
WILLIAN FERNANDO DOMINGUES VILELA 

 

 

 

 

Estudo da Degradação da [D-Leu]-Microcistina-LR 

por Fotocatálise Heterogênea Solar 

 

 

 

 

Dissertação apresentada ao Instituto 

de Química de São Carlos da Univer-

sidade de São Paulo para obtenção 

do Título de Mestre em Ciências  

 

Área de Concentração: 

Química Analítica 

 

Orientador: 

Prof. Dr. Eduardo Bessa Azevedo 

 

 

 

São Carlos 

2009



- 2 - 
 

AGRADECIMENTOS 
 
 

 
Conselho Nacional de Desenvolvimento Científico e Tecnológico  
 
Grupo de Química Analítica Aplicada a Medicamentos e a Ecossistemas – IQSC  
 
Laboratório de Desenvolvimento de Tecnologias Ambientais - IQSC 



- 3 - 
 

RESUMO 
 
 

VILELA, W. F. D. Estudo da Degradação da [D-Leu]-Microcistina-LR por Fotocatálise Hetero-
gênea Solar. 2009. 70 f. Dissertação (Mestrado em Química Analítica) – Instituto de Química de São 
Carlos, Universidade de São Paulo, São Carlos, 2009. 
 
 
Um dos bens mais preciosos da Humanidade é a água.  Embora ela seja abundante no planeta, grande 
parte é imprópria para o consumo humano.  E, devido ao crescimento populacional intenso, à concen-
tração urbana e à poluição dos corpos d’água superficiais e subterrâneos, a quantidade de água em 
condições para consumo vem se reduzindo em taxas alarmantes.  Recentemente, um dos tipos mais 
comuns de contaminação dos corpos d´água tem sido a presença de cianotoxinas.  Atualmente, não 
existe um estado brasileiro que não tenha problemas com florações excessivas de algas e os corres-
pondentes transtornos causados às concessionárias que operam as estações de tratamento.  Tem-se 
apontado que esse fato é devido principalmente ao aporte de nitrogênio e fósforo derivado do uso in-
discriminado de detergentes e fertilizantes.  O presente estudo tem como objetivo investigar a aplica-
ção da fotocatálise heterogênea solar (TiO2 como fotocatalisador) na destruição da [D-Leu]-
Microcistina-LR, potente toxina de ampla ocorrência nas florações de cianobactérias.  A [D-Leu]-
Microcistina-LR foi extraída de uma cultura de Microcystis æruginosa.  Foi utilizado um reator de 
placa plana de vidro recoberta com TiO2 para os estudos de degradação.  Além disso, a irradiância 
durante os experimentos solares foi medida com o uso de espectrorradiômetro. Após os ensaios de 
degradação, a concentração da toxina foi determinada por CLAE.  A cinética de mineralização da so-
lução tratada foi determinada através de análises de COT.  A toxicidade aguda e crônica do efluente 
foi quantificada através de análises utilizando camundongos e ensaios in vitro de inibição da proteína 
fosfatase.  A partir dos experimentos realizados, pôde-se observar que foi necessário um tempo de 
tratamento de 150 min para que a concentração da microcistina fosse reduzida aos valores exigidos por 
lei (de 10 para 1 µg L–1).  Outra constatação muito importante que pôde ser feita é que a fotocatálise 
heterogênea solar foi eminente destrutiva, não só para  a  toxina, mas  também  para  os demais com-
ponentes do extrato e dos compostos de degradação gerados.  Obteve-se uma remoção de carbono de 
aproximadamente 90% com 90 min de exposição ao Sol.  Além disso, os testes de toxicidade utilizan-
do camundongos mostraram que o efeito agudo causado pela amostras iniciais foi eliminado;  entre-
tanto, os testes utilizando a enzima fosfatase indicaram que podem ter sido formados subprodutos que 
produzam um efeito crônico em mamíferos.  Os experimentos realizados apontam para a viabilidade 
do uso da fotocatálise heterogênea solar para o tratamento de águas contaminadas pela [D-Leu]-
Microcistina-LR, não só devido à sua destruição, mas também à grande remoção de matéria orgânica 
que pode ser alcançada. 
 
Palavras-chave:  Microcistina. Fotocatálise. Solar. POA. Toxicidade.  Fosfatase. 
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ABSTRACT 
 
 

VILELA, W. F. D. Degradation Study of [D-Leu]-Microcystine-LR using Solar Hetero-
geneous Photocatalysis. 2009. 70 f. Dissertação (Mestrado em Química Analítica) – Instituto 
de Química de São Carlos, Universidade de São Paulo, São Carlos, 2009. 
 
 
One of the most precious assets of mankind is the water.  Although it is abundant in the pla-
net, the majority of it is not suited for human consumption.  Due to the intense population 
growth, to the urban concentration, and to the pollution of surface water bodies and ground 
water, the amount of freshwater is decreasing at alarming rates.  Recently, a common type of 
water bodies’ contamination is the presence of cyanotoxins.  Presently, all over Brazil there 
are records of excessive algae blooms, with the corresponding nuisances caused to the com-
panies that run water treatment stations.  This fact is thought to be a result of nitrogen and 
phosphorus inputs due to the indiscriminate use of detergents and fertilizers.  The purpose of 
the present study is to investigate the use of solar heterogeneous photocatalysis (TiO2 as the 
photocatalyst) for the destruction of [D-Leu]-Microcystin-LR, powerful toxin of widespread 
occurrence within cyanobacteria blooms.  The [D-Leu]-Microcystin-LR was extracted from a 
culture of Microcystis æruginosa.  It was used a flat plate glass reactor covered with TiO2 for 
the degradation studies.  The irradiance was measured during the experiments with aid of a 
spectrum radiometer.  After the degradation experiments, the toxin concentration was deter-
mined by HPLC.  The mineralization kinetics was determined by TOC analyses.  The acute 
and chronic toxicities were quantified using mice and phosphatase inhibition in vitro assays.  
From the performed experiments, it was determined that 150 min are necessary to reduce the 
toxin concentration to the value demanded by law (from 10 to 1 µg L–1).  Another important 
finding is that the solar heterogeneous photocatalysis was really destructive process, not only 
for the toxin, but also for the other extract components and degradation products generated.  A 
mineralization degree of 90% was achieved with 90 min of exposure to the sun.  Moreover, 
toxicity tests using mice have shown that the acute effect caused by the initial sample was 
removed.  However, tests using the phosphatase enzyme indicated that it may be formed 
products capable of inducing chronic effects on mammals.  The performed experiments indi-
cate the feasibility of using solar heterogeneous photocatalysis for treating contaminated with 
[D-Leu]-Microcystin-LR, not only due to its destruction, but also to the significant removal of 
organic matter that can be achieved. 
 
Keywords:  Microcystin.  Photocatalysis.  Solar. AOP. Toxicity.  Phosphatase. 
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1. INTRODUÇÃO 
 
 

A contaminação ambiental é um dos principais dilemas enfrentados pela sociedade 

moderna.  Desde a revolução industrial o homem vem explorando e modificando de maneira 

relevante todos os ecossistemas terrestres.  Dentre os recursos naturais, a água se destaca co-

mo pré-requisito fundamental para o desenvolvimento de vida na Terra, seja como componen-

te bioquímico de seres vivos ou como meio de vida de várias espécies vegetais e animais.  A con-

taminação dos recursos hídricos e dos mananciais de abastecimento público por rejeitos ori-

undos das atividades humanas é um dos maiores fatores de risco para a saúde humana, especi-

almente em regiões com condições inadequadas de saneamento e suprimento de água.  Outra 

conseqüência dos impactos antrópicos nos reservatórios de água é a ocorrência de acelerados 

processos de eutrofização, causando um enriquecimento artificial desses ecossistemas pelo 

aumento das concentrações de nutrientes na água, principalmente compostos nitrogenados e 

fosfatados, que resulta num aumento dos processos naturais de produção biológica em rios, 

lagos e reservatórios.  As principais fontes desse enriquecimento têm sido identificadas como 

as descargas de esgotos domésticos e industriais dos centros urbanos e regiões agricultáveis.  

A eutrofização artificial produz mudanças na qualidade da água, incluindo a redução do oxi-

gênio dissolvido e da biodiversidade aquática, a perda das qualidades paisagísticas, a morte 

extensiva de peixes e o aumento da incidência de florações de microalgas e cianobactérias.  

Ironicamente, o organismo que contribuiu para o surgimento de vida em nosso planeta é o 

grande responsável por este sério problema de saúde pública relacionado à qualidade da água.  

As cianobactérias têm sido extremamente citadas em textos de biologia por sua capacidade de 

fixar nitrogênio (converter N2 atmosférico em NH3) e pelo fato de serem, provavelmente, o 

único organismo primário responsável por fornecer uma atmosfera rica em oxigênio.  No en-

tanto, a maior parte da literatura publicada sobre cianobactérias nos últimos anos tem se refe-

rido à grande produção de várias toxinas (cianotoxinas) prejudiciais à saúde humana e animal 

(CARMICHAEL, 1997; JOCHIMSEN et al., 1998; CARMICHAEL et al., 2001). 

 

 Entre os fatores que levam as cianobactérias a predominarem sobre os outros grupos 

fitoplanctônicos (microalgas) destacam-se as características fisiológicas pelas quais as ciano-

bactérias assimilam os nutrientes (N e P) do meio aquático.  De forma geral, as cianobactérias 

são menos eficientes na assimilação desses nutrientes do que as microalgas (algas verdes ou 

diatomáceas), que, em condições normais, crescem mais e melhor.  Entretanto, ao produzir 
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uma descarga excessiva de nutrientes nos reservatórios, o homem propicia uma maior dispo-

nibilidade desses nutrientes, facilitando a assimilação dos mesmos e o conseqüente cresci-

mento das cianobactérias.  O crescimento intenso desses microorganismos na superfície da 

água geralmente se dá com predomínio de poucas ou mesmo de apenas uma espécie de ciano-

bactéria produtora de toxinas, além de outros metabólitos, que inibem a sua predação por mi-

crocrustáceos, larvas de peixes, moluscos, entre outros.  Consumidores primários vão preferir 

consumir as microalgas atóxicas e com maior valor nutricional, contribuindo, com isso, para a 

redução das populações dessas microalgas, o que, por sua vez, resultará numa diminuição 

drástica da comunidade dos consumidores primários, com conseqüências em toda a cadeia 

alimentar do ecossistema aquático.  Portanto, como resultado desses processos, muitas vezes 

restará no meio aquático apenas as cianobactérias tóxicas como organismos fitoplanctônicos 

dominantes. 

   

As toxinas produzidas pelas cianobactérias são denominadas cianotoxinas, formando 

um grupo de substâncias químicas bastante diverso, com mecanismos tóxicos específicos em 

vertebrados.  Algumas cianotoxinas são neurotoxinas bastante potentes (anatoxina-a, saxito-

xinas) outras são principalmente tóxicas ao fígado (microcistinas, nodularina e cilindrosper-

mopsina) e outras ainda podem ser irritantes por contato, consideradas como endotoxinas pi-

rogênicas, como as de bactérias Gram negativas.  Como o número de estudos sobre a remoção 

dessas cianotoxinas pelos processos convencionais de tratamento da água ainda é reduzido e 

as técnicas de detecção de cianotoxinas ainda não são muito difundidas na prática do monito-

ramento de águas de abastecimento, a avaliação da exposição humana às cianotoxinas pelo 

consumo da água ainda é muito falha.  Além disso, em regiões abastecidas por mananciais de 

superfície que apresentam florações de cianobactérias tóxicas, a real exposição a essas toxinas 

irá depender do método de captação, da seqüência de tratamento da água e do controle opera-

cional do sistema de abastecimento.  As cianotoxinas mais tóxicas pertencem à classe das 

microcistinas.  Estas são as cianotoxinas mais presentes em florações, perfazendo um grupo 

de mais de 75 heptapeptídeos cíclicos.  Foram primeiramente extraídas da cianobactéria     

Microcystis æruginosa (CODD, 2000).  Outros estudos mostraram que outros gêneros de cia-

nobactérias também são capazes de produzir microcistinas (SIVONEN e JONES, 1999; 

WORLD HEALTH ORGANIZATION, 2009). 

 

Assumindo-se que a qualidade de água é um fator limitante para o desenvolvimento 

social e econômico do país, verifica-se que várias lacunas precisam ser preenchidas para que 
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se possa garantir, de forma segura e confiável, a qualidade de água nos mananciais e sistemas 

de abastecimento público.  Uma das principais lacunas é o desenvolvimento de métodos de 

tratamento para água que não somente transfiram o poluente de fase, mas sim o transforme 

em produtos atóxicos que possam ser devolvidos ao meio ambiente sem graves conseqüên-

cias. 

 

Sendo assim, o presente estudo trata da aplicação de um processo destrutivo, capaz de, 

efetivamente, diminuir a concentração de microcistinas a níveis que não apresentem mais   

ação tóxica.  O processo a ser utilizado é a fotocatálise heterogênea usando-se o TiO2 como 

fotocatalisador.  Essa tecnologia está incluída nos Processos Oxidativos Avançados (POAs), 

tendo eles em comum a geração in situ do radical hidroxila (OH•).  Esse radical é capaz de 

oxidar praticamente qualquer tipo de molécula orgânica, resolvendo em grande parte os pro-

blemas de baixa biodegradabilidade e toxicidade de vários compostos xenobióticos e recalci-

trantes já testados.  Os principais objetivos foram: desenvolver um reator solar fotocatalítico, 

estudar a degradação da [D-Leu]-Microcistina-LR por fotocatálise solar, além de quantificar a 

remoção da toxicidade.  
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2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
 

2.1. Cianobactérias e Cianotoxinas 

 

2.1.1. Características das Cianobactérias 
 
 

As cianobactérias ou cianofíceas são organismos procariontes, isto é, não possuem nú-

cleo definido.  São conhecidas pelas divisões Mixophyta, Schizophyta, Cyanophyta, perten-

cendo ao Reino Eubacteria e divisão Cyanobacteria.  Devido à presença de pigmentos fotos-

sintéticos em suas células e à semelhança superficial com algas verdes eucarióticas, foram 

chamadas de algas azuis.  De acordo com os registros fósseis, sua origem foi estimada em 

cerca de 3,5 milhões de anos, sendo provavelmente os primeiros produtores primários de ma-

téria orgânica a liberarem oxigênio elementar na atmosfera primitiva (YOO et al., 1995).  

Constituem um dos três maiores grupos de bactérias pigmentadas.  Entretanto, diferem das 

outras formas pigmentadas por serem capazes de produzir oxigênio durante a fotossíntese.  

Podem ser encontradas na forma unicelular, como nos gêneros Synechococcus e Aphanothece 

ou em colônias de seres unicelulares como Microcystis, Gomphospheria, Merispmopedium 

ou, ainda, apresentarem as células organizadas em forma de filamentos, como Oscillatoria, 

Planktothrix, Anabaena, Cylindrospermopsis e Nostoc.  A Figura 1 destaca alguns gêneros de 

cianobactérias encontradas no Brasil, dentre elas a Microcystis ssp, a qual foi utilizada neste 

trabalho para produção de [D-Leu]MC-LR. 
 

 
Figura 1.  Gêneros de cianobactérias potencialmente tóxicas encontradas 

em ambientes aquáticos do Brasil (OUELLETT, 2007). 
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2.1.2. Florações de Cianobactérias 
 

A crescente eutrofização dos ambientes aquáticos tem sido produzida principalmente 

por atividades humanas, causando uma redução na diversidade de espécies.  Entretanto, veri-

fica-se um aumento significativo da biomassa das espécies presentes.  As descargas de esgo-

tos domésticos e industriais dos centros urbanos e a poluição difusa originada nas regiões    

agricultáveis são os principais causadores deste fenômeno.  Esta por sua vez produz mudanças 

na qualidade da água, incluindo:  a redução de oxigênio dissolvido, a perda das qualidades 

cênicas, ou seja, das características estéticas do ambiente e seu potencial para lazer, a extensa 

mortandade de peixes e o aumento da incidência de florações de microalgas e cianobactérias, 

com conseqüências negativas sobre a eficiência e custo de tratamento da água, quando se trata 

de manancial de abastecimento público, conforme mostrado na Figura 2. 

 

 

Figura 2.  Reservatório de abastecimento público do Rio Guandu, estado do Rio de Janeiro.  O tom 
esverdeado na água indica florações de algas.  

 
 

Entre os principais impactos causados pela eutrofização e conseqüente aparecimento de 

florações de cianobactérias sobre a qualidade da água, destaca-se a produção de odores e sa-

bores, bem como a sua interferência em certos processos de tratamento de água (YOO et al., 

1995).  De acordo com a taxonomia atual, existem 150 gêneros, com mais de 2.000 espécies 

de cianobactérias identificadas (VAN DEN HOEK et al., 1995).  Deste número, cerca de 25 

gêneros, com mais de 40 espécies, são produtores de cianotoxinas nocivas a animais e ao ho-
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mem, podendo este número estar sendo subestimado mediante dificuldades relacionadas à 

identificação taxonômica destes organismos (CHORUS, 2001). 

 

A ocorrência de florações de cianobactérias tóxicas não é um fenômeno local, regional 

ou específico de um só país, mas de proporções globais.  De acordo com Sant’Anna e Azeve-

do (2000) no Brasil já foi registrada a ocorrência de pelo menos 20 espécies de cianobactérias 

potencialmente tóxicas, incluídas em 14 gêneros.  As espécies Microcystis æruginosa apre-

senta a distribuição mais ampla no Brasil e Anabaena é o gênero com o maior número de es-

pécies potencialmente tóxicas (A. circinalis, A. flos-aquæ, A. planctonica, A. solitária e A. 

spiroides).  Entretanto, na última década, tem sido observado um grande aumento na ocorrên-

cia da espécie Cylindrospermopsis raciborskii em diferentes regiões brasileiras (BOUVY et 

al., 1999; BRANCO E SENNA, 1994; CONTE et al., 2000; JARDIM et al., 1999; HUSZAR 

et al., 2000). 

 

2.1.3. Cianotoxinas 
 

As toxinas produzidas por cianobactérias são conhecidas como cianotoxinas.  Consti-

tuem um amplo grupo de produtos naturais tóxicos.  Comumente são classificadas em catego-

rias distintas relacionadas aos efeitos tóxicos provocados nos organismos afetados.  Estes po-

dem assumir caráter agudo ou crônico, dependendo do tempo de exposição, quantidade e na-

tureza da toxina produzida.  Algumas dessas toxinas, que são caracterizadas por sua ação rá-

pida, causando a morte de mamíferos por parada respiratória após poucos minutos de exposi-

ção, têm sido identificadas como alcalóides ou organofosforados neurotóxicos.  Outras atuam 

menos rapidamente e são identificadas como peptídeos ou alcalóides hepatotóxicos.  De acor-

do com suas estruturas químicas, as cianotoxinas podem ser incluídas em três grandes grupos:  

os peptídeos cíclicos, os alcalóides e os lipopolissacarídeos.  No entanto, elas são principal-

mente divididas conforme a sua ação farmacológica em neurotoxinas e hepatotoxinas.  

 

O presente estudo restringir-se-á às hepatotoxinas, grupo com maior incidência de aci-

dentes por contaminação de animais e humanos.  Para mais detalhes sobre os demais grupos 

de cianotoxinas, indica-se o trabalho de HAIDER et al. (2003). 
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2.1.4. Hepatotoxinas 
 

Grande parte dos envenenamentos por cianobactérias envolve hepatotoxicose aguda 

causada por hepatotoxinas, que apresentam uma ação mais lenta, podendo causar morte num 

intervalo de poucas horas a poucos dias.  As espécies já identificadas como produtoras dessas 

hepatotoxinas estão incluídas nos gêneros Microcystis, Anabaena, Nodularia, Oscillatoria, 

Nostoc e Cylindrospermopsis (CARMICHAEL, 1994). 

 

As hepatotoxinas peptídicas já caracterizadas são heptapeptídeos cíclicos conhecidos 

como microcistinas e os pentapeptídeos designados como nodularinas. 

 

As hepatotoxinas são representadas por alcalóides e peptídeos cíclicos cuja massa mo-

lar varia geralmente entre 800 e 1.100 g mol–1.  A maioria desses compostos é hidrofílica e 

incapaz de penetrar diretamente através das membranas celular dos eucariontes, sendo neces-

sários transportadores ATP-dependentes, como os transportadores de sais orgânicos.  Essa 

dependência restringe as áreas de ação das hepatotoxinas aos órgãos e tecidos que apresentam 

esses canais, como fígado e rins (RUNNEGAR et al., 1982; RUNNEGAR, 1991).  A altera-

ção nos processos de sinalização da fosforilação é o principal mecanismo pelo quais as ciano-

toxinas atuam.  Nas células existem vários sítios que são controlados de forma reversível e 

que podem sofrer a ação da microcistina (FELIX et al., 1990; MULKEY et al., 1993; 

MUMBY e WALTER, 1993). 

 

Estruturalmente, as microcistinas são heptapeptídeos monocíclicos, compostos pelos 

seguintes resíduos:  D-Alanina – X – D-MeAsp – Z – Adda – D-Glutamato – Mdha, no qual 

X e Z são dois L-aminoácidos variáveis, D-MeAsp é o ácido D-eritro-β-metilaspártico e    

Mdha é a N-metildeidroalanina.  O radical Adda é um aminoácido incomum (ácido  

(2S,3S,8S,9S)-3-amino-9-metoxi-2,6,8-trimetil-10-fenildeca-4,6-dienóico), cuja fórmula es-

trutural é mostrada na Figura 3. 
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Figura 3.  Estrutura genérica da microcistina, onde Y e X representam os     aminoá-
cidos variáveis.  Exemplo:  MC-LR, Y = Leucina e X = Arginina. 

 

 
A nomenclatura das microcistinas foi proposta por Carmichael et al. (1988).  Inicial-

mente, apenas as variações qualitativas observadas em seus dois L-aminoácidos foram usadas 

para designar as diferentes microcistinas.  Neste sistema apenas os dois aminoácidos variáveis 

identificam a microcistina, de acordo com os seguintes exemplos:  microcistina-LR (leucina-

arginina);  microcistina-RR (arginina-arginina);  microcistina-YA (tirosina-alanina).  Atual-

mente as diferentes microcistinas ainda são principalmente identificadas por este sistema, 

juntamente com as metilações e desmetilações dos dois aminoácidos incomuns (Adda e      

Mdha), podendo ainda existir outras alterações menores na estrutura química das moléculas 

destes compostos (CHORUS e BARTRAM, 1999). 

 

A toxicidade dessas microcistinas em animais de laboratório apresenta DL50 (i.p.) en-

tre 25 e 150 µg kg–1 de massa corpórea e entre 5.000 e 10.900 µg kg–1 de massa corpórea por 

administração oral (CHORUS e BARTRAM, 1999). 

 

 As microcistinas são inibidoras potentes dos resíduos de serina e treonina das proteí-

nas fosfatases PP1, PP2A e PP3A e PP6, contudo não agem sobre as PP2B, PP2C e PP7 

(MACKINTOSH et al., 1990; HONKANEN et al., 1990; MACKINTOSH e MACKINTOSH, 

1994;  TOIVOLA  e ERIKSSON, 1999). 

 

 Foi comprovado in vitro que as microcistinas interagem com as fosfatases em nível 

molecular (RUNNEGAR et al., 1995; ZHANG et al., 1996; BAGU et al., 1997), podendo 

ocorrer ligações covalentes entre a cianotoxina e os resíduos de cisteína-273 da PP1C e de 

cisteína-266 da PP2Ac, via o terminal N-metil dehidroalanina (GOLDBERG et al., 1995; 

MACKINTOSH et al., 1995; CAMPOS et al., 1996), e interações não-covalente relacionadas 
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à inibição da atividade enzimática, que é mediada pelo sítio hidrofóbico Adda das moléculas de 

microcistinas e íons hidrogênio (NAMIKOSHI et al., 1989; RUDOLPH-BÖHNER et al., 1994). 

 

 A ação direta das microcistinas nas membranas celulares foi evidenciada como uma 

inibição de síntese protéica seguida por uma mobilização de glicose-6-fosfato (CLAEYS-

SENS et al., 1993; CLAEYSSENS et al., 1995).  Ocorre também uma queda de glutationa 

após administração dessas cianotoxinas, enquanto que as concentrações de glicose e cálcio 

citoplasmático em hepatócitos aumentam (RUNNEGAR et al., 1991). 

 

Análises ultra-estruturais e patológicas mostram necroses centrolobulares, destruição 

do endotélio sinusoidal, ruptura dos canais biliares, perda das microvilosidades, formação de 

vacúolos nos hepatócitos e necrose dos mesmos (HOOSER et al., 1889; ERIKSSON et al., 

1990b; ITO et al., 1997).  Sintomas subagudos de intoxicação com microcistinas são repre-

sentados por diarréia, vômito, piloereção, fraqueza e palidez (BELL e CODD, 1994). 

 

As nodularinas, cuja estrutura geral é apresentada na Figura 4, é um pentapeptídeo, 

tendo sido inicialmente identificadas na espécie Nodularia spumigena (SIVONEN et al., 

1989).  Atualmente são conhecidas oito nodularinas distintas, classificadas de acordo com as 

variações no grau de metilação, composição e isomerização de seus aminoácidos.  A DL50 (i.p.) 

em camundongos varia entre 50 a 200 µg kg–1 de massa corpórea (RINEHART et al., 1994). 

 

 
Figura 4.  Estrutura geral das Nodularinas:  (1) Mdhb (N-metilldihidrobutireno);  (2) D-MeAsp (ácido D-eritro-
β-metilaspártico);  (3) Z (variável);  (4) Adda (ácido (2S,3S,8S,9S)-3-amino-9-metoxi-2-6-8-trimetil-10-

fenildeca-4,6-dienóico);  e (5) D-glutamato.  R1 e R2 são H (dimetilmicrocistinas) ou CH3. 
 

As hepatotoxinas têm acesso aos hepatócitos por meio dos receptores dos ácidos bilia-

res (FALCONER, 1991).  Uma vez dentro da célula, promovem uma desorganização dos fi-
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lamentos intermediários e microfilamentos de actina, ocasionando a desestruturação do cito-

esqueleto dos hepatócitos.  Como conseqüência, o fígado perde sua estrutura e desenvolve 

graves lesões internas.  A perda de contato entre as células cria espaços internos que são preen-

chidos pelo sangue, que passa então a fluir dos capilares para esses locais, provocando uma he-

morragia intra-hepática (CARMICHAEL, 1994).  Em humanos, o efeito da intoxicação por 

hepatotoxinas inclui distúrbios gastrintestinais, pneumonia atípica, dor de cabeça e elevação da 

concentração de determinadas enzimas no fígado. 

 

 Através de estudos de toxicidade oral em níveis subcrônicos, realizados com camun-

dongos por Fawell et al. (1994) e com porcos por Falconer et al. (1994), foi estabelecida como 

ingestão diária aceitável de microcistina-LR o valor de 0,04 µg kg–1 de massa corpórea 

(CHORUS e BARTRAM, 1999).  A partir desse valor, um limite máximo aceitável de 

1 µg L–1 de microcistinas em água para consumo humano foi adotado pela OMS e incorpora-

do no adendo das Normas para Qualidade da Água Tratada publicado em 1998 (“Guideline 

for Drinking Water Quality — WHO, 1998). 

 

 Recentemente, um alcalóide hepatotóxico denominado cilindrospermopsina, conforme 

apresentado na Figura 5, foi isolado de três espécies de cianobactérias:  Cylindrospermopsis 

raciborskii (OHATOANI et al., 1992), Umezakia natans (HARADA et al.,1994) e Aphanizo-

menon ovalisporum (BANKER et al., 1997). 

 

 
Figura 5.  Estrutura da cilindrospermopsina. 

 

Seu mecanismo de ação se dá pela inibição da síntese protéica e já têm sido observa-

dos danos severos também em células renais, pulmonares e cardíacas dos animais testados.     

A cilindrospermopsina é uma toxina de ação lenta, requerendo de cinco a sete dias para pro-

duzir seu efeito tóxico máximo.  Em camundongos, a DL50 (i.p.) após 24 horas é de 2 mg kg–1 
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de massa corpórea, enquanto que após cinco dias a DL50 (i.p.) passa a ser de 0,2 mg kg–1 de 

massa corpórea (TERAO, 1994).  Por administração oral, a DL50 após cinco dias é de aproxi-

madamente 6 µg kg–1 (SEAWRIGHT et al.,1999). 

 

A Portaria nº 518 do Ministério da Saúde de 25 de Março de 2004 recomenda que as 

análises para cianotoxinas incluam a determinação de cilindropermopsina e saxitoxinas, ob-

servando, respectivamente, os valores limites em água para consumo de 15 µg L–1 e 3 µg L–1.   

 

2.1.5 Estabilidade das Microcistinas 
 

As microcistinas, devido a sua estrutura peptídica cíclica, são muito estáveis e resis-

tentes à hidrólise e à oxidação em pH próximo da neutralidade.  Além disso, microcistinas e 

nodularinas mantêm sua toxicidade mesmo após a fervura.  Em condições naturais, no escuro, 

as microcistinas podem persistir por meses ou anos.  Em temperatura elevada (40oC) e condi-

ções de pH alto ou baixo, foram observadas hidrólises lentas, sendo necessárias aproximada-

mente 10 semanas em pH 1 e mais de 12 semanas em pH 9 para a degradação de cerca de 90% 

da concentração total das microcistinas (HARADA et al., 1996).  Porém, já foi observada uma 

lenta degradação fotoquímica das microcistinas expostas à luz solar.  A taxa desta reação é 

aumentada pela presença de pigmentos fotossintéticos hidrossolúveis, provavelmente ficobili-

proteinas (TSUJI et al., 1993).  Na presença desses pigmentos, a degradação fotoquímica de 

90% da concentração total das microcistinas pode variar de duas a seis semanas, dependendo 

da concentração de pigmentos e toxinas. 

 

A presença de substâncias húmicas também parece acelerar a degradação das micro-

cistinas sob a luz solar.  Embora as microcistinas sejam resistentes a muitas peptidases de 

organismos eucariontes e bactérias, elas são suscetíveis à degradação por algumas bactérias 

encontradas naturalmente em rios e reservatórios.  Bactérias capazes de degradar microcisti-

nas já foram isoladas de vários ecossistemas aquáticos e também efluentes de esgotos     

(CHORUS e BARTRAM, 1999).  Este processo pode levar à degradação de 90% do total de 

microcistinas entre 2 a 10 dias, dependendo principalmente da concentração inicial dessas 

toxinas e da temperatura da água. 
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2.1.6. Evidências de Contaminação por Microcistinas 
 

Casos de intoxicações de animais e humanos pelo consumo oral de água contaminada 

por cepas tóxicas de cianobactérias já foram descritos em todo o mundo (FALCONER, 1994).  

O primeiro caso documentado de intoxicação letal de animais por consumo de água ocorreu 

na Austrália em 1800 (FRANCIS, 1878).  Desde então, inúmeros relatos têm sido publicados 

de envenenamento por cianotoxinas. 

 

 No Brasil, o trabalho de Teixeira et al. (1993) descreve uma forte evidência de corre-

lação entre a ocorrência de florações de cianobactérias no reservatório de Itaparica-BA e a 

morte de 88 pessoas, entre as 200 intoxicadas, pelo consumo de água do reservatório, entre 

março e abril de 1988.  Entretanto, o primeiro caso confirmado de mortes humanas causadas 

por cianotoxinas ocorreu no início de 1996, quando 130 pacientes renais crônicos, após terem 

sido submetidos a sessões de hemodiálise em uma clínica da cidade de Caruaru (PE), passa-

ram a apresentar um quadro clínico compatível com uma grave hepatotoxicose.  Destes, 60 

pacientes vieram a falecer até 10 meses após o início dos sintomas. 

 

As análises confirmaram a presença de microcistinas e cilindrospermopsina no carvão 

ativado utilizado no sistema de purificação de água da clínica, e de microcistinas em amostras 

de sangue e fígado dos pacientes intoxicados (AZEVEDO, 1996; CARMICHAEL et al., 1996; 

JOCHIMSEN et al., 1998; CARMICHAEL et al., 2001).  Além disso, as contagens das amos-

tras do fitoplâncton do reservatório que abastecia a cidade demonstraram uma dominância de 

gêneros de cianobactérias comumente relacionados com a produção de cianotoxinas. 

 

Em termos globais, os relatos clínicos dos danos para a população humana, pelo con-

sumo oral de cianotoxinas em águas de abastecimento, indicam que esses danos acontecem 

como conseqüência de acidentes, desconhecimento ou deficiência na operação dos sistemas 

de tratamento da água.  Como resultado, esses relatos são parcialmente estimados e as cir-

cunstâncias originais são freqüentemente de difícil definição.  Em muitos casos, as cianobac-

térias causadoras dos danos desaparecem do reservatório antes que as autoridades de saúde 

pública considerem uma floração como o possível risco.   Geralmente desconhecem os possí-

veis danos resultantes da ocorrência de florações de cianobactérias e, portanto, assumem que 

os processos de tratamento da água usuais são capazes de remover qualquer problema poten-
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cial.  Entretanto, várias toxinas de cianobactérias, quando em solução, são dificilmente remo-

vidas pelos processos convencionais de tratamento. 

 

Em regiões agricultáveis ou áreas densamente povoadas, ocorre muitas vezes o apare-

cimento de florações constantes de cianobactérias em reservatórios de abastecimento público 

e, usualmente, as autoridades de meio ambiente tentam controlar as florações com aplicação 

de sulfato de cobre ou outros algicidas.  Este método provoca a lise desses organismos, libe-

rando as toxinas freqüentemente presentes nas células para a água bruta do manancial.  Tais 

ações podem causar exposições agudas às toxinas.  Além disso, há evidências de que as popu-

lações abastecidas por reservatórios que apresentam extensas florações podem estar expostas 

a baixos níveis de toxinas por longo período (LAMBERT et al., 1994).  Essa exposição pro-

longada deve ser considerada como um sério risco à saúde uma vez que as microcistinas são 

potentes promotoras de tumores.   

 
 

2.2. Tratamento de água e Cianotoxinas 
 

Os métodos convencionais de tratamento de água utilizados nas estações de tratamento 

(ETAs) apenas transferem de fase o contaminante, sem que este seja eliminado.  O produto 

final destes processos se constitui de uma fase mais limpa e uma fase concentrada de conta-

minantes.  Considerando-se que no atual cenário ambiental os locais para a disposição de re-

síduos indesejáveis ficam cada vez mais escassos, a degradação dos mesmos em compostos 

que sejam absorvidos de forma segura pela meio ambiente é de fundamental importante para 

sustentabilidade dos grandes centros urbanos. 

 

Além disso, a presença de algas e cianobactérias na água bruta aduzida às estações de 

tratamento podem causar problemas operacionais em várias etapas de tratamento, tais como: 

dificuldade de coagulação e floculação, baixa eficiência do processo de sedimentação, colma-

tação dos filtros e aumento da necessidade de produtos para a desinfecção (EDZWALD, 

1993; KAUR et al., 1994).  Como conseqüência desses problemas operacionais, verifica-se, 

geralmente, a redução na eficiência dos processos de tratamento e o surgimento de problemas 

na água tratada associados à presença de algas, cianobactérias e seus subprodutos extracelula-

res. 
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Os tratamentos biológicos são processos oxidantes muito utilizados na redução de po-

luentes orgânicos não recalcitrantes;  no entanto, a existência de compostos tóxicos (por      

exemplo MCs) no meio inviabiliza a sua utilização. 

 

O emprego de agentes químicos em processos oxidativos também tem sidos utilizados. 

A cloração e a ozonização são alternativas para a degradação de poluentes.  No entanto, a 

grande demanda de cloro e de ozônio pode tornar o processo inviável economicamente      

(ROBINSON e BRITZ, 2001).  Além disso, alguns processos oxidativos podem produzir 

subprodutos recalcitrantes ou mais tóxicos que os compostos originais (BARD, 2004). 

 

Neste contexto, fica claro que há a necessidade do desenvolvimento de novas técnicas 

destrutivas para o tratamento de água (KEIJOLA et al., 1998).  Os Processos Oxidativos     

Avançados (POAs) se destacam como um método promissor para degradação de poluentes 

tóxicos em meio aquoso (GOGATE e  PANDIT, 2004).   

 

 

2.3. Processos Oxidativos Avançados  
 

Nas últimas décadas, os Processos Oxidativos Avançados (POAs) têm sido alvo de vá-

rios estudos para o tratamento de compostos orgânicos presentes em águas, solo e efluentes 

industriais (BALCIOGLU et al., 2003; RODRIGUEZ et al., 2002; OTURAN et al., 2001).  

São tecnologias extremamente eficientes para a destruição de compostos orgânicos de difícil 

degradação, muitas vezes presentes em baixas concentrações.  Podem ser consideradas tecno-

logias limpas, pois há a minimização da formação de subprodutos sólidos e os poluentes não 

são transferidos de uma fase para outra (DEZOTTI, 2003). 

 

Os POAs são baseados na geração de radicais fortemente oxidantes, principalmente o 

radical hidroxila (•OH), que destroem inúmeros compostos de maneira rápida e não-seletiva 

conduzindo à mineralização parcial ou completa do contaminante (ANDREOZZI et al., 

2000).  A Tabela 1 apresenta o potencial de oxidação para vários oxidantes em água.  Pode-se 

observar que o potencial de oxidação do radical •OH é superior aos dos oxidantes comumente 

utilizados no tratamento de águas de abastecimento. 
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Tabela 1.  Potencial de oxidação de alguns oxidantes. 

Oxidante Potencial de 
Oxidação (eV) 

••••OH 2,80 
O(1D) 2,42 

O3 2,07 
H2O2 1,77 

••••OOH 1,70 
MnO4

– 1,67 
ClO2 1,50 
Cl2 1,36 
O2 1,23 

 

 

Os POAs podem ser divididos em dois grupos:  aqueles que envolvem reações homo-

gêneas (utilizando H2O2, O3 e/ou luz ultravioleta) e aqueles que envolvem reações heterogê-

neas (utilizando óxidos metálicos foto-ativos).  A Tabela 2 lista os principais sistemas de pro-

cessos oxidativos relatados.  A grande versatilidade dos POAs está no fato dos radicais hidro-

xila poderem ser gerados a partir de diferentes processos. 

 

Tabela 2.  Sistemas típicos de processos oxidativos avançados. 

Processos 
Sistemas 

Homogêneos Heterogêneos 

Com irradiação 
O3/UV 
H2O2/Fe+2/UV (Foto-Fenton) 
Feixe de Elétron 

Fotocatalisador/O2/UV 
Fotocatalisador/H2O2/UV 

Sem irradiação 
O3/H2O2 
H2O2/Fe+2(Fenton) 

Eletro-Fenton 

 

 

Vários estudos também mostraram que os POAs são tecnologias bastante promissoras 

para a degradação de cianotoxinas (FEITZ et al., 1999; LAWTON et al., 2003; ONSTAD, et 

al., 2007).  Em especial, a fotocatálise heterogênea tem chamado a atenção de pesquisadores 

para desinfecção e degradação de compostos orgânicos em água.  
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2.3.1. Fotocatálise 
 

Os processos de degradação fotoquímica e fotocatalítica têm atraído a atenção de pes-

quisadores interessados no desenvolvimento de novos métodos de tratamento de efluentes.  

Por meio deste processo, em condições amenas de temperatura e pressão, é possível chegar à 

completa mineralização de poluentes orgânicos. 

 

O mecanismo da fotocatálise ocorre na superfície de um semicondutor (por exemplo: 

TiO2).  Este mecanismo envolve a ativação do semicondutor por luz solar ou artificial em 

comprimento de onda abaixo de 400 nm. 

  

Um semicondutor é caracterizado por duas bandas:  uma de condução (BC) e uma de 

valência (BV), sendo o intervalo entre elas chamado de “bandgap” (LINSEBIGLER et al., 

1995).   Uma representação esquemática deste modelo é mostrada na Figura 6.  A reação fo-

tocatalítica ocorre quando a separação de carga é induzida nessas bandas pela incidência de 

fótons com energia adequada (RIDEH et al., 1997).  Os elétrons da banda de valência são 

promovidos para a banda de condução, deixando uma lacuna positiva (h+) na banda de valên-

cia (ISUMI et al., 1980). 

 

 
Figura 6.  Modelo para fotoativação de um semicondutor (TAUCHERT e PERALTA-ZAMORA, 2004). 
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A lacuna positiva na banda de valência pode reagir com moléculas d’água ou com íons 

hidroxila adsorvidos na superfície para formar radicais hidroxila (••••OH).  Os elétrons da banda 

de condução podem reduzir o oxigênio adsorvido gerando radicais peróxidos (••••O2
–) que por 

sua vez também pode se desproporcionar para formar ••••OH por meio de várias rotas 

(GRÄTZEL, 1989). 

 

Durante o processo fotocatalítico, outros radicais contendo oxigênio podem ser forma-

dos, dentre eles se destacam o radical superóxido e o radical hidroperóxido (DIONYSIOU et 

al., 2000).  Os elétrons também podem reagir diretamente com o contaminante via processos 

redutivos (JONES e WATTS, 1997).  No entanto, ainda não existe consenso sobre qual é o 

principal caminho para geração de radicais livres.  Contudo, a adsorção do substrato sobre a 

superfície do semicondutor é tido como a principal etapa da oxidação fotocatalítica            

(DUONGHONG et al., 1982; MALATO et al., 2009). 

 

 

2.3.2. Mecanismo e Cinética 
 

A oxidação fotocatalítica aparece como a tecnologia mais promissora para degradação e 

compostos orgânicos dentro dos processos oxidativos avançados (POAs), já existindo uma  

grande quantidade de informação disponível na literatura.  As Equações 1–21 destacam as 

principais reações envolvidas neste processo (TEIXEIRA e JARDIM, 2004).  O TiO2 é o ca-

talisador mais utilizado, e por essa razão, será utilizado na descrição deste processo. 

 

O mecanismo pode ser dividido em 5 etapas principais:  adsorção na partícula do catali-

sador, excitação do semicondutor, manutenção das cargas, recombinação das cargas e geração 

de radicais (ZIOLLI e JARDIM, 1998). 

 

(i) Adsorção na partícula do catalisador: 

 

Ti4+  +  H2O  →  Ti4+–H2O (1) 

Ti4+  +  H2O  +  OL
2–   →  Ti4+–OH– (2) 

Sítios  +  R1   →  R1ads (3) 

(ii) Excitação do semicondutor: 
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Semicondutor  
hν →   hBV

+  +  eBC
– (4) 

 

 

(iii) Manutenção das Cargas: 

 

Ti4+–H2O  +  hBV
+   →  Ti4+(••••OH)  +  H+ (5) 

Ti4+–OH–  +   hBV
+   →  Ti4+(••••OH) (6) 

Ti4+–••••OH  +  eBC
–  →  Ti3+–OH (7) 

Ti4+  +  eBC
–  →  Ti3+ (8) 

 

 

(iv) Recombinação das cargas: 

 

hBV
+  +  eBC

–  →  Energia Térmica (9) 

hBV
+  +  Ti3+–OH  →  Ti4+–•OH (10) 

eBC
–  +  Ti4+–•OH → Ti3+–•OH (11) 

 

 

(v) Geração de radicais: 

 

Reação entre a lacuna fotogerada e a água adsorvida: 

 

hBV
+  +  H2O(ads)   →  OH•  +  H+ (12) 

 

Reação entre a lacuna fotogerada e os grupos OH- na superfície da partícula do semi-

condutor: 

 

hBV
+  +  OH– (sup)  →  OH• (13) 

Formação do íon radical superóxido: 
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O2  +  eBC
–  →  O2

•– (14) 

 

Formação do peróxido de hidrogênio: 

 

O2
•–  +  H+  →  HO2

• (15) 

HO2
•  +  HO2

•  →  H2O2  +  O2 (16) 

O2
•–  +  HO2

•  →  HO2
–  +  O2 (17) 

HO2
–  +  H+  →  H2O2 (18) 

 

Geração de radicais hidroxilas pela quebra de peróxido de hidrogênio: 

 

H2O2  +  eBC
–  →  OH•  +  OH– (19) 

H2O2  +  O2
•–  →  OH•  +  OH–  +  O2 (20) 

 

Quebra da molécula de peróxido de hidrogênio via fotólise direta: 

 

H2O2  
hν →   2 OH• (21) 

 

R1 = Substrato 

h+ = lacuna fotogerada 

e– = elétron fotogerado 

OL
2– = Oxigênio do retículo do TiO2 

  

Como já foi citado anteriormente, nem todas as etapas do processo fotocatalítico são 

unanimidade entre os pesquisadores.  No entanto, o processo de adsorção (Equações 1–3) à 

superfície do catalisador tem papel importante na oxidação fotocatalítica (DUONGHONG, 

1982; AGUSTINA, 2005).  Conseqüentemente, ao se analisar este tipo de processo, fatores 

como a estrutura cristalina do catalisador, morfologia e interface devem ser considerados, 

assim como as características do substrato(s) e as condições físico-quimicas do meio         

(ZIOLLI e JARDIM, 2005). 



 

– 28 – 

 

A Figura 8 ilustra uma partícula de um semicondutor e os processos de excitação, ma-

nutenção das cargas e recombinação.  As cargas opostas geradas pela fotoativação do semi-

condutor (Equação 4) podem se recombinar de acordo com a Equação 9, desativando o semi-

condutor e liberando energia na forma térmica.  As lacunas fotogeradas podem reagir com os 

substratos diretamente ou reagir com moléculas de água ou íons hidroxila adsorvidos, gerando 

radicais ••••OH (Equação 13).  A redução do Ti4+ a Ti3+ também pode ser processada pelos elé-

trons gerados (Equação 7). 

 

 
Figura 7.  Etapas primárias do mecanismo fotocatalítico (LINSEBIGLER et al., 1995). 

2.3.3. Variáveis que afetam a fotocatálise 
 

 De acordo com os estudos realizados até o momento, podem-se destacar nove parâme-

tros imprescindíveis ao se avaliar um sistema fotocatalítico:  fotocatalisador, reator, compri-

mento de onda e fluxo radiante, concentração inicial do poluente, temperatura e pH. 

 

Fotocatalisador 

 

Um fotocatalisador ideal deve ter as seguintes características:  (i) alta atividade quími-

ca;  (ii) estabilidade em diferentes condições físico-químicas;  (iii) disponibilidade;  (iv) baixo 

custo;  e (v) baixa toxicidade.  Vários semicondutores podem agir mediados por irradiação em 

reações redox, dentre eles:  TiO2, WO3, CdS e ZnS.  O TiO2 é o que apresenta características 

mais favoráveis para aplicação em fotocatálise (CASSANO et al., 2000).    
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O TiO2 existe em 3 formas alotrópicas distintas:  rutilo, anatásio e brookita.  No entan-

to, somente o rutilo e o anatásio são estáveis e utilizados em fotocatálise.  O anatásio é a for-

ma mais foto-ativa (MILLS e LEE, 2002). 

  

 Como já foi citada anteriormente, a recombinação elétron-lacuna é um fator limitante 

em reações fotocatalíticas.  Visando diminuir este efeito, a mesclagem anatásio-rutilo e a do-

pagem do semicondutor com metais e nitrogênio têm alcançado grande sucesso            (NO-

GUEIRA e JARDIM, 1998; CHOI et al., 2007). 

  

 Grande parte dos estudos publicados utilizam uma combinação de TiO2 de 80% na 

forma anatásio e 20% na forma rutilo, chamada comercialmente de P25, fabricado pela        

Degussa (AUGUSTINA et al., 2005).  Liu et al. 2009 avaliaram a eficiência de vários fotoca-

talisadores comparado com o P25 aplicado a degradação da microcistina-LR.  O P25 apresen-

tou o melhor desempenho para o processo. 

  

Para sistemas nos quais o fotocatalisador encontra-se em suspensão, sua concentração é 

um fator extremamente importante, estando diretamente relacionada à quantidade de poluente 

disponível.  O excesso de catalisador pode ocasionar a aglomeração de suas partículas e a 

opacidade do meio, dificultando a passagem de luz.  Portanto existe uma concentração ótima 

para cada caso, as quais devem ser determinadas experimentalmente (ANDREOZZI et al., 

2000; GOGATE et al., 2002).  Os sistemas em suspensão possibilitam uma maior área de con-

tato entre catalisador e substrato;  no entanto, a recuperação do catalisador ao final do proces-

so dificulta a sua aplicação em grande escala. 

 
Para sistemas imobilizados deve-se maximizar a densidade do catalisador na superfície 

do suporte. 

Comprimento de onda  

   

 Deve-se utilizar o comprimento de onda correspondente a energia de “band gap” do 

fotocatalisador.  Para o TiO2 esse valor é de 3,2 eV, correspondendo a um comprimento de 

onda de 387 nm (HERRMANN, 1999). 
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Esforços têm sido direcionados para utilização de luz solar como fonte de radiação para 

excitação do fotocatalisador (FEITZ et al., 2002).  Já a dopagem do TiO2 com nitrogênio para 

o aumento do comprimento de resposta tem mostrado excelentes resultados (CHOI et al., 

1994; CHOI et al., 2007). 

 

 

Concentração inicial do poluente 

 

A relação ente degradação fotocatalítica e concentração inicial do poluente é caracterís-

tico de cada substrato, dependendo da sua natureza química e complexidade de compostos 

existentes no meio. 

  

Este parâmetro também deve ser otimizado por meio de experimentos em laboratório, 

pois o excesso de substratos pode causar opacidade no meio e uma adsorção excessiva à su-

perfície do catalisador, competindo com as moléculas d’água e os íons OH–. 

 

 

Temperatura 

 

Entre 20 e 80oC, a degradação fotocatalítica tem baixa dependência da temperatura 

(FOX e DULAY, 1993; HOFSTADLER et al., 1994; ANDREOZZI,  2000).  Normalmente os 

sistemas têm sido operados em temperatura ambiente.  Caso a temperatura venha a exceder os 

80oC, devem ser adotados sistemas de refrigeração.  Acima desta temperatura a isoterma de 

adsorção dos reagentes torna-se desfavorável com o aumento da entropia do solvente, poden-

do reduzir a energia de ativação do mesmo (MACHADO et al., 2003). 

 

pH 

 
Este parâmetro é governado pelo tipo de poluente e pelo pH de carga zero (pH0) do fo-

tocatalisador utilizado.  Basicamente, devem ser avaliadas as interações entre a superfície do 

catalisador e o poluente.  Essa interação (adsorção) geralmente é maximizada quando o meio 

apresenta um pH próximo do pH0 do catalisador (FOX e DULAY, 1993).  Para poluentes fra-

camente ácidos, tais como as microcistinas, a oxidação fotocatalítica é otimizada a baixos 

valores de pH, isso devido ao aumento da adsorção em condições ácidas (ANDREOZZI et al., 
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2000).  No entanto, além de importante, o efeito da variação do pH não pode ser generalizado, 

sendo necessário o estudo sistemático em laboratório para cada sistema. 

 

 

Espécies iônicas  

 
 A presença de íons pode ter influência direta nos processos fotocatalíticos, alterando a 

adsorção do poluente sobre o catalisador, capturando radicais ••••OH e absorvendo radiação. 

 

Os íons CO3
2– e HCO3

– capturam radicais ••••OH e também afetam o processo de adsorção 

à superfície do catalisador;  o anion Cl–  absorve luz UV e afeta algumas etapas no processo 

de adsorção (WEI et al., 1990; YAWALKAR et al., 2001). 

 

Segundo Yawalkar et al. (2001), os íons HCO3
– tem o maior efeito negativo sobre a rea-

ção fotocatalítica, seguido pelos íons Cl–, CO3
2– e SO4

2–, respectivamente. 

 

 

Aceptores de elétrons 

 
Segundo Yamazaki et al. (2001), a presença de aceptores de elétrons reduz a taxa de re-

combinação elétron-lacuna na superfície do semicondutor.  Dijkstra et al. (2001) mostraram 

que a fotocatálise é extremamente afetada pela ausência de oxigênio no meio. 

Além do oxigênio, outros compostos já foram utilizados como aceptores de elétrons;  no 

entanto, a facilidade de aeração torna o oxigênio a alternativa mais viável.  

 

2.3.4. Fotocatálise Heterogênea aplicada a degradação de Microcistina 
 

Cerca de 70% dos trabalhos publicados sobre a degradação de microcistinas utilizando 

POAs usam a fotocatálise heterogênea como processo principal de geração de radicais hidro-

xila.  Este processo tem-se mostrado bastante promissor para a degradação de cianotoxinas e a 

inativação de microrganismos patogênicos (SVRCEK e SMITH, 2004). 

 

Utilizando a fotocatálise com TiO2, Robertson et al. (1997) e Shephard et al. (1998) 

estudaram a degradação de microcistinas YR, LR, YA.  Mostraram que o catalisador TiO2 é 
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fundamental para a degradação, sendo que a velocidade de degradação é diretamente propor-

cional à concentração do catalisador e do substrato. 

 

Lawton et al. (2003) estudaram a adsorção das microcistinas LR, RR, LW e LF no ca-

talisador TiO2 como fator predominante para a degradação do substrato.  O pH do meio rea-

cional modifica a carga total das microcistinas, conseqüentemente influenciando sua adsorção 

no catalisador.  A variação de carga também ocorre na superfície do TiO2 de acordo com a 

mudança de pH, também influenciando na adsorção do substrato.  Segundo Feitz et al. (1999), 

a fotocatálise usando UV/TiO2 é otimizada em meio ácido (pH 3,5). 

   

Shephard et al. (2002) analisaram a degradação das microcistinas LR e RR por fotoca-

tálise com TiO2 imobilizado.  A degradação da microcistina-RR foi mais sensível à variação 

de pH.  O uso conjunto do TiO2 imobilizado e de uma suspensão de TiO2 foi mais eficiente na 

degradação quando comparado com a utilização de ambos isoladamente.  O processo resultou 

na completa mineralização dos poluentes (considerando o limite analítico de 10 ng mL–1).      

A degradação relativa em amostras de águas naturais é menor quando comparada com águas 

deionizadas.  Tal efeito foi atribuído à matriz orgânica e aos íons inorgânicos presentes em 

águas sem tratamento, os quais podem capturar os radicais •OH. 

 

Lee et al. (2004) estudaram a oxidação da microcistina-LR em reator de leito fluidiza-

do com TiO2 e carbono ativado.  Este sistema obteve grande sucesso na eliminação do polu-

ente.  No entanto, parte da microcistina pode ter ficado adsorvida ao carvão ativado e não ter 

sido degradada. 

 

Liu et al. (2003) realizaram um estudo cinético da reação de degradação da MC-LR 

por fotocatálise com TiO2.  A rota de degradação está associada a três mecanismos:  fotólise 

pela radiação UV, ataque via radical hidroxila e oxidação.  A clivagem do dieno conjugado 

Adda resulta em subprodutos atóxicos derivados da MC.  Acredita-se que o dieno conjugado 

Adda é responsável pelo efeito tóxico das microcistinas e nodularinas (LIU et. al., 2005; AN e 

CARMICHAEL, 1994; BARFORD e KELLER, 1994). 

 

Tem sido demonstrado que, usando-se a fotocatálise com UV/TiO2, mesmo quando a 

mineralização não é completa, o potencial tóxico das microcistinas é removido quase que por 

completo (LAWTON et al., 1999, LIU et al., 2003, LEE et al., 2004).  Um dos grandes desa-
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fios é aperfeiçoar sistemas fotocatalíticos que utilizem luz solar (visível) como fonte de radia-

ção (BANDALA et al., 2004). 

 

O reagente de Fenton também tem sido relatado na literatura na degradação de ciano-

toxinas (GAJDEK et al., 2001; BANDALA et al., 2004).  Esse é um POA que consiste de um 

sistema catalítico, sendo composto de uma solução de H2O2 que reage com um sal de Fe+2 ou 

Fe+3, em meio ácido, produzindo radicais •OH. 

 

A utilização de sistemas combinados utilizando H2O2, reagente de Fenton e fotocatáli-

se tem sido muito estudada para a degradação de micropoluentes (CORNISH et al., 2000; 

YUAN et al., 2006). 

 

 

2.3.5. Outros POAs estudados para degradação de Microcistinas 
 

A utilização dos sistemas H2O2/UV, Ultra-som (US) e O3 tem sido estudada para a de-

gradação de cianotoxinas.  No entanto, estes sistemas se mostraram, até o momento, menos 

eficientes do que os sistemas heterogêneos.  Além disso, a separação final do catalisador é um 

problema que dificulta a utilização de sistemas fotocatalíticos homogêneos. 

 

Qiao et. al. (2005) utilizaram o sistema H2O2/UV para estudar a degradação da micro-

cistina-RR.  Este processo é o mais simples dos POAs, consistindo da quebra da molécula de 

peróxido de hidrogênio em dois radicais hidroxila, os quais reagem rápida e não-

seletivamente com composto orgânicos (RODRIGUEZ et. al., 2000).   

 

Brooke et al. (2006) e Onstad et. al. (2007) utilizaram o ozônio para a degradação das 

microcistinas LA, RA e LR.  O  problema deste sistema é que a quantidade de ozônio residual 

geralmente não é suficiente para degradar os micropoluentes.  

 

2.3.6. Energia Solar  
 

 A escassez de energia e de fontes de água potável são amplamente reconhecidos como 

os grandes problemas do século XXI.  O evidente aquecimento da atmosfera terrestre, provo-
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cado pelo acumulo de gases causadores do efeito estufa, e a escassez dos chamados combustí-

veis fosseis, vêm tornando cada vez maior a busca por fontes renováveis de energia.  Nesse 

contexto, a energia solar se destaca como uma fonte limpa e renovável de energia e de ampla 

disponibilidade no Brasil. 

 

 Dentre as várias aplicações, o tratamento de água para consumo vem recebendo grande 

atenção de pesquisadores (Blanco et. al., 2008).  O desenvolvimento de processos fotocatalíti-

cos utilizando TiO2 tem grande sucesso na redução de matéria orgânica e eliminação de polu-

entes orgânicos em baixa concentração (Feitz et al. 2002).  Considerando-se que cerca de 5% 

da radiação solar que chega à superfície da Terra se encontra na faixa de absorção do TiO2, a 

utilização da luz solar parece ser viável para tal aplicação.  Alguns trabalhos têm buscado 

reduzir o band gap do TiO2, aumentado conseqüentemente a faixa do espectro solar útil para 

degradação do poluente.  O principal foco é a dopagem do TiO2 com nitrogênio (CHOI et. al., 

2007). 
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3. METODOLOGIA 
 

3.1. Cianotoxina 
 
Foi utilizada a [D-Leu]-microcistina-LR como composto-modelo para os estudos de 

degradação.  Esta cianotoxina é uma variante da microcistina-LR.  Sua escolha foi devida à 

sua ampla ocorrência nas florações de cianobactérias em águas brasileiras, além da sua alta 

toxicidade (MATTHIENSEN, 2000).  Sua estrutura química está apresentada na Figura 8. 

H OCH3

CH3H

NH

OH

H3C

N
COOHH

O

CH3

CH2

O NH CH3

NH

HN

O CH3

NHNH
O

O O
CH3H3CN

NH

H2N  

Figura 8.  Fórmula estrutural da [D-Leu]-microcistina-LR. 

 

3.1.1. Obtenção do Extrato de [D-Leu]-Microcistina-LR 
 

O extrato contendo [D-Leu]-Microcistina-LR foi fornecido pelo Pesquisador Alessan-

dro Minillo da Universidade Estadual Paulista, campus de Ilha Solteira, tendo sido seguindo o 

protocolo descrito a seguir. 

 

Aquisição dos extratos com microcistina para o estudo  
 

Os extratos de microcistina foram produzidos a partir de uma cepa de Microcystis spp. 

A cepa foi mantida em culturas descontínuas em garrafões (4 L) em meio ASM-1, incubadas 

a 22 ± 2ºC, com fotoperíodo de 12 horas (intensidade luminosa de 55 µE m–2 s–1) e submeti-

das sob aeração em condições de esterilidade.  Ao final da fase de crescimento exponencial 

das culturas (3 semanas), tendo sido obtida uma densidade da ordem de 107 células mL–1, fo-

ram colhidas as células para a obtenção dos extratos com microcistina. 
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Extração de microcistina das culturas de Microcystis spp  
 

Os extratos contendo microcistina foram obtidos a partir da concentração das células de 

Microcystis spp em centrífuga (10 min, 5.000 rpm, 20ºC) e filtração destas em filtros de celu-

lose GF/C (0,45 µm). As células concentradas foram expostas a uma solução de metanol 75% 

em volume por 18 horas no escuro a 4ºC para a extração de microcistina.  Essa solução foi 

centrifugada (10 min, 5.000 rpm, 20ºC) para a remoção dos detritos celulares, sendo o sobre-

nadante estocado em freezer (– 20ºC) até ser utilizada. 

 

 

3.2. Reator Fotocatalítico 
 
 Nos estudos de degradação foi utilizada a configuração mostrada na Figura 9.  O pri-

meiro protótipo desse tipo de reator foi desenvolvido na UNICAMP por Kondo (1990) e exami-

nado em detalhe por Nogueira (1995) e Nogueira e Jardim (1996).  O reator consiste de uma placa 

de vidro recoberta com TiO2 colocada em um suporte voltado para a linha do Equador com uma 

inclinação de 22°. 

efluente

coletor
recirculação

22°

TiO2 suportado

luz solar

 

Figura 9.  Esquema do reator solar de leito fixo e filme delgado (Nogueira e Jardim, 1996). 
 

3.2.1. Fixação do Catalisador 
 

A imobilização do TiO2 foi realizada em uma placa de vidro jateado.  Inicialmente esta 

placa foi limpa, utilizando detergente e ácido nítrico a 10% em volume.  Utilizando-se um 

borrifador, aplicou-se uniformemente uma suspensão de TiO2 a 1% massa por volume com 
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pH = 3 à placa de vidro.  Em seguida, a placa foi seca em uma estufa a 100ºC.  Esse procedi-

mento foi repetido 10 vezes. 

 

O filme de TiO2 resultante foi avaliado por microscopia eletrônica de varredura 

(MEV).  As análises de MEV foram realizadas em um Microscópio LEO modelo 440 com 

detector de elétrons secundários, tensão de 15 kV e pressão de 1 Pa.  As superfícies foram 

presas a um porta-amostras de alumínio por meio de uma fita dupla face.  Em seguida, uma 

fina camada de tinta prata foi cuidadosamente aplicada nas extremidades do substrato para 

aumentar o contato elétrico. 

 

3.2.2. Funcionamento do Reator 
 

O reator foi operado no modo de batelada com reciclo.  O vaso de mistura tem um vo-

lume útil de um litro e meio, armazenando todo efluente sendo tratado sob continua agitação.  

O efluente chega a uma pingadeira colocada no topo da placa (que contém o fotocatalisador 

imobilizado) impulsionado por uma bomba centrífuga (bomba esta colocada no interior de um 

circuito em by-pass para que se faça o controle da vazão).  O efluente então escoa pela placa e 

é recolhido de volta para o vaso de mistura (Figura 10). 

 

 
Figura 10.  Reator utilizado solar utilizado 

 

 Como, em experimentos solares, a evaporação da água na superfície da placa é bastan-

te significativa, construiu-se um sistema semi-automático de reposição da água perdida por 
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evaporação de forma a se manter o volume tratado constante.  Esse sistema consiste de um 

reservatório com água, uma válvula solenóide e um sensor de nível, o qual é reajustado manu-

almente a cada retirada de amostra. 

  

 A irradiância e o espectro da luz solar durante os experimentos foram medidos com o 

auxílio do espectrorradiômetro StellarNet EPP2000C, sendo o sensor embutido na placa para 

que ficasse no mesmo ângulo de incidência solar. 

 

   Nos experimentos de adsorção, foi colocada uma tampa que se encaixa perfeitamente 

à placa do reator de forma que os experimentos foram conduzidos totalmente no escuro.  Nos 

experimentos de fotólise, utilizou-se outra placa de vidro jateado na qual não foi a feita a de-

posição do filme de TiO2.  

  

3.2.3. Ensaios de Degradação 
 

A concentração inicial de [D-Leu]-Microcistina-LR utilizada foi de 10 µg L–1, pH 3 e 

com uma vazão de 6 mL s–1.  Essa concentração de [D-Leu]-Microcistina-LR foi escolhida de 

forma a representar um cenário no qual se tivesse dez vezes mais microcistina do que o valor 

indicado pela OMS como limite em água para consumo humano.  O pH 3 é descrito por di-

versos pesquisadores como ótimo para máxima interação entre o catalisador e o toxina (LIU 

et al. 2009).  A vazão foi definida a partir de experimentos prévios nos quais ela foi variada, 

tendo-se escolhido a que forneceu a maior degradação.  Todas as análises foram realizadas em 

triplicata. 

 

3.3. Análises 
 
 

3.3.1. Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE) 
 

Foi utilizado um cromatógrafo Agilent série 1200 nas seguintes condições:  coluna 

Zorbax C-18 da Agilent (250 mm × 4,6 mm × 5 µm).  Utilizou-se um gradiente linear de elui-

ção com a fase móvel constituída de água, acetonitrila (ACN) e ácido trifluoroacético (TFA), 

conforme mostrado na Tabela 3.  A vazão foi de 1,0 mL min–1 e a temperatura do forno foi de 

25oC.  O detector DAD foi ajustado para λ = 238 nm.  Esse protocolo é uma adaptação do 
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procedimento desenvolvido por Meriluoto e Spoof (2005).  A ACN e o TFA foram fornecidos 

pela JT Baker, grau HPLC, e a água foi ultra-purificada em sistema Millipore MilliQ. 

 

Tabela 3.  Gradiente utilizado com a fase móvel nas análises de CLAE. 

Tempo 
(min) 

Solvente A 
(TFA 0,05% em ACN) 

Solvente B 
(TFA 0,05% em água) 

0,0 25 75 
5,0 70 30 
5,9 70 30 
6,7 25 75 
10 25 75 

 

 
Após a otimização das condições cromatográficas, foram preparadas soluções diluídas 

nas concentrações de  0,8, 3,0, 6,0, 8,0 e 10 µg L–1 a partir de uma solução concentrada            

(1 mg L–1).  As amostras foram concentradas 100 vezes quando 100 mL foram levados à secu-

ra completa em rota-evaporador e recuperados com 1 mL de TFA 0,05% em metanol. 

 

O método foi validado determinando-se a linearidade, a precisão e o limite de quanti-

ficação (LOQ), de acordo com o método proposto pela ANVISA (2003).  Para a construção 

da curva-padrão foi utilizado um extrato de [D-Leu]-Microcistina-LR com concentração co-

nhecida.  A diluição foi realizada com água ultrapurificada para se obter as concentrações de 

1,0, 4,0, 6,0, 8,0 e 10 µg L–1. 

 

A linearidade da resposta do detector para os padrões preparados foi avaliada por meio 

da análise da regressão linear, correlacionando-se as concentrações de cada padrão, medidas 

em µg L–1, e o fator de resposta (FR) (área do pico correspondente dividida pela área de       

[D-Leu]-Microcistina-LR correspondente). 
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3.3.2. Carbono Orgânico Total 
 
 O grau de mineralização foi determinado por análises de carbono orgânico total.  Elas 

foram realizadas em analisador de carbono da Shimadzu, modelo TOC-VCPH. 

 

 

3.3.3. Teste de Toxicidade com Camundongos 
 

A hepatotoxicidade das amostras foi determinada por meio de ensaios in vivo usando-

se ratos como organismos-teste de acordo com o protocolo apresentado por Heresztyn e     

Nicholson (2001).  Os testes foram realizados no Departamento de Ecologia e Biologia Evo-

lutiva (UFSCar). 

 

As microcistinas têm efeito tóxico agudo em animais, com LD50 por injeção intraperi-

toneal de aproximadamente de 50 µg kg–1 de massa corpórea em 24 h (CHEN, 2006). 

 

A fim de se entrar na faixa da  DL50, as amostras foram concentradas 150 vezes.  Fo-

ram utilizados 20 camundongos fêmeas “Swiss-albinos” para cada dose (massa média:  23 g), 

sendo um volume de 1,5 mL de extrato aplicado intraperitonialmente.  Os controles foram 

realizados com a aplicação de solução fisiológica. 

 

 

3.3.4. Fosfatase Alcalina 

 
Inúmeros trabalhos indicam que as microcistinas promovem tumores hepáticos pela  

inibição das proteínas fosfatases PP1A e PP2A (HERESZTYN e NICHOLSON, 2001;  

HONKANEN, 1990).  Esta reação de inibição é o mecanismo do teste utilizado para avaliar a 

diminuição da atividade da [D-Leu]-Microcistina-LR. 

 

Utilizou-se um kit colorimétrico (marca Doles) para a determinação de fosfatases no 

soro, no plasma e em outros líquidos biológicos, o qual foi adaptado para testes com o efluen-

te do presente trabalho.  Esse kit segue a metodologia de Bessey-Lowry. 
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A amostra é incubada com p-nitrofenilfosfato, sal ciclohexilamina (substrato).  Sob a 

ação das fosfatases, dá-se a hidrólise do sal com a liberação de  p-nitrofenol.  Com a adição de 

soda à reação e a conseqüente alcalinização do meio, o p-nitrofenol liberado torna-se amarelo.  

A  atividade  de  fosfatase  é proporcional à quantidade de p-nitrofenol neo-formado. 

 

Para cada amostra foram identificados dois tubos de ensaios como B (branco) e T (tes-

te).  Em cada tubo adicionou-se 0,4 mL do substrato e 2 gotas do tampão pH 10,3.  Os tubos 

foram então colocados em banho-maria a 37ºC durante 2 min.  Ao tubo T adicionaram-se 

50 µL de amostra, colocando-se em seguida ambos os tubos em banho-maria a 37oC por 

10 min.  Adicionaram-se então a cada tubo 5 mL da solução de hidróxido de sódio e, ao tubo 

B, mais  50 µL de amostra.  Após homogeneização, foram realizadas leituras em um espectro-

fotômetro Jasco V-630 a 410 nm. 
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4. RESULTADOS E DISCUSSÕES 

 

4.1.  Imobilização e Caracterização do TiO2 em placa de vidro  
         

Seguindo a metodologia apresentada no item 3.3.1, procedeu-se à imobilização do 

TiO2 na placa de vidro jateada.  Em seguida, por meio de análises de MEV, passou-se a 

verificar as características do filme depositado.  A Figura 11 mostra uma microfotografia 

indicando dois pontos distintos nos quais foi utilizada uma sonda de EDX (Espectroscopia 

Dispersiva de Energia por Raios-X) para a análise elementar semi-quantitativa.  Os resultados 

dessas análises são apresentados na Figura 12. 

 

 
Figura 11.  Microfotografia (MEV) com resolução de 500 vezes.  Os Ponto 1 e 2 referem-se às análises semi-quantitativas 

por EDX realizadas 
 

 

Pela análise da composição química obtida, pode-se notar que, independentemente da 

morfologia da superfície, houve um recobrimento adequado da placa com o TiO2.  Percebe-se 

claramente os picos relativo ao titânio, elemento que não se encontra inicialmente no vidro. 



 

– 43 – 

0 2 4 6 8
Energy (keV)

0

200

400

600

800

1000

Counts

Ca
Ti
O Si

Ca
Ca

Ti

Ti

 
(a) 

0 2 4 6 8
Energy (keV)

0

200

400

600

800

1000

Counts

Ca
Ti
O

Si

Ca
Ca

Ti

Ti

 
(b) 

Figura 12.  Análise elementar do filme formado na placa por EDX:  (a) ponto 1 e (b) ponto 2 da Figura 11. 

 

Em seguida, foram realizados testes nos quais o procedimento de imobilização foi 

repetido por 10, 20 e 30 vezes.  A Figura 13 apresenta as microfotografias correspondentes.  

Foi observado um recobrimento para os três testes mas, com o aumento do número de 

aplicações, a quantidade de TiO2 que não esta ligado quimicamente à superfície do vidro 

aumentou.  Essa massa poderia ser retirada facilmente pela movimentação do fluido no reator.  

Assim, optou-se pela placa com 10 aplicações da solução 1% de TiO2. 

 

       
(a)                                                             (b) 

 
        (c) 
Figura 13.  Microfotografias (MEV) com resolução de 500 vezes.  Número de aplicações da solução de TiO2 a 1%:  (a) 10, 

(b) 20 e (c) 30. 



 

– 44 – 

Por fim, os dados obtidos a partir da função Line Scan do MEV foram tratados com os 

Sofwares OriginLab 7.1 e Un-Scan-It.  A Figura 14 apresenta então um exemplo típico da 

topologia encontrada na superfície do vidro recoberta com TiO2. 
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Figura 14.  Topologia típica da superfície da placa com 10 aplicações de solução 1% TiO2 

 
 
 

4.2.  Validação do Método de Quantificação da [D-Leu]-Microcistina-LR 
 

 Após serem testadas diferentes condições comatográficas para a determinação da      

[D-Leu]-Microcistina-LR, obteve-se a melhor resolução dos picos utilizando-se as condições 

citadas no item 3.2.1. 

 

 Adotando-se estas condições para a confecção da curva analítica, foi possível resolver 

bem a [D-Leu]-Microcistina-LR das demais substâncias existentes no extrato.  Como pode ser 

observado nos cromatogramas apresentados na Figura 15, verifica-se que identifica-se apenas 

o pico da [D-Leu]-Microcistina-LR.  O qual é confirmado pelo espectro UV apresentado na 

Figura 16. 
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(a) 

 

 
(b) 

Figura 15.  Cromatogramas obtidos:  (a) padrão e (b) extrato de [D-Leu]-Microcistina-LR. 
 
 
 
 

 
 

Figura 16.  Espectro UV do pico com tR de  6,8 min ([D-Leu]-Microcistina-LR). 
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 Para a confecção da curva analítica, foram preparadas cinco soluções-padrão, nas con-

centrações de 0,8, 3,0, 6,0 8,0 e 10 µg L–1, que foram então injetadas no cromatógrafo em 

triplicada. 

 

O método de regressão linear foi aplicado para a obtenção da curva analítica.               

A Figura 17 apresenta a curva obtida para a [D-Leu]-Microcistina-LR. 

 

A Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA, 2003) recomenda um 

coeficiente de determinação igual a 0,99. 
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Figura 17.  Curva analítica obtida para a [D-Leu]-Microcistina-LR. 

 

 

Como o coeficiente de determinação encontrado foi igual a 0,995, a linearidade do 

método para a [D-Leu]-Microcistina-LR, na faixa de concentrações estudada, foi considerada 

adequada. 

 

 Para avaliar a recuperação da [D-Leu]-Microcistina-LR foram utilizados três níveis de 

fortificação.  A recuperação deve estar entre 75 e 115% para que o método possa ser conside-

rado adequado (ANVISA, 2003). 

Os resultados de recuperação média estão apresentados na Tabela 4.  Verifica-se que 

foram obtidos níveis de recuperação em torno de 100% para a [D-Leu]-Microcistina-LR nos 
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três níveis de fortificação testados. Portanto, foi considerado o método apropriado para apli-

cação desejada no presente trabalho. 

 

Tabela 4.  Valores de recuperação obtidos nos diferentes níveis de fortificação com [D-Leu]-Microcistina-LR. 

 
Composto 

Concentração 
adicionada 
(µg L–1) 

Concentração média 
encontrada (µg L–1) 

Recuperação 
(%) 

 
[D-Leu]-Microcistina-LR 

10,0 9,90 99,0 
6,00 5,98 100,0 
2,00 2,01 100,5 

 

 
 

4.3.  Análises Cromatográficas 
 

A Figura 18 apresenta um conjunto típico de cromatogramas obtidos durante os expe-

rimentos de degradação solar da [D-Leu]-Microcistina-LR (tempo de retenção de 6,8 min). 

 

 
Figura 18.  Cromatogramas obtidos durante a degradação da [D-Leu]-Microcistina-LR. 

 

 A partir da Figura 18, duas observações podem ser feitas.  A primeira é que se percebe o 

surgimento de picos entre os tempos de retenção de 5 e 6 min, os quais podem estar ligados à 

formação de intermediários na reação de degradação.  A segunda é que não só o pico da toxina 
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como os demais tiveram a sua área diminuída, inclusive aqueles referentes aos intermediários, 

corroborando o fato conhecido de que a fotocatálise é uma tecnologia não-seletiva.  

 

A partir das áreas dos picos da [D-Leu]-Microcistina-LR obtidas nos cromatogramas, 

montou-se um gráfico onde se observa o perfil bruto de degradação, conforme apresentado na 

Figura 18a.  Pôde-se observar que foi necessário um tempo de tratamento de 150 min para que 

a concentração da toxina fosse reduzida aos valores exigidos por lei (1,0 µg L–1).   

 

 Em seguida, tomou-se o cuidado de corrigir os dados em função da variação de volu-

me circulante no reator.  Como o volume inicial foi de 1,6 L e cada alíquota foi de 0,200 L, ao 

longo do tempo de operação do reator o volume foi diminuindo de forma significativa.  Isso 

fez com que o número de passes da solução na placa do reator fosse paulatinamente incremen-

tado, propiciando uma degradação maior do que a real.  Calculou-se então o número de passes 

após cada retirada de alíquota e os dados foram normalizados em função deste parâmetro.  O 

resultado obtido encontra-se na Figura 18b.  Pode-se verificar que o perfil do gráfico não se 

alterou significativamente.   

 

Por último, procurou-se corrigir os dados também pela energia incidente durante os 

experimentos.  Isso se torna fundamental para que se possam comparar experimentos realiza-

dos em dias diferentes, em estações do ano diferentes, em condições de cobertura do céu dife-

rentes etc.  Para tal, analisaram-se os espectros obtidos com o auxílio do espectrorradiômetro 

durante as corridas.  Os dados de irradiância foram divididos em faixas, de forma a se verifi-

car em qual delas havia uma correlação adequada com os dados de degradação.  Foram elas:  

UV-C (200 a 280 nm), UV-B (280 a 315 nm), UV-A (315 a 400 nm), UV (200 a 400 nm), 

Visível (400 a 700 nm) e Total (200 a 700 nm).  Verificou-se, então, que a única faixa que se 

correlacionou com os dados experimentais foi a UV-A (R2 = 0,9999).  Esse resultado está de 

acordo com a região de absorção do TiO2 (λ < 387 nm) e com a pequena quantidade de energia 

incidente nas regiões do UV-C e do UV-B.  O resultado final encontra-se na Figura 18c.  Anali-

sando as Figuras 18 (a), (b) e (c) pode-se verificar uma mudança significativa no perfil do gráfi-

co de degradação da [D-Leu]-Microcistina-LR.  Este fato mostra a importância dos parâmetros 

de correção para análise do processo. 
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Figura 18.  Degradação relativa da [D-Leu]-Microcistina-LR:  (a) dados brutos;  (b) dados com correção do 
nº de passes;  (c) dados com correção do nº de passes e da energia incidente (UV-A). 
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 Vários autores estudaram a degradação da microcistina-LR por fotocatálise, a maioria 

usando luz UV (ROBERTSON et al., 1997; SHEPHARD et al. 1998; LAWTON et al. 2003; 

LIE et al. 2004; LIU et al., 2003; LIU et al., 2005; YOU et al., 2006).  Entretanto, como as 

concentrações utilizadas variam de 100 a 1.000 vezes à utilizada neste trabalho, torna-se difí-

cil uma comparação direta dos graus de remoção alcançados.  Por outro lado, os resultados 

obtidos neste estudo são mais próximos de uma situação real, por se ter usado concentrações 

de microcistina próximas daquelas encontradas no meio ambiente (CARMICHAEL et al., 

2001; VIEIRA et al., 2005; GIANE et al., 2005; WANG et al., 2007).  

 

 Pelaez et al. (2009) estudaram a utilização da luz visível (λ > 420 nm) no processo 

fotocatalítico com TiO2 dopado com nitrogênio e flúor, tendo sido alcançada uma degradação 

de 60% em 120 min, ainda com altas concentrações iniciais de microcistina. 

4.4.  Análises de Carbono Orgânico Total 
 

 

O grau de mineralização obtido pelo processo empregado foi avaliado por meio das 

análises de COT.  Os dados obtidos são mostrados na Figura 19, na qual as mesmas correções 

quanto ao número de passes e à energia incidente foram feitas. 

 

Observa-se que se obteve uma mineralização de aproximadamente 90% até os 90 min 

de tratamento.  A partir daí, a concentração de carbono orgânico permaneceu praticamente 

constante, até os 150 min.  Verifica-se, então, que a fotocatálise heterogênea solar foi eminen-

te destrutiva, não só para a toxina, mas também para os demais componentes do extrato e dos 

compostos de degradação gerados.   Considerando que o extrato utilizado contém uma con-

centração de matéria orgânica mais elevada que a concentração do contaminante. 
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Figura 19.  Mineralização relativa da [D-Leu]-Microcistina-LR:  (a) dados brutos;  (b) dados com correção do nº de passes;  (c) dados 

com correção do nº de passes e da energia incidente (UV-A). 
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4.5.  Análises de toxicidade utilizando-se camundongos 
 

A Tabela 5 resume os resultados obtidos nas análises de toxicidade.  Concentrando-se a 

amostra 150 vezes foi possível injetar algo em torno de 900 µg amostra kg–1 de massa corpórea.  

Assim, a mortalidade, em 24 horas, no grupo que recebeu a amostra inicial do reator, foi de 75%, 

apresentando grande elevação na massa média do fígado (8,14%).  Já nos grupos que receberam as 

amostras tratadas, não foi observado efeito em 24 horas.  Também não foi percebido o aumento da 

massa do fígado.  Este resultado demostra que a fotocatálise heterogênea, com o uso da luz solar, foi 

capaz de remover a toxicidade da solução inicial de  [D-Leu]-Microcistina-LR e, ainda, que não foram 

gerados produtos tóxicos resultantes da degradação da toxina. 

 

  
Tabela 5.  Resultados dos testes de toxicidade com camundongos. 

Grupo 
Massa dos 

Camundongos 
(g) 

Estado 
Massa do Fígado 
(% da Massa do 
Camundongo) 

% Média de 
Aumento do 

Fígado 

� 
Amostra Final 

23 vivo 6,47 

5,79 
22 vivo 5,36 

22 vivo 5,55 
22 vivo 6,23 

� 
Amostra Final 

23 vivo 6,17 

5,87 
26 vivo 5,65 

25 vivo 5,24 
23 vivo 6,43 

� 
Amostra Final 

22 vivo 5,91 

6,21 
22 vivo 6,59 

21 vivo 6,14 
21 vivo 6,20 

� 
Amostra Inicial 

28 vivo 5,53 

8,14 
29 morto 8,86 

26 morto 9,30 
26 morto 8,85 

� 
Amostra-Controle 

19 vivo 6,42 

6,24 
21 vivo 5,76 

17 vivo 6,88 
20 vivo 5,90 
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4.6.  Análises de inibição da fosfatase 

 
A Figura 20 apresenta o gráfico da absorbância no comprimento de onde de 410 nm 

em função do tempo.  Como esta medida é proporcional à inibição da fosfatase pela [D-Leu]-

Microcistina-LR, verifica-se que houve uma diminuição deste efeito ao longo do tratamento, 

existindo ainda um efeito inibitório residual. 
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Figura 20.  Inibição da fosfatase em função do tempo (amostras fotocatalisadas). 

 

 
Esse resultado não era esperado, já que a degradação da [D-Leu]-Microcistina-LR a-

companhada pela CLAE e o teste de toxicidade com camundongos mostraram que a toxina foi 

eliminada com sucesso.  No entanto, a manutenção desse residual de inibição da proteína fos-

fatase pode estar relacionada com a persistência de subprodutos da reação também capazes de 

inibi-la.  Esses, portanto, poderiam provocar o mesmo efeito crônico que a [D-Leu]-

Microcistina-LR em mamíferos quando submetidos a pequenas doses por longos períodos, ou 

seja, câncer hepático (NISHIWAKI-MATSUSHIMA et al., 1992; DAWSON, 1998). 

 

Em um estudo desenvolvido por Antoniou et al. (2009), foi utilizada a fotocatálise 

com luz UV (λ = 365 nm) atingindo-se uma degradação total da microcistina-LR em 250 min 

para uma concentração inicial de 800 µg L–1, além da total inibição da proteína fosfatase.  

Estima-se que, caso tivessem sido empregados tempos maiores no tratamento da [D-Leu]-

Microcistina-LR, resultados semelhantes teriam sido alcançados. 
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5. CONCLUSÃO 
 
 

 A contaminação por micropoluentes em água potável é um fator de risco que a socie-

dade moderna esta descobrindo com o desenvolvimento de novos métodos analíticos capazes 

de detectar quantidades cada vez menores do contaminante.  Muito destes poluentes emergen-

tes têm sidos relacionados a diversas enfermidades, fato que tem despertado um grande inte-

resse pelos métodos não-convencionais de tratamento que transformem tais poluentes em 

compostos inócuos.  Neste cenário, a fotocatálise se destaca como uma metodologia eficiente 

para a descontaminação de água para consumo. 

 

 A utilização da energia solar neste processo se destaca por se tratar de uma fonte limpa 

e inesgotável.  O Brasil por estar em uma posição geográfica privilegiada possui ampla possi-

bilidade de utilização da energia solar, embora seja ainda pouco explorada. 

 

 O presente trabalho destaca o uso da fotocatálise solar como uma tecnologia efetiva-

mente destrutiva, não somente para [D-Leu]-Microcistina-LR, como também para matéria 

orgânica presente no extrato utilizado.  Os testes de toxicidade apresentaram o efetivo desapa-

recimento de efeitos agudos além de uma possível redução nos efeitos crônicos relacionados 

ao aparecimento de câncer de fígado pela inibição da proteína fosfatase. 

 

O reator solar de placa plana se mostrou eficiente para o processo.  A utilização de um 

sistema de reposição da água evaporada foi fundamental para se avaliar a real taxa de degra-

dação da microcistina.  Além disso, a medição da energia incidente no reator em todo o espec-

tro solar se mostrou de fundamental importância para o estudo e o desenvolvimento desta 

tecnologia. 

 

Os resultados mostraram que apenas a energia incidente na faixa do UV-A é significa-

tiva para a ativação do catalisador.  Esse fato é uma desvantagem, pois a radiação UV-A é 

uma pequena porção do espectro solar.  Essa desvantagem seria contornada pelo uso de catali-

sadores com resposta estendida para a região do visível. 
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6. PERSPECTIVAS FUTURAS 
 
 

A tecnologia estudada neste trabalho apresentou-se potencialmente viável para o em-

prego em escalas maiores.  Para que tal ocorra, alguns desenvolvimentos seriam necessários: 

 

• O desenvolvimento de novos fotocatalisadores que absorvam energia em comprimentos de 

onda maiores, de forma a se aproveitar melhor a energia solar. 

 

• Um estudo hidrodinâmico do reator visando a sua operação sem reciclo, de forma a aumen-

tar o volume tratado no tempo. 

 

• A realização de testes de toxicidade crônica, de forma a se certificar da segurança biológica 

do efluente tratado. 
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