de armazenamento do lodo no decantador, bem como
analisar a liberacdo e degradacéo de toxinas.
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4 - METODOLOGIA

Neste estudo, desenvolvido no Laboratdrio de Analise de Aguas (LAA) do Departamento
de Engenharia Civil e Ambiental da Universidade de Brasilia, foi avaliada a influéncia do
coagulante, de sua dosagem, e do pH de coagulacédo na lise de células de cianobactérias, na

liberacdo e degradacdo de toxinas no lodo de decantadores ao longo do tempo.

Duas espécies de cianobactérias, morfologicamente distintas e suas respectivas toxinas
foram estudadas: Microcystis  aeruginosa, produtora de microcistinas; e

Cylindrospermopsis raciborskii, produtora de saxitoxinas.

Os experimentos foram realizados em escala de bancada, utilizando o teste de jarros,
compreendendo as fases de coagulacdo, floculacdo, sedimentacdo, e andlise do lodo
sedimentado ao longo do tempo. Foram utilizados dois coagulantes: sulfato de aluminio
[Al(SO4)3.14-16 H,0, PA] e cloreto férrico (FeCls.6 H,O, PA).

4.1 — AGUA DE ESTUDO

A &gua base utilizada nos experimentos foi proveniente do lago Paranoa (Brasilia — DF),

para simular o tratamento de uma dgua com caracteristicas reais e sujeita a floracao.

A alcalinidade, a clorofila-a, a condutividade, a absorbancia a 254 nm, o valor do pH e da
turbidez foram determinados na agua base nos dias de atividade experimental, para avaliar

a uniformidade das caracteristicas da agua.

Foram adicionadas a agua base, células cultivadas das cianobactérias em estudo, até
atingirem a densidade de, aproximadamente, 10° cel/mL, para simular uma situacdo de
floragdo. Nessa agua, foram determinadas as varidveis alcalinidade, condutividade,

absorbancia a 254 nm, clorofila-a, turbidez, pH e contagem de células de cianobactérias.
Assim, para o desenvolvimento do trabalho, duas dguas de estudo foram avaliadas:

= Agua de Estudo 1 (AE1): Agua do lago Paranoé inoculada com células de

Microcystis aeruginosa, com densidade de cerca de 10° cel/mL.
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= Agua de Estudo 2 (AE2): Agua do lago Parano4 inoculada com células de

Cylindrospermopsis raciborskii, com densidade de cerca de 10° cel/mL.

O cultivo de Microcystis aeruginosa (cepa NPLJ4 — toxica, produtora de microcistina) foi
realizado no LAA. Essa cepa foi originalmente fornecida pelo Laboratdrio de Ecofisiologia
e Toxicologia de Cianobactérias (LETC) do Instituto de Biofisica Carlos Chagas Filho, da
Universidade Federal do Rio de Janeiro (UFRJ).

A cepa T3 das células de Cylindrospermopsis raciborskii também foi cultivada no LAA e €
produtora das variantes STX, neoSTX, dcSTX, dcneoSTX (Magalhaes, 2005 apud
Oliveira, 2005), C1 e C2 (Pomati et al., 2004). Foi fornecida pelo mesmo laboratério

supracitado.

As condigdes da sala onde sdo cultivadas as espécies sdo as seguintes: temperatura em
torno de 24° C e 12 horas de ciclo de luz com uma intensidade luminosa de
aproximadamente 40 LEm™s™, durante todo o periodo de cultivo. O cultivo é unialgal em
meio de cultura ASM-1.

Importante mencionar que, na fase exponencial, o cultivo produzido no LAA atinge a
ordem de 107 cel/mL. Para manter, entdo, a densidade de células da agua de estudo em
aproximadamente 10° cel/mL, houve um monitoramento do cultivo por meio da contagem

de células e a devida diluicdo na dgua base (agua do lago Paranoa).

4.2 - ENSAIOS DE COAGULACAO, FLOCULACAO, SEDIMENTACAO E
ARMAZENAMENTO DE LODO

Os experimentos, para as aguas de estudo AE1 e AE2, foram realizados em escala de

bancada, utilizando o teste de jarros, em duas fases, a saber:

= Fase 1: Construcdo de diagramas de coagulacdo - Ensaios de
coagulacao/floculagéo/sedimentacdo para selegdo das dosagens de
coagulantes — sulfato de aluminio e cloreto férrico — e valores de pH a serem

estudados na Fase 2.
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= Fase 2: Ensaios de coagulacdo, floculagdo e sedimentacdo, com
armazenamento do lodo sedimentado durante diferentes periodos (0 a 50
dias), para analise da lise celular, producdo e degradacao de toxinas no lodo,
adotando diferentes valores de pH e dosagens de sulfato de aluminio e

cloreto férrico.

Para o teste de jarros, o equipamento empregado foi um reator estatico da marca Nova
Etica, modelo 218/LDB, com capacidade para acomodar seis jarros de base quadrada com
dimens@es de 115 x 115 mm?2 e com capacidade para 2 litros. Esse equipamento possui
agitadores do tipo paleta de eixo vertical (de aco inox) medindo 25 x 75 mm?, e é capaz de
fornecer um gradiente de velocidade entre 10 e 2000 s™. A uma distancia de 7 cm abaixo
da superficie do liquido situa-se o ponto para coleta da amostra de &gua clarificada em

cada jarro.

Os parametros operacionais utilizados durante os ensaios de coagulacdo, floculacdo e
sedimentacdo foram baseados nos valores tradicionalmente adotados em testes de jarros e
ja usados em estudos relativos a remocdo de cianobactérias e cianotoxinas (Oliveira, 2005;
Santiago, 2008; entre outros), quais sejam:
= Mistura répida: Gradiente de velocidade: 800 s™
Tempo de detencdo: 30 segundos
= Floculacéo: Gradiente de velocidade: 20 s™
Tempo de detengdo: 25 minutos
= Sedimentagéo: Taxa de Aplicacdo Superficial = 7,2 m3/m2.dia

Tempo de sedimentacdo para amostragem: 14 minutos

4.2.1 — Fase 1: Construcao de diagramas de coagulacdo

Esses ensaios visaram identificar a eficiéncia de remocdo das células de cianobactérias,

utilizando diferentes dosagens e tipos de coagulantes, em uma faixa ampla de pH.

Sete valores de pH foram testados com a agua de estudo 1 (AE1 — com Microcystis
aeruginosa): 5; 5,5; 6; 6,5, 7; 7,5, e 8. Com a agua de estudo 2 (AE2 — com

Cylindrospermopsis raciborskii) foram testados os seguintes valores de pH: 5; 5,5; 6; 6,5;
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7; e 7,5. Para controlar o pH, foi utilizado acidificante (solugéo de acido cloridrico, PA), ou

alcalinizante (solucdo de bicarbonato de sédio, PA).

A variacdo das dosagens de coagulantes testadas foi de 3 em 3 mg/L de cloreto férrico
anidro, no intervalo de 0 a 30 mg/L desse coagulante, e de 4 em 4 mg/L de sulfato de
aluminio anidro, no intervalo de 0 a 40 mg/L, totalizando 12 dosagens de coagulante
testadas por pH (incluindo a dosagem zero). As concentracdes equivalentes de aluminio e
ferro nas diferentes dosagens utilizadas foram calculadas com base na porcentagem desses

dois elementos na massa atdmica dos coagulantes.

Considerando que o0 equipamento para o teste de jarros permite que 6 dosagens sejam
testadas simultaneamente, foram necessarias duas baterias de ensaio para cada valor de pH.

A Figura 4.1 mostra o ensaio de sedimentacdo utilizando o teste de jarros.

Figura 4.1 — Ensaio de sedimentagdo com células de Cylindrospermopsis raciborskii
utilizando o teste de jarros.

A agua de estudo 1 (AEL) foi testada apenas com sulfato de aluminio, pois uma pesquisa
com Microcystis aeruginosa utilizando cloreto férrico como coagulante ja havia sido
realizada no laboratério, como parte do Programa de Pesquisa em Saneamento Basico
(PROSAB). A &gua de estudo 2 (AE2), foi testada com os dois coagulantes, sulfato de
aluminio e cloreto férrico. Como cada diagrama foi realizado em duplicata, 6 diagramas de
coagulagdo foram construidos. A Figura 4.2 mostra o fluxograma de desenvolvimento da

fase experimental 1.
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Ensaios de
Coagulacdo/Floculacdo/Sedimentacdo

AE1 AE2

—— Sulfato de aluminio Sulfato de aluminio Cloreto Férrico

—> pH5 P dod; d; ds dsds dg dy dg dg dip dig |

—> pH55 >do d; dz d3 d ds ds d7 dg dg dyo dia pH5 >do d; d; d3 ds ds ds d7 dg dg dio da

—> pH6 >dod;d;d;d,dsds d7 dgdg dyo dn pH 5,5 +>dp di dz d3 ds ds ds d7 ds dg dio dis
—> pH 6,5 do d; d; d3 ds ds dg d7 dg dg dio diy pH6 £ do d; dp ds ds ds dg d7 dg dg dyp dig
—> pH7,0 do d; d; d3 ds ds dg d7 dg dg d1o d1y pH 6,5 > do d; d; d3 dy ds dg d7 dg dg d1o diz

—> pH 7,5 > do d; d; d3 dj ds d d7 dg dg dio 1y pH 7,0 $>do dy d; d3 ds ds dg d7 dg dg dio di1y

VIV L

—> pH 8,0 >dy d; d; d3 dj ds d d7 dg dg dio 1y pH 7,5 $>do dy d d3 ds ds dg d7 dg dg dio di1y

Legenda: AE1 - Agua de Estudo 1; AE2 - Agua de Estudo 2; d - dosagem de coagulante; d, - sem adigéo de
coagulante.

Figura 4.2 — Fluxograma de desenvolvimento dos ensaios da fase experimental 1, com
agua de estudo contendo, separadamente, as cianobactérias Microcystis aeruginosa e
Cylindrospermopsis raciborskii, em concentracdes de 10° cel/mL.

Foram feitas as medidas de turbidez, clorofila-a e contagem de células da agua de estudo e
agua clarificada, para avaliacdo da eficiéncia de remocdo de células de cianobactérias

durante os ensaios.

Os diagramas de coagulacdo foram construidos por meio da interpolacdo dos dados pelo

método de krigagem, utilizando-se o programa Surfer 8.03, da Golden Software Inc.

42.2—- Fase 2: Ensaios de coagulacdo, floculagdo e sedimentagdo, com
armazenamento do lodo sedimentado

O objetivo dessa fase foi analisar o tempo de lise das células de cianobactérias no lodo
sedimentado e a conseqiiente liberacdo de toxinas, assim como avaliar a degradacéo das
toxinas no lodo, quando diferentes valores de pH de coagulacdo e dosagens de coagulantes

sdo utilizados, com os dois coagulantes distintos.

Os parametros operacionais adotados sdo os mesmos da fase anterior: gradiente de

velocidade de 800 s™ e tempo de detencido de 30 segundos (na mistura rapida), e gradiente
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de velocidade de 20 s™ e tempo de detencdo de 25 minutos durante floculacdo. Apés a

floculagéo as amostras foram armazenadas em repouso.

Com base nos diagramas da fase 1, dois valores de pH de coagulacdo foram selecionados
para AE1 e AE2, tendo sulfato de aluminio como coagulante. Para cada valor de pH foram
selecionadas a dosagem Otima, uma dosagem sub-6tima e uma dosagem superior a 6tima.
Ja para a AE2 utilizando cloreto férrico como coagulante, foram selecionados trés valores
de pH e duas dosagens de coagulante: uma 6tima e uma sub-6tima, pois a dosagem 6tima

ja foi elevada, entdo ndo se fez necessario testar a dosagem superior a étima.

Para a selecdo da dosagem Otima, verificou-se a menor dosagem que apresentou a melhor
remocao. Foi avaliado também o comportamento das células na agua de estudo sem adicéao
de coagulante, em cada pH de coagulacdo. As diferentes dosagens foram analisadas para se
conhecer a influéncia da quantidade de coagulante na lise celular, liberacdo e degradacao

de toxinas no lodo.

Os seguintes tempos de armazenamento de lodo foram avaliados: 0, 1, 5, 10, 15, 20, 25,
30, 40 e 50 dias. Essa faixa de tempo (0 a 50 dias) foi escolhida em raz&o dos resultados de
Oliveira (2005) mostrarem uma tendéncia de crescimento da concentracdo de STX mesmo
apos um periodo de 30 dias de armazenamento do lodo produzido em experimentos com
Cylindrospermopsis raciborskii e sulfato de aluminio como coagulante. Dessa forma,
pdde-se conhecer-se também o comportamento da toxina STX em periodos maiores.

Os recipientes contendo as amostras floculadas foram identificados quanto ao tempo de
armazenamento, pH de coagulacdo e dosagem de coagulante. Para cada valor de pH, e
cada tipo e dosagem de coagulante, foram necessarios dez recipientes para simular os
tempos de armazenamento de lodo, conforme mostra o fluxograma da Figura 4.3. As

etapas de mistura rapida e de floculagdo foram realizadas nos proprios recipientes.
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Ensaios de
coagulacdo/floculagdo/sedimentacdo
e armazenamento do lodo sedimentado

AEl e AE2 AE2
Sulfato de Aluminio Cloreto Férrico
| I
—> pH, Tempo de Armazenamento do S pH; Tempo de Armazenamento do
lodo sedimentado (em dias) lodo sedimentado (em dias)
—> d=0mg/L —> 0, 1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50 —> d=0mg/L —> 0,1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
> d =sub-6tima —> 0, 1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50 —> d=sub-6tima —> 0, 1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
—> d = ¢tima = 0,1,5,10, 15, 20, 25, 30, 40, 50 —> d=dtima — 0,1,5,10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
d = superior
—> S zen —> 0, 1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
a 6tima —> pH;
> pH, —> d=0mg/L —> 0,1,5,10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
—> d =sub-6tima — 0,1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
—> d=0mg/L = 0,1,5,10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
—> d=o6tima —> 0,1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
—> d=sub-6tima —> 0,1,5,10, 15, 20, 25, 30, 40, 50
> d=dtima — 0,1,5,10, 15,20, 25,30, 40,50 —> PH3
L d=superior . 4 5 19 15 20, 25, 30, 40, 50

3 6tima d=0mglL — 0.,1,5,10,15,20, 25,30, 40, 50

d =sub-6tima —> 0, 1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50

d = étima —> 0,1,5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50

Legenda: AE1 - Agua de Estudo 1; AE2 - Agua de Estudo 2

Figura 4.3 — Fluxograma de analise da lise celular no lodo sedimentado, liberacdo e
degradacéo de cianotoxinas em diferentes valores de pH, para cada tipo e dosagem de
coagulante.

O lodo em ETAs recebe uma luminosidade muito baixa, dependendo de sua profundidade.
Dessa forma, para simular uma situacdo proxima ao que ocorre no tanque de lodo de
decantadores (baixa incidéncia de luz), os recipientes com amostras floculadas foram
cobertos com papel aluminio. As tampas eram opacas e perfuradas para possibilitar as
trocas gasosas. Os recipientes foram mantidos pelos tempos de armazenamento dentro da
sala de cultivo de células de cianobactérias, cuja temperatura ambiente € mantida a,

aproximadamente, 24° C.

Foi procedida a homogeneizacdo da amostra ap0s o0 periodo determinado de

armazenamento. Posteriormente, parte da amostra foi filtrada, separando assim o “lodo” do
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material clarificado. Para filtracdo, foi utilizado um filtro de microfibra de vidro de cerca
de 1 pum de retencdo, que permitiu proceder-se a determinacéo de clorofila-a residual no
lodo. A analise de clorofila-a pds-armazenamento do lodo foi feita para avaliar o estado
das células, verificando se elas se mantiveram intactas ou ndo, o que indica se houve lise e

morte celular.

Foram avaliadas também as toxinas dissolvidas no clarificado, toxinas totais (na fracdo nao
filtrada) e a biomassa de cianobactérias residual no lodo (por meio da contagem de
células). Para a determinacdo das toxinas totais, a fracdo de amostra ndo filtrada foi
submetida ao procedimento gelo/degelo por trés vezes, para que houvesse rompimento

completo das células residuais.

A guantificacdo de microcistinas foi realizada pela técnica de ensaio por imunoadsorvente
ligado a enzimas (ELISA), e a de saxitoxinas por meio da cromatografia liquida de alta
eficiéncia com derivatizacdo pods-coluna e deteccdo de fluorescéncia (CLAE-DFL). O
método ELISA ndo foi utilizado para saxitoxinas, pois o kit ELISA disponivel
comercialmente no Brasil apresenta baixa reatividade para a variante neoSTX — que é uma
das saxitoxinas produzidas em maior quantidade pela cepa de Cylindrospermopsis

raciborskii utilizada no presente trabalho.

4.3 - METODOS DE ANALISE

As variaveis avaliadas durante os experimentos foram: turbidez; pH; alcalinidade; aluminio
e ferro residual apoOs sedimentagdo; absorbancia ao ultravioleta especifico (AUVE);
condutividade; clorofila-a; contagem de células de Microcystis aeruginosa e
Cylindrospermopsis raciborskii; e quantificagdo de cianotoxinas. A absorbancia ao
ultravioleta especifico (AUVE) foi medida pois ela é uma indicadora da natureza da
matéria organica natural e do contetdo humico da agua. Na Tabela 4.1 sdo apresentados 0s

principios de método e equipamentos utilizados para avaliacdo desses parametros.
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Tabela 4.1 — Métodos e equipamentos utilizados na avaliacdo dos parametros de qualidade

de agua.

PARAMETRO

PRINCIPIOS DE METODO/EQUIPAMENTO

Absorbéancia ao
ultravioleta especifico

A absorbancia ao ultravioleta especifico (AUVE) é a absorcao de raios

ultravioleta (UV) a um comprimento de onda (A) de 254 nm. Foi

(AUVE) determinada com o uso do espectrofotdmetro Hach DR 4000.
Alcalinidade A alcalinidade foi medida por método titulométrico, utilizando acido
(mgCaCOs/L) sulfurico a 0,02 M.

Clorofila-a (pug/L)

O procedimento utilizado para quantificacdo de clorofila-a foi o
proposto por Wood (1985), que compreende as etapas de filtracdo da
amostra, secagem do filtro (em dessecador ou caixa contendo silica
gel), extracdo da clorofila com cloroférmio-metanol e medicdo da
absorbancia em comprimentos de onda A = 750 nm e A = 665 nm, com

a utilizacdo de espectrofotdmetro (Hach DR 4000).

Condutividade (umS/cm)

A condutividade foi determinada com uso de condutivimetro (Sprite
6000), que mede a condutancia entre dois eletrodos inertes.

pH

O pH foi determinado por meio do método potenciométrico com uso
de medidor de pH (Modelo Orion — 310).

Turbidez (UT)

A medida de turbidez foi realizada pelo método nefelométrico,
utilizando turbidimetro (HACH 2100AN).

Quantificacéo de células
de cianobactérias
(cel/mL).

Foi utilizado microscopio Optico (Leica modelo DM LB2)
juntamente com camara de Neubauer (lamina de microscopia com
marcacbes em quadrantes de dimensdes conhecidas) para
quantificacdo das celulas de Microcystis aeruginosa e
Cylindrospermopsis raciborskii.

Quantificagéo de toxinas

A andlise de saxitoxinas foi realizada por meio de cromatografia
liquida de alta eficiéncia (CLAE) com derivatizacdo pos-coluna e
deteccdo de fluorescéncia, com a utilizacdo de cromatdgrafo liquido

de alta eficiéncia (Shimadzu-LC10AD) e detector de fluorescéncia

(/L) (Shimadzu RF-551). A quantificacdo de microcistinas foi feita pelo
teste de imuno-adsorcdo ligado a enzimas - ELISA (Kit da
Envirologix®).
Aluminio Método Colorimétrico Eriocromo Cianina R.
Ferro Método FerroVer da HACH.
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Na quantificacdo de células, para expressar a densidade de células de C. raciborskii por
mL — j& que essa € uma espécie filamentosa — foi realizada a contagem de células em cada
filamento, num total de 33 filamentos, para se saber o numero médio de células por
filamento. Para isso, os filamentos foram corados com nanquim e azul de metileno, e
contados em microscopio ético com aumento de 1000x sob objetiva com éleo de imerséo.
A contagem revelou que o nimero medio de células por filamento é de 35,9, com desvio
padrdo de 12,45.

A técnica de ensaio por imunoadsorvente ligado a enzimas (ELISA — Enzyme Linked
Immuno Sorbent Assay) possibilita rapida deteccdo e quantificacdo de um antigeno
(Lehninger et al., 2002). E um método muito utilizado para analise de amostras para

microcistina por causa da sua sensibilidade, especificidade e facilidade de operacao.

No kit ELISA utilizado, as moléculas de microcistina presentes em uma amostra séo,
inicialmente, adsorvidas a uma superficie contendo anticorpos — placa de poliestireno com
96 pocos. Posteriormente, a superficie € tratada com uma solu¢do de conjugado —
microcistina padrdo unida a uma enzima que catalisa a reacdo que gera um produto corado.
Depois que os conjugados remanescentes sdo removidos por lavagem, é adicionado o
substrato do conjugado, que permite a formacao da coloracdo (

Figura 4.4). A formacdo do produto (monitorada pela intensidade da cor) é inversamente

proporcional a concentragdo do antigeno presente na amostra.

Antigeno Conjugado = microcistina
(Amostra - microcistina) padrdo + enzima
o Voo
Y y Lavagem
Anticorpo
Placa
Substrato Formacéo de coloracéo

Figura 4.4 — Esquema de funcionamento do teste ELISA (kit da Envirologix®) para
deteccdo e quantificacdo de microcistina (Adaptado de Melo, 2006).
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4.3.1 — Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia (CLAE)

A cromatografia liquida de alta eficiéncia (CLAE) é um refinamento moderno dos métodos
cromatograficos. Ela faz uso de bombas de alta pressdo que aceleram o movimento das
moléculas pela coluna, bem como de materiais cromatograficos que podem suportar a

forca do fluxo pressurizado (Lehninger et al., 2002).

O método de cromatografia liquida de alta eficiéncia com derivatizagdo pos-coluna e
deteccdo de fluorescéncia (CLAE-DFL) para deteccdo e quantificacdo de saxitoxinas foi
desenvolvido por Oshima (1995). A Tabela 4.2 mostra as condi¢Ges adotadas para a
andlise de saxitoxinas STX, neoSTX e dcSTX, segundo proposto por Oshima (1995) e
coluna cromatografica sugerida por Arantes (2004).

Tabela 4.2 — Condic6es de operacao adotadas para analise de saxitoxinas STX, neoSTX e
dcSTX por CLAE-DFL (Oshima, 1995).

Parametro Condigao ou descricao
Coluna Coluna de fase reversa C-18 — phenomenex
(Arantes, 2004)
Fase movel
Vazéo 0,8 mL/min
Composicao Heptanosulfonato de sodio (2 mM) em

fosfato de amoénio (30 mM), pH 7,1

Agente oxidante
Vazéo 0,4 ml/min
Composicao Acido periédico (7 mM) em tampéo fosfato
de sédio (10 mM), pH 9,0

Reator po6s-coluna
Tubo de teflon (10 m de comprimento e 0,5
mm de didmetro interno) aquecido a 80°C

Acidificante
Vazéo 0,4 ml/min
Composicao Acido acético (500 mM)
Detecgédo
Excitacdo 330 nm
Emisséo 390 nm
Volume de amostra
injetado (loop) 100 uL

Mais de trinta analogos quimicos e derivados de saxitoxinas ja foram caracterizados

(Sivonen e Jones, 1999). No entanto, no presente trabalho foi realizada a deteccdo apenas
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de saxitoxina (STX), neo-saxitoxina (neoSTX) e decarbamoilsaxitoxina (dcSTX), que sdo
as principais toxinas produzidas pela cepa T3 de Cylindrospermopsis raciborskii, que foi

utilizada nos experimentos.

Como as saxitoxinas ndo tém fluorescéncia nativa, elas sdo convertidas em derivados
fluorescentes utilizando-se acido periddico como oxidante (7 mM de &acido periodico em
10 mM de fosfato de potassio, em pH 9). Os compostos fluorescentes produzidos pela
oxidacgdo das saxitoxinas sdo detectados no detector de fluorescéncia. Com a utilizacéo de
um microcomputador conectado ao aparelho de CLAE-DFL, obtém-se um perfil ao longo
do tempo (cromatograma), cuja area sob os picos especificos fornece a concentracdo das
diferentes saxitoxinas presentes na amostra. A identificacdo de cada saxitoxina (pico
especifico) é feita com base no tempo de retencao obtido a partir da injecdo de padrdes de
cada variante, enquanto que a relacdo entre a area sob 0s picos e a concentracdo é obtida

por meio de curvas calibragdo para cada variante.
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5 - RESULTADOS E DISCUSSAO

Sao apresentados e discutidos neste capitulo os resultados da Fase 1 (construcdo de
diagramas de coagulagédo) e Fase 2 (ensaios de coagulacdo, floculagdo e sedimentacgéo,

com armazenamento do lodo sedimentado).
5.1 - DIAGRAMAS DE COAGULAQAO

Para observar a reprodutibilidade do comportamento do processo de coagulacdo,
floculacdo e sedimentacdo, foram realizados dois experimentos de teste de jarros (Exp. 1 e
Exp. 2 — duplicata), cada um com cerca de 72 combinagfes pH x dosagem, para cada
espécie de cianobactéria e coagulante utilizado. No entanto, para efeito de proceder a
analise e discussdo dos resultados, foi escolhido, para constar no texto principal, um

diagrama de cada duplicata. A totalidade dos diagramas se encontra no Apéndice A.

5.1.1 — Ensaios de coagulacéo, floculacao e sedimentacédo com células de Microcystis

aeruginosa, utilizando sulfato de aluminio como coagulante

Os diagramas de coagulacdo representativos dos ensaios realizados na Fase 1, com agua de
estudo contendo cerca de 10° cel/mL de Microcystis aeruginosa, estdo apresentados nas
Figuras 5.1, 5.2 e 5.3, em termos de eficiéncia de remocéo de turbidez, de clorofila-a e de
células. As caracteristicas da agua base (agua do Lago Paranod) e da dgua de estudo (adgua

base inoculada com células de Microcystis aeruginosa) sao mostradas na Tabela 5.1.

Apesar de a finalidade ter sido obter 4gua de estudo com densidade de células de 10°
cel/mL, as contagens de células revelaram concentrages iniciais da ordem de 10° cel/mL
(4,10 x 10° a 7,5 x 10° cel/mL). Vale destacar a baixa alcalinidade encontrada na 4gua base
e agua de estudo, e o grande incremento de turbidez e clorofila-a quando as celulas foram
adicionadas a agua do lago, de forma que a turbidez e clorofila-a da 4gua de estudo foram

praticamente causadas pela adi¢do de células de Microcystis aeruginosa (Tabela 5.1).

As maiores eficiéncias de remocéo de turbidez (Figura 5.1) foram obtidas em valores de

pH baixos, entre 5 e 5,5, e uma ampla faixa de dosagem de sulfato de aluminio (expresso
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nas Figuras como sulfato de aluminio anidro e aluminio). O diagrama mostra um padrdo
claro de remocéo, que decresce com 0 aumento do pH. Esse mesmo padréo pode ser
observado nos diagramas de coagulacdo expressos em termos de remocéo de clorofila-a e
de células (Figura 5.2 e 5.3).

Tabela 5.1 — Caracterizacdo da agua bruta e agua de estudo utilizadas na realizacao do
diagrama de coagulacéo com celulas de Microcystis aeruginosa utilizando sulfato de
aluminio como coagulante.

Agua do Lago +

Parametros Agua do Lago células de
M. aeruginosa
Alcalinidade (mgCaCQOa3/L) 21 22
Condutividade (uS/cm) 78,2 104,2
Absorbancia a 254 nm 0,029 0,068
pH 6,3 6,4
Turbidez (UT) 43 23
Clorofila-a (ug/L) 2,64 190,08
Contagem (cel/mL) ND 410x 10°

*ND — n3o detectado

100%
35

90%

30
80%

60%
20
50%

r15 40%

Dosagem de Aluminio (mg/L)

—130%
10

Dosagem de Sulfato de Aluminio (mg/L)

—120%

B — 0%

3 X X X X X —0%
T T
5 55 6 6.5 7 75 8
pH de coagulacéo

Figura 5.1 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocao de turbidez, com agua de
estudo contendo 4,10 x 10° células/mL de Microcystis aeruginosa, utilizando sulfato de
aluminio como coagulante. Turbidez inicial: 23 UT.
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r40

100%
35
90%

30 80%

70%
25
60%

20 50%

L15 40%

Dosagem de Aluminio (mg/L)

—— 30%
r10

Dosagem de Sulfato de Aluminio (mg/L)

—120%

r5 —110%

— 0%

5 55 6 65 7 75 8
pH de coagulacéo
Figura 5.2 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocdo de clorofila-a com &gua de
estudo contendo 4,10 x 10° células/mL de Microcystis aeruginosa, utilizando sulfato de
aluminio como coagulante. Clorofila inicial: 190 pg/L.

40

100%
35

90%

30 80%

70%
60%
20
50%

15 40%

Dosagem de Aluminio (mg/L)

—30%
r10

Dosagem de Sulfato de Aluminio (mg/L)

—120%

5 —10%

X X X X X X 0%

T
5 55 6 6.5 7 7.5 8
pH de coagulacéo

Figura 5.3— Diagrama de coagulacdo em termos de remog&o de células com agua de estudo
contendo 4,10 x 10° células/mL de Microcystis aeruginosa, utilizando sulfato de aluminio
como coagulante.

Analisando-se as Figuras 5.2 e 5.3, pode-se verificar que as regides com maiores remocoes

de clorofila-a coincidem com os pontos de elevada remocao de células: remocdo maior que
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80% nos valores de pH entre 5 e 6, para uma faixa ampla de coagulante; remocéo entre 70
e 80% nos valores de pH iguais a 6,0 e 7,0, para algumas dosagens de sulfato de aluminio.
A analise estatistica dos dados de remocdo de clorofila-a e de contagem de células revelou

forte correlacdo entre eles (Tabela 5.2).

Tabela 5.2 — Correlacdo entre remocéo de clorofila-a, remocéo de células, e remocéo de
turbidez (o = 5%).

Coeficiente de

. ) correlacéo de r
Parametros correlacionados Pearson (r)

Exp.1 Exp.2 Exp.1 Exp.2

Remocéo de clorofila-a e

« , 0,94 0,94 0,88 0,89
Remocé&o de células

Remocéo de clorofila-a e

0,93 0,97 0,86 0,94
Remocé&o de turbidez

Remocéo de turbidez e

N ) 0,95 0,97 0,91 0,93
Remocé&o de células

A correlacdo entre remocdo de turbidez e clorofila-a, e turbidez e remocdo de células
também foi muito alta. As eficiéncias de remoc¢do muito similares entre os trés parametros
analisados (turbidez, clorofila-a e contagem de células) se devem ao fato de que a turbidez
da agua de estudo, assim como a concentracdo de clorofila-a, sdo predominantemente
causados pela adicdo de células de Microcystis aeruginosa a agua do Lago Paranoa
(Tabela 5.1). Os resultados sugerem que, quando uma determinada espécie de
cianobactéria predominar no ambiente aquético, tanto a turbidez quanto a clorofila-a
podem ser usados para avaliacdo das condi¢des 6timas de coagulacdo e de eficiéncia de

tratamento de um modo geral, tendo em vista a maior rapidez de obtencdo desses valores.

Um estudo desenvolvido na Universidade Federal de Vigosa (UFV) com a mesma espécie
de cianobactéria e com 0 mesmo coagulante, em escala de bancada, também encontrou
eficiéncias de remocéo elevadas (até 90%), em termos de turbidez (Morais et al., 2009).
No entanto, a faixa de pH em que se obtiveram boas remocdes foi de 6,5 a 8,0, enquanto
no presente trabalho as melhores remocdes foram observadas em valores de pH menores (5
a o).
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Como explica Branddao et al. (2009), essas diferencas podem estar atreladas as
caracteristicas das aguas utilizadas em cada caso para preparacdo da &gua de estudo.
Portanto, variaveis de qualidade da agua como alcalinidade, matéria organica dissolvida,
turbidez mineral entre outros, sdo de grande importancia na definicdo da regido 6tima para

remocdo de cianobactérias.

A analise de aluminio residual mostrou que aproximadamente 70% e 44% das amostras do
experimento 1 e experimento 2, respectivamente, se enquadraram abaixo do valor maximo
permitido (VMP) pela legislagdo brasileira, que é de 0,2 mg/L de aluminio na &gua para
consumo humano (Portaria MS 518/2004). No experimento 1, nos valores de pH de
coagulacdo iguais a 5,0 e 6,0, todas as amostras apresentaram valores de residual de
aluminio abaixo do VMP (Apéndice B). No Experimento 2 (duplicata), o valor de pH de
coagulagdo que apresentou 0 maior nimero de amostras com baixos valores de residual de
aluminio foi o0 6,0, com 67% das amostras se enquadrando abaixo do VMP (Apéndice B).
Como no tratamento de dgua ha o processo de filtracdo, a concentracdo de aluminio pode
ainda ser diminuida substancialmente, pois parte significativa do aluminio esta incorporada

nos flocos que ndo sedimentaram.

5.1.2- Ensaios de coagulacdo, floculacdo e sedimentacdo com células de

Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando sulfato de aluminio como coagulante

Nas Figuras 5.4, 5.5 e 5.6 séo apresentados os diagramas de coagulagdo representativos da
4gua de estudo com 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii e utilizando sulfato
de aluminio como coagulante, e na Tabela 5.3, a caracterizacdo da agua bruta e dgua de

estudo utilizadas na realiza¢&o dos diagramas de coagulagéo.

Como se pode observar na Figura 5.4, as remocg0des de turbidez foram baixas para todos os
valores de pH de coagulacdo e dosagens de coagulante. As melhores remocgdes, embora
tenham sido valores baixos (cerca de 40%), ocorreram de forma mais consistente em torno
de 8 mg/L de sulfato de aluminio, para ampla faixa de pH (5-7). Outras combinacdes

pontuais de pH e dosagem também apresentaram remogdes da ordem de 40%.
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Tabela 5.3 — Caracterizacdo da dgua bruta e agua de estudo utilizadas na realizacdo do
diagrama de coagulagéo com células de Cylindrospermopsis raciborskii utilizando sulfato
de aluminio como coagulante.

Agua do Lago +

Parametros Agua do Lago 10° cel/mL de
C. raciborskii
Alcalinidade (mgCaCOa/L) 26 27
Condutividade (uS/cm) 115 138
Absorbancia a 254 nm 0,025 0,035
pH 6,3 6,9
Turbidez (UT) 10 15
Clorofila-a (ug/L) 23,76 269,28
Contagem (cel/mL) ND 3,7x10°

*ND — ndo detectado
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Figura 5.4 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocdo de turbidez, com &gua de
estudo contendo 3,7 x 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando
sulfato de aluminio como coagulante. Turbidez inicial: 15 UT.
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Figura 5.5 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocéo de clorofila-a, com agua de
estudo contendo 3,7 x 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando
sulfato de aluminio como coagulante. Clorofila inicial: 269,28 pg/L.

Analisando o diagrama de coagulacdo em termos de remocao de clorofila-a apresentado na
Figura 5.5 pode-se perceber que a remocao de clorofila-a ap6s sedimentacdo foi também
insatisfatoria em todas as dosagens de sulfato de aluminio e valores de pH de coagulacao.
Tendo em vista que a turbidez da agua do Lago Paranoa — utilizada como agua base para
inoculacdo de células — estava mais alta (10 UT) do que no experimento com M.
aeruginosa, o menor desempenho com relacdo a remocao de clorofila-a pode ser atribuido
a sedimentacdo das impurezas ja provenientes da agua do Lago Paranod, enquanto a
turbidez associada a presenca de células de Cylindrospermopsis raciborskii foi pobremente
diminuida. Esse comportamento é confirmado quando se analisa o diagrama construido a
partir da remocdo de células de C. raciborskii (Figura 5.6). A correlacdo entre a remocao
de clorofila-a e de células foi muito baixa (r de Pearson = 0,048).
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Figura 5.6 — Diagrama de coagulacdo em termos de remogéo de células com &gua de
estudo contendo 3,7 x 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando
sulfato de aluminio como coagulante.

Santiago (2008) também encontrou eficiéncias de remocdo insatisfatorias de turbidez em
ensaios de sedimentacdo em escala de bancada com a mesma espécie de cianobactéria. As
melhores remocdes encontradas pelo autor foram nos valores de pH de coagulacéo igual a
7,0 e dosagem de sulfato de aluminio de 30 mg/L e 40 mg/L; pH igual a 7,5 e dosagem de
20 e 35 mg/L; e pH igual a 6,0 e dosagem de 20 mg/L.

Valores baixos de eficiéncia foram igualmente relatados por Amaral et al. (2001) em uma
ETA cuja agua bruta continha Cylindrospermopsis raciborskii. Utilizando dosagens de
sulfato de aluminio de 50 a 90 mg/L, os autores encontraram remocdes de turbidez de, em
média, 46%, sendo que a maior remocao (60%) ocorreu com uma dosagem muito alta de

sulfato de aluminio: 80 mg/L.

Entretanto, Oliveira (2005) relata resultados mais favoraveis a partir de ensaios de
coagulacdo, floculacdo e sedimentacdo em escala de bancada, com a mesma espécie de
cianobactéria e mesmo coagulante. O autor encontrou remocdes de turbidez e de clorofila-
a de até 87% e 86%, respectivamente. Morais et al. (2009) obtiveram resultados ainda mais
animadores, obtendo remocgdes acima de 90% para valores de pH entre 6,5 e 7,5,

principalmente com as dosagens mais altas de coagulante (20 a 25 mg/L).
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As diferencas na eficiéncia de remocédo de células de Cylindrospermopsis raciborskii nos
diferentes trabalhos discutidos sugerem que, além das condi¢cbes de coagulacdo
(coagulante, dosagem e pH de coagulacdo), outros fatores interferem na eficiéncia de

remocao desses organismos, como as variaveis de qualidade da agua bruta.

A andlise de aluminio residual mostrou que aproximadamente 83% das amostras se
enguadraram acima de 0,2 mg Al/L (valor maximo permitido pela legislacdo brasileira). O
valor mais alto de residual encontrado foi de 0,384 mg Al/L, no pH de coagulacdo igual a
7,0 (Apéndice B). No entanto, deve-se destacar que a concentracao de aluminio ja presente
na agua base foi substancial: em média, 0,205 mg Al/L. Dessa forma, conclui-se que a

maior parte do aluminio residual mensurado era o que ja estava dissolvido na dgua.

5.1.3— Ensaios de coagulacdo, floculacdo e sedimentacdo com células de
Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando cloreto férrico como coagulante

Como ocorreu com 0s ensaios realizados com sulfato de aluminio, ndo foi alcancada
eficiéncia de remocao satisfatoria, em nenhum valor de pH de coagulacdo ou dosagem de
cloreto férrico. Isso pode ser observado nos diagramas de coagulacdo em termos de
remocdo de turbidez, clorofila-a, e células de Cylindrospermopsis raciborskii,
respectivamente Figuras 5.7, 5.8 e 5.9. As caracteristicas da agua bruta e adgua de estudo

utilizadas na realizacdo do diagrama de coagulacdo estdo expostas na Tabela 5.4.

Tabela 5.4 — Caracterizacdo da 4gua bruta e 4gua de estudo utilizadas na realiza¢éo do
diagrama de coagulagdo com células de Cylindrospermopsis raciborskii utilizando cloreto
férrico como coagulante.

Agua do Lago +

Parametros Agua do Lago 10° cel/mL de
C. raciborskii
Alcalinidade (mgCaCQa3/L) 19 23
Condutividade (puS/cm) 86 107
Absorbancia a 254 nm 0,010 0,030
pH 6,2 6,8
Turbidez (UT) 91 17
Clorofila-a (ug/L) 9,68 222,64
Contagem (cel/mL) 0 1,1 x10°
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A partir dos dados apresentados nos diagramas, pode-se perceber que as melhores
eficiéncias de remocéo foram alcangadas no menor valor de pH utilizado (5,0), em
dosagens altas de cloreto férrico. Entretanto, mesmo nessas condicdes, as eficiéncias
obtidas estdo longe de ser satisfatorias.
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Figura 5.7 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocdo de turbidez, com &gua de
estudo contendo 1,1 x 10°células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando cloreto
férrico como coagu‘lante. Tu‘rbidez injcial: 17 pT.
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Figura 5.8 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocao de clorofila-a, com agua de
estudo contendo 1,1 x 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando
cloreto férrico como coagulante. Clorofila inicial: 222,64 nug/L.
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A eficiéncia de remocdo de turbidez (Figura 5.7) foi maior, comparativamente a remocéo
de clorofila-a e células. Isso porque a turbidez natural da agua se mostra significativa em
relacdo a turbidez da agua de estudo (Tabela 5.4) e provavelmente a turbidez natural foi
removida mais eficientemente. As eficiéncias de remo¢do menores de clorofila-a e de
células mostram que as células de Cylindrospermopsis raciborskii sdo dificilmente
sedimentaveis.
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Figura 5.9 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocao de células, com agua de
estudo contendo 1,1 x 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando
cloreto férrico como coagulante.

Bernhardt e Clasen (1991) ressaltam a dificuldade em se remover espécies de algas e
cianobactérias filamentosas no tratamento de agua. Eles reportaram que Oscillatoria
rubescens — cianobactéria filamentosa — pode chegar a ter varios milimetros de
comprimento, e por ser esse tamanho consideravelmente maior do que os complexos de
aluminio formados na coagulacdo, a dosagem de coagulante ndo segue nenhuma lei
estequiométrica. Segundo os autores, em uma estacdo de tratamento de agua foi necessario
utilizar sulfato de aluminio em dois tanques de coagulacdo para se alcancar a ligacdo dos
filamentos dessa cianobactéria com os flocos formados na coagulacgdo/floculacdo. A adigédo
de auxiliares de coagulagdo anibnicos e ndo-idnicos no segundo tanque tornou possivel
reduzir a dosagem de sulfato de aluminio utilizada, e remover aproximadamente 90% de

células de Oscillatoria rubescens.
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Tendo isso em vista, presume-se que a baixa eficiéncia de remocao de C. raciborskii se
deva ao tamanho dos seus filamentos e & presenca de vesiculas gasosas.

A analise de ferro residual mostrou que aproximadamente 85% de todas as amostras apds
sedimentacdo apresentaram concentracdo de ferro maior do que o valor maximo permitido
(VMP) pela legislacdo brasileira, que é de 0,3 mg/L para consumo humano (Portaria
518/2004 do Ministério da Saude). Os maiores residuais de ferro (até 1,128 mg Fe/L)
foram observados nos valores de pH de 7,0 e 7,5 (Apéndice B). Esse fato est4 associado a
baixa eficiéncia de remocdo de células, ficando a maior parte do ferro no proprio
sobrenadante. O valor de pH que apresentou o maior nimero de amostras abaixo do VMP
foi 0 5, com 33% das amostras com residual de ferro menor que 0,3 mg/L, justamente o
valor de pH no qual, embora ainda baixa, foram observadas as melhores remocdes de C.
raciborskii.

A anélise estatistica mostrou que houve correlacdo entre as eficiéncias de remocdo de
clorofila-a e células de C. raciborskii (r = 0,79, Exp. 1; r = 0,45, Exp. 2; o = 5%), porém

ndo tdo forte como a observada nos experimentos com Microcysts aeruginosa.

5.2 — LISE CELULAR, LIBERACAO E DEGRADACAO DE CIANOTOXINAS
DURANTE ARMAZENAMENTO DO LODO NO DECANTADOR

5.2.1 — Experimentos com células de Microcystis aeruginosa e utilizando sulfato de

aluminio como coagulante

Nesta segunda etapa experimental, os valores de pH de coagulacdo e dosagens de
coagulante utilizados foram baseados nos diagramas de coagulacéo realizados na primeira
etapa. Como foi analisado anteriormente, os valores de pH de coagulagdo que produziram
melhor eficiéncia de remocdo em termos de turbidez, clorofila-a e células foram 5,0 e 5,5.
Como nas estagdes de tratamento de agua ndo é comum se utilizar valor de pH de
coagulacdo tdo baixo quanto 5, optou-se por utilizar o pH 5,5 nessa segunda etapa. O
segundo valor de pH de coagulagdo escolhido foi 7 (valor muito usual nas estagdes de
tratamento), para avaliar a influéncia do valor de pH de coagulacdo sobre a lise das células
e degradacdo de toxinas. As dosagens de sulfato de aluminio escolhidas, também com base
nos diagramas foram: 13 mg/L (2,05 mg Al/L) como dosagem o6tima; 5 mg/L (0,79 mg
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Al/L) como dosagem sub-6tima; e 21 mg/L (3,32 mg Al/L) como dosagem superior a
Otima.

A Figura 5.10 apresenta a concentragdo de clorofila-a ao longo do periodo de
armazenamento do lodo e a Figura 5.11, a densidade de células. As caracteristicas da dgua
bruta e da agua de estudo utilizadas na realizacdo dos ensaios para armazenamento do lodo
estdo expostas na Tabela 5.5.

Tabela 5.5 — Caracterizacdo da dgua bruta e 4gua de estudo utilizadas na realiza¢do do
ensaio para armazenamento do lodo, com células de Microcystis aeruginosa utilizando
sulfato de aluminio como coagulante.

Agua do Lago + 10°

Parametros Agua do Lago cel/mL de
M. aeruginosa
Alcalinidade (mgCaCQa3/L) 19 22
Condutividade (uS/cm) 84 109
Absorbancia a 254 nm 0,053 0,102
pH 6,2 6,6
Turbidez (UT) 1,79 37,7
Clorofila-a (ug/L) 6,16 268,40
Contagem (cel/mL) ND 1,1 x 10°
*ND — ndo detectado
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Na Figura 5.10 pode-se verificar que um decaimento acentuado de clorofila-a ocorreu até o
10° dia de armazenamento do lodo, para os dois valores de pH analisados.

Comparando-se as Figuras 5.10 e 5.11 percebe-se que o decaimento da concentracdo de
clorofila-a é similiar ao de células, j& que praticamente toda clorofila-a é proveniente das
células de Microcystis aeruginosa. No 10° dia a densidade de células ja havia decaido mais

de 90% do seu valor inicial, chegando a 100% no 15° dia.

O sulfato de aluminio, apesar de influenciar no decaimento inicial de células e clorofila-a,
ndo parece ser toxico as células de Microcystis aeruginosa, como ja foi também observado
por Chow et al. (1999). O determinante, de fato, na morte das células e degradacdo de

clorofila-a, pode ter sido a simples auséncia de luz.

Os resultados da concentracdo de microcistinas extracelulares durante armazenamento do
lodo sdo mostrados na Figura 5.12. Pode-se verificar que, no dia 0, j& havia uma
consideravel  concentracdo de  microcistina  extracelular.  Microcistinas  sdo
preferencialmente encontradas dentro das células de Microcystis aeruginosa. A maior parte
das microcistinas extracelulares é provavelmente liberada somente apds lise celular, mas
transporte ativo proveniente das células em crescimento também ja foi sugerido por
Pearson et al. (2004, apud Babica et al., 2006).
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Figura 5.12 — Concentragdo de microcistina extracelular no clarificado ao longo do periodo
de armazenamento do lodo, para o valores de pH de coagulagéo iguais a 5,5 (a) e 7,0 (b).

A concentracdo de microcistinas extracelulares atinge o seu valor maximo apos cinco dias
de armazenamento do lodo. Para o valor de pH de coagulacdo igual a 5,5, nas amostras
sem adicdo de coagulante e com a dosagem de coagulante mais baixa (0,79 mg Al/L),
ainda havia consideravel concentracdo de microcistina extracelular no 10° dia,
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diferentemente das dosagens mais altas, que ja haviam sido quase 100% degradadas. A
liberacdo mais lenta de toxina no ensaio sem adicdo de coagulante € compativel com a
cinética mais lenta de decaimento das células.

Os resultados das concentragdes de microcistinas ao longo do tempo sdo condizentes com
o0 decaimento da densidade de células (Figura 5.11). Enquanto que para as amostras sem
coagulante o decaimento de células apos 5 dias de armazenamento de lodo foi de apenas
37% (pH 5,5) e 30% (pH 7,0) em relacdo a densidade inicial, nas amostras em que foi
adicionado coagulante o decaimento apds 5 dias foi maior: 74 e 66% para 0s respectivos
valores de pH e dosagem de coagulante de 13 mg/L. Dessa forma, a lise celular mais
demorada nas amostras sem coagulante explica também a liberacdo e degradacdo mais
tardias de microcistinas extracelulares, ja que a concentracdo destas sé aumenta quando
ocorre a lise das células.

Com relagdo as microcistinas totais (Figura 5.13), os resultados mostram que sua
concentracdo permanece praticamente constante até o 5° dia de armazenamento do lodo e
logo depois comeca a decrescer, fato que é corroborado pelos dados de microcistinas
extracelulares. Analisando-se conjuntamente os dados de microcistinas extracelulares e
totais pode-se concluir que do dia 0 ao dia 5 praticamente todas as células foram lisadas, e
a partir de entdo predomina a degradacdo das microcistinas (degradacdo quase completa
apos 15 dias de armazenamento).

=0=pH 5,5 - Sem coagulante
=#-pH 5,5 -2,05 mg Al/L
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o1 O
1
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=>=pH 7,0 - 2,05 mg Al/L
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Tempo dearmazenamendo do lodo (d)

Figura 5.13 — Concentracdo de microcistina total ao longo do periodo de armazenamento
do lodo para os dois valores de pH de coagulagéo estudados, sem coagulante e com
dosagem de 2,05 mg Al/L (dosagem Otima).

Vale ressaltar que o estudo em escala piloto realizado por Drikas et al. (2001) avaliando a
lise celular de Microcystis aeruginosa em lodo de decantador e utilizando de sulfato de

aluminio como coagulante, foram encontrados resultados semelhantes: a densidade de
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células caiu para a metade do seu valor inicial ap6s aproximadamente 4 dias de
armazenamento do lodo, chegando a zero no 13° dia de armazenamento. A concentragdo
extracelular de microcistinas aumentou abruptamente até o 2° dia, e ap6s o 5° dia comegou

a decrescer, indicando sua degradacéo, e chegando a zero no 13° dia.

Adicionalmente, os resultados da concentragdo de microcistinas extracelulares mostram
que a degradacéo ocorreu entre 5 a 10 dias (dependendo da adi¢do ou ndo de coagulante e
do pH de coagulacdo), o que é corroborado por estudos realizados em aguas naturais
apontando que, uma vez iniciada, a degradacdo geralmente se completa dentro de poucos
dias, variando de 2 dias a 3 semanas, dependendo das caracteristicas do corpo d"agua e

condicdes climaticas (Apeldoorn et al., 2007).

5.2.2 — Experimentos com células de Cylindrospermopsis raciborskii e utilizando

sulfato de aluminio como coagulante

Na primeira etapa experimental — construgdo dos diagramas de coagulacdo — ndo houve
nenhum valor de pH de coagulacdo que se destacou. Sendo assim, optou-se por escolher 0s
valores de pH iguais a 5,5 e 7,0 para o0 ensaio de coagulacdo, floculacdo e sedimentacédo
com armazenamento do lodo por diferentes periodos. Essa escolha foi feita para se avaliar,
com clareza, o efeito do pH de coagulacdo na lise celular, liberagdo e degradacdo de

saxitoxinas durante o armazenamento do lodo sedimentado.

Apesar de ndo ter havido dosagem de sulfato de aluminio que produzisse uma eficiéncia
satisfatoria de remocdo, foram escolhidas as seguintes dosagens de sulfato de aluminio
para se avaliar o efeito que o coagulante causa na lise celular e degradacdo de saxitoxinas:
5 mg/L (0,79 mg Al/L) como dosagem sub-6tima; 12 mg/L (1,90 mg Al/L) como dosagem

Otima; e 29 mg/L (4,58 mg Al/L) como dosagem superior a étima.

A Tabela 5.6 mostra as caracteristicas da agua bruta e agua de estudo utilizadas na

realizacdo dos ensaios para armazenamento do lodo.
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Tabela 5.6 — Caracterizacdo da 4gua bruta e 4gua de estudo utilizadas na realiza¢do do
ensaio para armazenamento do lodo, com células de Cylindrospermopsis raciborskii
utilizando sulfato de aluminio como coagulante.

Agua do Lago + 10°

Parametros Agua do Lago cel/mL de
C. raciborskii
Alcalinidade (mgCaCQa3/L) 5 6
Condutividade (uS/cm) 92 114
Absorbancia a 254 nm 0,019 0,025
pH 6,4 6,9
Turbidez (UT) 4,8 16
Clorofila-a (ug/L) 27,28 172,48
Contagem (cel/mL) ND 1,2 x 10°

*ND — nao detectado

O decaimento de clorofila-a ao longo do periodo de armazenamento do lodo, com células
de Cylindrospermopsis raciborskii e utilizando sulfato de aluminio como coagulante, é
apresentado na Figura 5.14. Pode-se observar que, apés 5 dias de armazenamento,
aproximadamente 20 a 50% da clorofila-a ja havia decaido, nas diferentes amostras. Em 10

dias, houve um decréscimo de 80 a 90% de clorofila-a.

Ja a andlise do decaimento de células (Figura 5.15) foi um pouco distinta. Apés 5 dias ndo
foram mais observadas células de C. raciborskii na maior parte das amostras, com exce¢do
das amostras sem coagulante, nos dois valores de pH de coagulacdo utilizados e na menor
dosagem utilizada (0,79 mg Al/L) no pH 5,5. Aparentemente, a ndo-adi¢cdo de coagulante
contribuiu para a manutencdo da integridade celular por mais tempo, ja que, no 5° dia de
armazenamento do lodo, nas amostras em que nao foi adicionado coagulante, houve pouco

ou nenhum decaimento de células.

Para a andlise das trés variantes de saxitoxinas (neoSTX, dcSTX e STX) foi primeiramente
construida a curva de calibracdo para cada uma delas, por meio da injecdo em triplicata de
cinco concentracdes conhecidas de padrdes certificados. A Figura 5.16 apresenta as curvas
de calibracdo, com ajuste linear, coeficiente de correlacdo (R?) e as equagdes que

relacionam a area (A) sobre o cromatograma com a concentracdo (C) de cada saxitoxina.
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O limite de detec¢do da CLAE observado quando da construcdo da curva de calibracéo foi

de 3,0 ug/L. No entanto, como para o procedimento de analise foi utilizada alga de

amostragem (loop) de 100 pL ao invés de 20 plL usado para curva de calibragdo, foi

possivel detectar concentracdes de até 0,6 ng/L.

A analise de saxitoxinas extracelulares para o valor de pH de coagulacdo igual a 5,5

(Figura 5.17) mostra uma grande variagdo do tempo de decaimento entre as diferentes

dosagens de coagulante utilizadas. As amostras sem adi¢cdo de coagulante apresentaram

concentracdo de saxitoxinas menor do que as demais e, talvez por isso, a degradacdo foi

mais rapida — no 20° dia ja ndo foi detectada nenhuma saxitoxina. Quanto maior a dosagem

de coagulante utilizada, maior foi o tempo de persisténcia das saxitoxinas. Comportamento

semelhante foi observado por Oliveira (2005).
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A toxina neoSTX foi detectada apenas no 5° dia de armazenamento do lodo, como pode
ser visto na Figura 5.17. Isso demonstra a maior instabilidade dessa toxina, que pode ter
sido degradada ou transformada em outros metabolitos detectaveis ou ndo. Pode ter
ocorrido a transformacdo dessa variante em dcSTX, ja que, apos o 5° dia, houve um
aumento de dcSTX em detrimento de neoSTX. Shimizu (2000) argumenta que 0S
compostos N1-hidroxi, como a neoSTX, sdo mais instaveis em meio &cido e calor do que
STX. Shimizu (1988 apud Indrasena e Gill, 2000a) também aponta que STX pode ser
produzida pela conversao de neoSTX, em aquecimento brando e pH baixo. NeoSTX pode
ser convertida em STX pela clivagem redutiva do grupo N-hidroxil. Apesar de o valor de
pH utilizado ndo ter sido tdo baixo, e tampouco ndo haver aquecimento da amostra, é
possivel que outros processos de degradacdo ou transformacdo possam ser responsaveis

por transformacdes similares as relatadas por Shimizu (2000).

A andlise do somatdrio das trés variantes de saxitoxinas (STX, dcSTX e neoSTX)
extracelulares em cada dia mostra que, do dia 0 ao dia 5, as amostras com coagulante
apresentaram concentracdes de toxinas maiores do que a amostra em que nao foi
adicionado coagulante (Figura 5.18). Quanto maior a dosagem de coagulante utilizada,
maior foi a concentracédo total de saxitoxinas, e maior foi o tempo de persisténcia. Cabe
comentar que, conforme mostrado no Apéndice C, apenas no 5° dia foi ultrapassado o

valor maximo indicado pela Portaria 518/2004, de 3 ng/L de equivalente STX.

g 451
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T @
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o2 2
S 8 15 - — 4,58 Mg AllL
T S
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Tempo de armazenamento do lodo (dias)

Figura 5.18 — Somatorio da concentragdo de saxitoxinas extracelulares no clarificado ao
longo do periodo de armazenamento do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacéo igual
ab5,5.
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Para o valor de pH de coagulacgéo igual a 7,0, como pode ser visto na Figura 5.19 e 5.20, as

saxitoxinas apresentaram decaimento mais rapido do que em relacdo ao pH 5,5 (Figura

5.17 e 5.18). Apos o0 20° dia para a maioria das amostras, e 25° dia para a amostra com a

menor dosagem de sulfato de aluminio utilizada, ndo foram mais detectadas saxitoxinas.

Conclui-se que as saxitoxinas foram mais suscetiveis a degradagdo ou transformacdo mais
rapida no valor de pH mais elevado, de 7. Assim como no pH 5,5, neoSTX foi detectada
apenas no 5° dia de armazenamento do lodo.
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O valor do pH, como ja comentado, tem grande influéncia nos processos de degradacao e
transformacéo de saxitoxinas, assim como a temperatura. Foi demonstrado por Indrasena e
Gill (2000b), ao avaliarem a estabilidade de saxitoxinas ao armazenamento, que a 25°C, o
conteddo de STX em pH 6 e 7 aumentou em 1,4% e 2,5%, respectivamente, ap0s um més.
Em pH baixo (pH 3-5) ndo houve mudanca significativa. Castro et al. (2004) encontraram
que a concentragdo de STX continuou a crescer no meio extracelular em pH alto (9 — 10) a
25°C. Ja a temperatura de 19°C, houve um grande aumento na producdo de GTX2/3 e
concomitante diminuicdo de STX. Isso mostra a grande sensibilidade das saxitoxinas a

mudangas de temperatura.

Possivelmente existem outras variaveis em questdo que influenciam na estabilidade das
saxitoxinas. Uma delas, como foi exposta por Shimizu (2000) e Castro et al. (2004), é que
STX e outras variantes podem ser estabilizadas no meio por complexac¢do ou ligagdo com

outras substancias.

Fato intrigante é que Oliveira (2005), utilizando a mesma cepa e mesmo coagulante,
encontrou concentragcdes de neoSTX persistentes por muito mais tempo, em pH 6,0. Ja em
pH 7,0, o autor encontrou decaimento bem mais rapido de neoSTX, similar ao encontrado
neste estudo. Isso sugere que mais pesquisas sobre o comportamento das saxitoxinas em
valores de pH distintos e sob efeito do sulfato de aluminio ainda precisam ser aprofundadas

e outras variantes devem também ser analisadas.

A concentracdo de equivalentes STX (Apéndice C) mostra que, igualmente ao observado
no pH de coagulacéo de 5,5, apenas no 5° dia foi ultrapassado o valor limite de 3,0 pg/L de
equivalente STX indicado pela Portaria 518/2004, com exce¢do da amostra com a maior

dosagem de sulfato de aluminio, que ndo ultrapassou o limite.

A andlise de saxitoxinas totais & compativel com a de saxitoxinas extracelulares. As
saxitoxinas totais correspondem a soma das saxitoxinas intracelulares e extracelulares.
Como se observa nas Figuras 5.21 e 5.22, a concentracdo de neoSTX estd no seu maximo
no dia 0. Como ainda n&o tinha havido lise celular, essa concentragdo corresponde

totalmente a fragdo intracelular.
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do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacdo igual a 5,5. (a) Sem coagulante. (b) 0,79
mg Al/L. (c) 1,90 mg Al/L. (d) 4,58 mg Al/L.

A concentracdo de STX total permanece aproximadamente constante por um periodo de
tempo, para depois degradar. Esse periodo de tempo é inversamente proporcional ao valor
de pH e diretamente proporcional a dosagem de sulfato. Ou seja, para 0 menor valor de pH
de coagulacdo e maior dosagem de sulfato, maior o tempo de estabilidade e maior o tempo
de degradacéo.

Diferentemente, a concentracdo de dcSTX foi crescendo, como se observou também na
analise extracelular. 1sso pode ser devido a transformacdo de neoSTX ou outras variantes
ndo detectadas (como C1, C2 ou dcneoSTX) em dcSTX. Embora ndo haja relatos na
literatura sobre a transformacdo de neoSTX em dcSTX, essa transformacdo néo

necessariamente é direta, podendo haver intermediarios entre as duas variantes.
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H& uma incongruéncia entre os resultados de neoSTX extracelular e total. No 5° dia ja ndo
foi detectada neoSTX total, enquanto que na analise extracelular, neoSTX aparece no 5°
dia. A lise celular, como mostram os graficos de densidade de células ao longo do tempo
de armazenamento do lodo (Figura 5.15), ocorre entre 0 2° e 0 5° dia. Isso quer dizer que
nesse periodo h4 a liberacdo de toxinas para 0 meio. Antes disso, neoSTX, assim como as
outras variantes, estavam contidas dentro da célula e s6 depois foram liberadas para o
meio. Dessa forma, era de se esperar que se encontrasse neoSTX extracelular, assim como
as outras variantes, a partir do 5° dia. A ndo-deteccdo de neoSTX total no 5° dia pode ser
devida a alta instabilidade dessa toxina, como foi colocado por Shimizu (2000),
principalmente ao calor. Na analise de toxinas totais, como ha o processo de gelo/degelo
(por 3 vezes) e sonicacdo (para que haja a quebra das células), pode ter ocorrido sua
degradacéo ou transformacéo.
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5.2.3 - Experimentos com células de Cylindrospermopsis raciborskii e utilizando

cloreto férrico como coagulante

De forma semelhante ao observado com sulfato de aluminio, foi constatado, na primeira
etapa experimental, que, na faixa estudada, nenhuma combinacéo de pH de coagulacdo ou
dosagem de cloreto férrico produziu remocdo satisfatoria de células de C. raciborskii. O
pH de coagulagdo que se destacou um pouco foi o 5,0, utilizando dosagens altas de
coagulante. Tendo isso em vista, optou-se por utilizar duas dosagens de cloreto férrico:
dosagem de 25 mg/L (8,61 mgFe/L) e de 12 mg/L (4,13 mg Fe/L). Considerando que a
dosagem de 25 mg/L, que apresentou resultados menos ruins, ja foi alta, ndo foi testada
uma dosagem superior. Em vez disso, foram testados trés valores de pH de coagulacéo, ao
invés de apenas dois, como nos experimentos anteriores com Microcystis aeruginosa e
Cylindrospermopsis raciborskii utilizando sulfato de aluminio, a saber: pH 5; pH 6,5; e pH
7,5.

As caracteristicas da dgua bruta e agua de estudo utilizadas na realizacdo dos ensaios para

armazenamento do lodo se encontram na Tabela 5.7.

Tabela 5.7 — Caracterizacao da dgua bruta e 4gua de estudo utilizadas na realiza¢do do
ensaio para armazenamento do lodo, com células de Cylindrospermopsis raciborskii
utilizando cloreto férrico como coagulante.

Agua do Lago + 10°

Parametros Agua do Lago cel/mL de
C. raciborskii
Alcalinidade (mgCaCQOgz/L) 16 21
Condutividade (uS/cm) 96,8 112,5
Absorbancia a 254 nm 0,041 0,083
pH 6,37 6,58
Turbidez (UT) 4,94 15,2
Clorofila-a (pg/L) 13,2 157,52
Contagem (cel/mL) ND 1,7 x 10°

*ND — néo detectado

A analise do decaimento de clorofila-a ao longo do periodo de armazenamento do lodo
(Figura 5.23) mostra que, nos valores de pH 5,0 e 6,5 as amostras sem coagulante

apresentaram, no 5° dia, decaimento maior do que as demais. Inversamente, as amostras
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com maior adi¢do de cloreto férrico tiveram um decaimento menor. Nas amostras com pH
de coagulagéo igual a 7,5, todas as amostras apresentaram reducdo de aproximadamente
40% da clorofila-a com relacdo a sua concentracéo inicial ap6s 5 dias de armazenamento.
As amostras sem coagulante, e com a menor dosagem (4,13 mg Fe/L), apresentaram um

decaimento menor no pH 7,5 do que nos outros valores de pH utilizados.
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Apos 10 dias de armazenamento, de 70 a 90% da concentracdo de clorofila-a ja tinha
decaido, variando conforme o pH de coagulacdo e dosagem de cloreto férrico utilizados.
Observa-se também que, no pH 5,0, os residuais de clorofila-a ndo decaem muito do 10° ao

30° dia, diferentemente dos outros valores de pH utilizados.
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Com relagdo ao decaimento de células (Figura 5.24), percebe-se que, nos valores de pH 5,0
e 6,5, nas amostras com maior dosagem de coagulante, o decaimento foi mais lento,
consistente com o decaimento de clorofila. A coagulacdo com valor de pH igual a 7,5
aparentemente contribuiu para que as células se mantivessem intactas por mais tempo, ja
que apos 5 dias, houve pouco ou nenhum decaimento de células, o que difere dos
resultados obtidos com clorofila.

A anélise de saxitoxinas extracelulares, para o valor de pH de coagulacdo igual a 5,0
(Figura 5.25) mostra que, similarmente aos ensaios com sulfato de aluminio, neoSTX s6
apareceu no 5° dia, para a amostra sem coagulante e com a menor dosagem. As outras
toxinas decairam completamente até o 30° dia. JA na amostra com a maior dosagem de
cloreto férrico, houve um retardamento do aparecimento das trés variantes de saxitoxinas,
como era de se esperar com base na analise do decaimento de células (Figura 5.24), que

mostrou um decrescimento tardio.
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(a) Sem coagulante. (b) 4,13 mg Fe/L. (c) 8,61 mg Fe/L.
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Na maior dosagem de cloreto férrico, neoSTX atinge uma concentra¢cdo muito maior do

que nas outras dosagens, e dcSTX é encontrada ainda no 30° dia. STX, que é a variante

mais toxica, é a que apresenta a menor concentracdo, em todas as dosagens.

O valor méximo de saxitoxinas indicado pela Portaria 518/2004, em termos de

equivalentes STX (Apéndice C), sé foi ultrapassado no 15° dia de armazenamento do lodo.

Para o valor de pH 6,5 (Figura 5.26), os resultados foram bem distintos. N&o foi detectada

a variante neoSTX em nenhuma amostra, independente da dosagem, o que enfatiza a

instabilidade dessa variante. Nas duas dosagens de coagulante utilizadas, dcSTX e STX

foram apenas detectadas a partir do 5° dia de armazenamento, enquanto sem adicao de

coagulante essas toxinas ja haviam sido detectadas no 2° dia de armazenamento. Vale

destacar que as analises foram repetidas, para confirmar o resultado.
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Figura 5.26 — Concentracdo de saxitoxinas extracelulares no clarificado ao longo do
periodo de armazenamento do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacéo igual a 6,5.
(a) Sem coagulante. (b) 4,13 mg Fe/L. (c) 8,61 mg Fe/L.
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A analise do somatdrio de saxitoxinas para o pH 6,5 e 7,0 mostra a degradacdo de saxitoxinas
em um tempo menor do que no pH 5,0 (Figura 5.27). Isso indica, uma répida degradacédo ou
transformacdo de saxitoxinas nesses valores de pH, como colocado por Indrasena e Gill
(2000b), que verificaram maior estabilidade de STX em valores baixos de pH (3-5), e maior

taxa de degradacéo (ou transformagéo) em valores maiores de pH (6-7).
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Figura 5.27 — Somatorio da concentragdo de saxitoxinas extracelulares no clarificado ao
longo do periodo de armazenamento do lodo (dias). (a) pH 5,0. (b) pH 6,5 (c) pH 7,5.

Similarmente ao pH 6,5, no pH 7,5 (Figura 5.28) a variante neoSTX também ndo foi
detectada nas amostras com coagulante. A toxina dcSTX foi a que persistiu por mais
tempo, como foi visto também nos outros valores de pH. Isso mostra a perda de toxicidade
das amostras ao longo do tempo, ja que dcSTX tem aproximadamente a metade da
toxidade de STX.

A andlise de saxitoxinas totais (Figuras 5.29 e 5.30) confirma os resultados da anéalise de
saxitoxinas extracelulares, com excecdo da variante neoSTX, que foi detectada na analise
de saxitoxinas totais mas ndo foi detectada em algumas amostras de saxitoxinas

extracelulares.

89



w
5

35
@) —o—neoSTX - deSTX - STX (b) —o-neoSTX = deSTX - STX

w
1

w
!

N
[4,]
1
N
[$)]
!

2 4 2 4 o
1,5 15 A

1 u 1A 5
0,5 1 0,5

Toxinas extracelulares (ug/L)

o
Ay

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50 0O 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50

35 Tempo de armazenamento do lodo (d)
-~ | —-neoSTX - deSTX —— STX
> 3
2
g 2,5 1
S 21
3
S 15 4
— O
5 1 o ﬂ:\

(2] \
g
g . ‘_V«é/\\
[m8
F oo P — ‘

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50
Tempo de armazenamento do lodo (d)

Figura 5.27 — Concentracdo de saxitoxinas extracelulares no clarificado ao longo do
periodo de armazenamento do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacdo igual a 7,5.
(a) Sem coagulante. (b) 4,13 mg Fe/L. (c) 8,61 mg Fe/L.

Em todas as analises feitas, independente do valor de pH de coagulacdo ou do coagulante,
STX — a variante mais toxica — foi a que apresentou a menor concentracao dentre as trés
variantes de saxitoxinas analisadas. Oliveira (2005) encontrou concentragcdes maiores de
STX (até 4 pg/L) ao longo do tempo de armazenamento do lodo, utilizando sulfato de

aluminio como coagulante.

Alguns fatores ambientais podem influenciar na expressdo de genes responsaveis pela
producdo de toxinas pelas cianobactérias. J& foi demonstrada a influéncia da luz na
transcrigdo de genes da biossintese de microcistina. A presenca de certas bactérias na dgua
também tem mostrado afetar a producao de toxinas pelas algas (Pegram et al., 2007). Cabe
observar também que as cianobactérias podem ter enzimas enddgenas que causam
modifica¢fes na estrutura basica da saxitoxina, levando a producdo de uma variedade de
congéneres. (Neilan et al., 2007). No entanto, como as condi¢Ges do presente estudo, com
células cultivadas em laboratdrio, foram idénticas as utilizadas por Oliveira (2005), néo ¢
possivel se deduzir qual variavel possa ter influenciado nas diferentes concentracGes de

toxinas detectadas.
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Figura 5.28 — Concentracdo de saxitoxinas totais ao longo do periodo de armazenamento
do lodo (dias) para o valor de pH de coagulagéo igual a 5,0 e 7,5.
(@) pH 5,0 - Sem coagulante. (b) pH 5,0 - 4,13 mg Fe/L. (c) pH 5,0 - 8,61 mg Fe/L.
(d) pH 7,5 - Sem coagulante. (e) pH 7,5 - 4,13 mg Fe/L. (f) pH 7,5 - 8,61 mg Fe/L.

A coagulacdo com valor de pH igual a 5,0 foi a que apresentou maior persisténcia de
saxitoxinas, principalmente quando utilizada maior dosagem de cloreto férrico. Isso mostra
gue as saxitoxinas sdo mais suscetiveis a degradacao/transformacdo em valores maiores de
pH. Com o valor de pH de coagulacdo de 6,5, a degradacdo foi ainda répida do que com os
valores de pH de 5 e 7,5. Destaca-se também que a partir do 5° dia de armazenamento ja

ndo foi detectada a variante neoSTX quando a agua foi coagulada com pH 6,5. Por outro
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lado, com os valores de pH de 5 e 7,5, a neoSTX foi detectada até 25 dias (a depender da

dosagem de cloreto férrico utilizada).
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Figura 5.29 — Concentragdo de saxitoxinas totais ao longo do periodo de armazenamento
do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacdo igual a 6,5.
(a) Sem coagulante. (b) 4,13 mg Fe/L. (c) 8,61 mg Fe/L.

Nota-se, tanto nos ensaios realizados com sulfato de aluminio quanto com cloreto férrico,

que a influéncia do coagulante na degradacdo das saxitoxinas é mais evidente em valores

menores de pH de coagulagdo. Nesses casos, foi observado decaimento de toxinas mais

tardio em relacdo aos valores de pH mais elevados.

Diferentemente, a influéncia do sulfato de aluminio no decaimento de células de

Microcystis aeruginosa e na degradacdo de microcistinas ndo foi tdo forte e evidente

quanto no decaimento de C. raciborskii e saxitoxinas. No caso de M. aeruginosa, 0

decaimento de células e toxinas foi bem mais célere comparando-se com C. raciborskii.
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6 — CONCLUSOES E RECOMENDACOES

Cada género de cianobactéria analisado, em associagdo com um coagulante especifico
(sulfato de aluminio ou cloreto férrico) exibiu comportamento distinto em relacdo a
eficiéncia de remocéo de turbidez, clorofila-a e células, liberacdo e degradacéo de toxinas,

decaimento de células e clorofila-a ao longo do tempo de armazenamento.

Os diagramas de coagulacdo obtidos nas condigdes avaliadas mostraram que:

v' Boas eficiéncias de remogdo (>80%) foram alcancadas com células de Microcystis
aeruginosa em valores de pH baixos (5,0 e 5,5), em uma ampla faixa de dosagem
de sulfato de aluminio, tanto em termos de turbidez quanto de clorofila-a e células;

v' Existe forte correlacdo entre a remogdo de turbidez, clorofila-a, e células de M.
aeruginosa, conforme mostrou a andlise estatistica;

v Diferentemente de M. aeruginosa, nao foi obtida eficiéncia de remocao satisfatoria
de Cylindrospermopsis raciborskii em nenhum valor de pH de coagulacdo e
dosagem de coagulante, tanto com sulfato de aluminio quanto com cloreto férrico.
As melhores eficiéncias encontradas estavam, em média, abaixo de 40%.

Presume-se que a dificuldade de remocdo de células de Cylindrospermopsis raciborskii por
meio de coagulacéo, floculacdo e sedimentacdo, seja devido a sua morfologia, tamanho dos
filamentos, e presenca de vesiculas gasosas, que reduzem a densidade dos flocos.

Os resultados obtidos a partir do armazenamento do lodo sedimentado por diferentes
periodos, apds coagulacéo e floculagdo, mostraram que o valor do pH de coagulagdo, bem
como o tipo de coagulante utilizado e sua dosagem, tem influéncia no tempo de ocorréncia
de lise celular e no tempo de degradacédo de toxinas ao longo do armazenamento do lodo
no decantador. Com base nos resultados obtidos conclui-se que:

v" Ap6s 10 dias, a densidade de células de M. aeruginosa ja havia decaido mais de
90% do seu valor inicial, chegando a praticamente 100% no 15° dia, independente
do valor de pH de coagulacdo ou dosagem de sulfato de aluminio, o que indica que
a principal causa do decaimento de células ndo foi o pH de coagulacdo ou a adigdo

de coagulante, mas sim a simples auséncia de luz;

93



v" O decaimento de células de Cylindrospermopsis raciborskii, quando o sulfato de
aluminio foi adotado como coagulante, apresentou comportamento distinto
dependendo do pH de coagulacédo e da dosagem de coagulante. A adicéo de sulfato
de aluminio pareceu ter efeito negativo na integridade celular, ja que as amostras
com adicdo de coagulante apresentaram decaimento de células mais répido do que
as amostras sem coagulante;

v" O decaimento de células de Cylindrospermopsis raciborskii nos ensaios com
cloreto férrico foi mais lento no maior valor de pH de coagulacdo analisado (7,5).
Pdde-se notar a influéncia clara do valor do pH no tempo de ocorréncia de lise

celular.

Os resultados de decaimento de clorofila-a corroboraram os de decaimento de células,

embora de forma menos acentuada.

A degradacdo de saxitoxinas (neoSTX, dcSTX e STX) ao longo do tempo de
armazenamento do lodo, aqui interpretada como nédo detec¢do dos metabolitos, também foi
influenciada pelo tipo de coagulante (sulfato de aluminio ou cloreto férrico) e sua
dosagem, e pelo valor do pH de coagulagdo. Para microcistina, utilizando sulfato de

aluminio como coagulante, essas formas de influéncia também puderam ser observadas.

A concentracdo de microcistinas extracelulares chegou ao méaximo apds 5 dias de
armazenamento, ndo sendo mais detectada no 15° dia. Algumas amostras apresentaram

degradacéo praticamente completa de microcistina no 10° dia.

Para saxitoxinas, a condi¢cdo de coagulagdo que promoveu sua maior persisténcia foi a
maior dosagem de sulfato de aluminio e pH mais baixo (5,5). Nessa condicdo, a variante
dcSTX ainda foi detectada no 50° dia de armazenamento. A degradacdo completa das
saxitoxinas analisadas foi observada com 20, 25 e 40 dias para, respectivamente, as
amostras sem coagulante, e com as dosagens sub-6tima e 6tima. No entanto, o valor
maximo permitido pela Portaria 518/2004 do Ministério da Saude so foi ultrapassado no 5°

dia de armazenamento (equivalentes de STX extracelular).

Fica visivel que a presenca de sulfato de aluminio em dosagens altas contribuiu para a

estabilidade de saxitoxinas no valor de pH igual a 5,5. J& para o pH 7,0, esse
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comportamento ndo foi observado. A degradacdo completa ocorreu em 20-25 dias de

armazenamento.

Utilizando cloreto férrico como coagulante, a degradacdo de saxitoxinas foi
comparativamente mais rapida nos maiores valores de pH de coagulagdo utilizados (6,5 e
7,5). No pH de coagulagéo de 5,0, a degradagéo completa foi observada entre 30 e 40 dias.
A maior persisténcia, portanto, ocorreu no menor valor de pH, com a maior dosagem de
cloreto férrico, similar ao verificado para sulfato de aluminio. Ou seja, a influéncia de
ambos coagulantes na degradacdo das saxitoxinas € mais evidente em valores menores de
pH de coagulacéo, tendo sido observado decaimento de toxinas mais tardio em valores de

pH mais baixos e com maiores dosagens de coagulante.

As maiores concentracdes de equivalentes STX extracelular foram encontradas no 10° dia
(pH 6,5 e 7,5) e no 15° dia (pH 5,5) de armazenamento do lodo. Para os dois coagulantes
utilizados, houve perda de toxicidade das amostras apés atingirem a concentracdo maxima,
pois dcSTX foi mais persistente que STX. NeoSTX foi a variante degradada (ou

transformada) mais rapidamente e que se apresentou a mais instavel.

Com base nos resultados, fica evidente que, apds um determinado tempo de
armazenamento do lodo, ocorre a lise de células e a liberacdo de toxinas para a coluna
d’agua sobre o lodo. Quando o coagulante utilizado foi o sulfato de aluminio, as
concentragfes de microcistinas e saxitoxinas (somatério de STX, neoSTX e dcSTX)
atingiram valores maximos em torno de cinco dias de armazenamento de lodo, nos
experimentos com células de Microcystis aeruginosa e Cylindrospermopsis raciborskii,
respectivamente. J& com o coagulante cloreto férrico, a méxima concentracdo de
saxitoxinas (somatorio das trés variantes) foi observada entre 10 e 15 dias de
armazenamento de lodo, nos experimentos com Cylindrospermopsis raciborskii. Dessa
forma, no caso de floragdo de cianobactérias toxicas, a possibilidade de se ter
concentragOes elevadas de toxinas na &gua clarificada do decantador quando o lodo fica

armazenado por mais de cinco dias é maior, colocando em risco a satde do consumidor.

Atualmente, com o problema de escassez de 4gua, ha uma cobranca para que as estacdes

de tratamento de agua controlem suas perdas de agua, € uma estratégia que vem sendo
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adotada é a recirculacdo do sobrenadante do adensamento dos lodos de decantadores e
agua de lavagem dos filtros. No entanto, como foi visto, dependendo do tempo de contato
entre 0 lodo adensado e seu sobrenadante, as células de cianobactérias toxicas podem

sofrer lise e liberar toxinas para a 4gua clarificada.

Por fim, no caso do tratamento de dgua em situacdo de floracdo de cianobactérias toxicas,
recomenda-se 0 aumento da periodicidade de descarga do lodo e limpeza dos filtros, e a
ndo recirculacdo da agua clarificada dos adensadores de lodo, pois essas praticas

minimizardo o risco na agua para consumo humano.

Para se ter mais clareza com relacéo a alguns resultados encontrados no presente trabalho,
sugerem-se 0s seguintes estudos, na mesma linha de pesquisa:

- Andlise da influéncia de uma ampla faixa de pH no tempo de degradacdo de saxitoxinas,
andlise esta com toxinas purificadas e agua destilada. Com esse estudo serd possivel
também conhecer as transformacGes que estdo ocorrendo nas diferentes variantes de
saxitoxinas. Para um estudo mais esclarecedor com relacéo a transformacéo de saxitoxinas,
sugere-se a analise das toxinas Cl1 e C2, também produzidas pela cepa T3 de
Cylindrospermopsis raciborskii.

- Avaliacdo sistematica da influéncia de diferentes parametros da qualidade da agua na
eficiéncia de remocdo de células de cianobactérias. Como os resultados de remocdo
obtidos nesse trabalho foram diferentes de outros relatados na literatura, o que
possivelmente esta relacionado as diferentes condi¢des de qualidade de agua, esse estudo
poderd esclarecer quais pardmetros de fato influenciam na eficiéncia de remocéo de
cianobactérias.

- Anélise da interferéncia do coagulante na deteccdo de saxitoxinas por cromatografia
liquida de alta eficiéncia (CLAE).
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APENDICE A: Diagramas de coagulagio (Duplicatas)
100% 90% 80% 70% 60% 50% 40% 30% 20% 10% 0%

Dosagem de Aluminio (mg/L)
Dosagem de Sulfato de Aluminio (mg/L)

T
5 55 6 6.5 7 7.5 8

. . PpH de coagulacdo . . .
Figura A.1 — Diagrama de coagulacdo em termos de remogéo de turbidez, com agua de

estudo contendo 7,5 x 10° células/mL de Microcystis aeruginosa, utilizando sulfato de
aluminio como coagulante (Experimento 1). Turbidez inicial: 28 UT.

Dosagem de Aluminio (mg/L)
Dosagem de Sulfato de Aluminio (mg/L)

5 55 6 615 7 7.5 8
pH de coagulagédo
Figura A.2 — Diagrama de coagulacdo em termos de remoc&o de clorofila-a, com agua de
estudo contendo 7,5 x 10° células/mL de Microcystis aeruginosa, utilizando sulfato de
aluminio como coagulante (Experimento 1). Clorofila inicial: 504,24 pg/L
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Dosagem de Aluminio (mg/L)
Dosagem de Sulfato de Aluminio (mg/L)

T
5 55 6 6.5 7 7.5 8
pH de coagulagéo

Figura A.3 — Diagrama de coagulacdo em termos de remogéo de células com agua de
estudo contendo 7,5 x 10° células/mL de Microcystis aeruginosa, utilizando sulfato de
aluminio como coagulante (Experimento 1).

Dosagem de Aluminio (mg/L)
Dosagem de Sulfato de Aluminio (mg/L)

0 T il T T
5 55 6 6.5 7 7.5

pH de coagulagéo
Figura A.4 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocao de turbidez, com agua de
estudo contendo 2,9 x 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando
sulfato de aluminio como coagulante (Experimento 2). Turbidez inicial: 13 UT.
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Dosagem de Aluminio (mg/L)
Dosagem de Sulfato de Aluminio (mg/L)

0 T '1 T T
5 5.5 6 6.5 7 75

pH de coagulagédo

Figura A.5 — Diagrama de coagulacdo em termos de remogéo de clorofila-a, com &gua de
estudo contendo 2,9 x 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando
sulfato de aluminio como coagulante (Experimento 2). Clorofila inicial: 205 pg/L.

Dosagem de Ferro (mg/L)
Dosagem de Cloreto Férrico (mg/L)

5 55 6 6T5 ‘7 75
pH de coagulagéo
Figura A.6 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocéo de turbidez, com agua de
estudo contendo 1,2 células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando cloreto
férrico como coagulante (Experimento 2). Turbidez inicial: 16 UT.
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Figura A.7 — Diagrama de coagulacdo em termos de remocéo de clorofila-a, com agua de
estudo contendo 1,2 x 10° células/mL de Cylindrospermopsis raciborskii, utilizando
cloreto férrico como coagulante (Experimento 2). Clorofila inicial: 295,68 pug/L.
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APENDICE B: Residuais de Ferro e Aluminio
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Figura B.1 — Aluminio residual para o experimento com Microcystis aeruginosa,
utilizando sulfato de aluminio como coagulante (Experimento 1).
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Figura B.2 — Aluminio residual para o experimento com Microcystis aeruginosa,
utilizando sulfato de aluminio como coagulante (Experimento 2).
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pH de coagulagéo
Figura B.3 — Aluminio residual para o experimento com Cylindrospermopsis raciborskii,
utilizando sulfato de aluminio como coagulante.
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Figura B.4 — Ferro residual para o experimento com Cylindrospermopsis raciborskii,
utilizando cloreto férrico como coagulante.
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APENDICE C: Equivalentes de STX extracelular
A conversdo das variantes de saxitoxinas em equivalentes de STX (Eq. STX) foi feita por
meio da Equacéo C.1, adaptada por Oshima (1995, apud Viana, 2006).

Eq. STX =2 [(C; * Ti)] Equacéo (C.1)

Na qual:
Ci = concentragéo de toxina (ug/L);

T; = toxicidade relativa da toxina.

—o— Sem coagulante
-m- 0,79 mg Al/lL

—A— 1,90 mg Al/L
—— 4,58 mg Al/lL

>

w

=

o

Eq. STX extracelular (ug/L)
o o1k 01N E w o~ 01 01

T T ]
10 15 20 25 30 35 40 45 50
Tempo de armazenamento do lodo (d)
Figura C.1 — Concentracao de equivalentes de STX extracelular no clarificado ao longo do
periodo de armazenamento do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacédo igual a 5,5.
Experimento com Cylindrospermopsis raciborskii e sulfato de aluminio como coagulante.
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Figura C.2 — Concentracao de equivalentes de STX extracelular no clarificado ao longo do
periodo de armazenamento do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacéao igual a 7,0.
Experimento com Cylindrospermopsis raciborskii e sulfato de aluminio como coagulante.
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5
45 —o— Sem coagulante
2 4 = 4,13 mg Fe/L
& 35 - /\ —A— 8,61 mg Fe/L
= 3
3
g 2,5 1
& 27
X 1,5 -
|_
n 14
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0 *x T T ——0 T n
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Tempo de armazenamento do lodo (d)
Figura C.3 — Concentracao de equivalentes de STX extracelular no clarificado ao longo do

periodo de armazenamento do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacéao igual a 5,0.
Experimento com Cylindrospermopsis raciborskii e cloreto férrico como coagulante.
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Figura C.4 — Concentracdo de equivalentes de STX extracelular no clarificado ao longo do
periodo de armazenamento do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacéo igual a 6,5.
Experimento com Cylindrospermopsis raciborskii e cloreto férrico como coagulante.
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Figura C.5 — Concentracdo de equivalentes de STX extracelular no clarificado ao longo do
periodo de armazenamento do lodo (dias) para o valor de pH de coagulacéo igual a 7,5.
Experimento com Cylindrospermopsis raciborskii e cloreto férrico como coagulante.
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