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RESUMO 

MALTA, J. F. Um estudo sobre microcistina-LR em mananciais do estado de São Paulo: 

ocorrência, análise de risco e remoção em ensaios laboratoriais de biofiltração. 2022. 154 

f. Tese (Doutorado) – Escola de Engenharia de São Carlos, Universidade de São Paulo, São 

Carlos, 2022. 

 

O impacto das atividades antropogênicas tem aumentado a ocorrência de microcistina-

LR (MIC-LR) em mananciais que compõem os Sistemas de Abastecimento de Água (SAA), 

resultando em riscos à saúde pública e inconvenientes ao processo de potabilização da água. 

No Brasil, o valor tolerável de referência (VR) é de 1,0 μg L-1 de MIC-LR na água tratada, o 

mesmo adotado pela Organização Mundial da Saúde (OMS). Já o VR da Agência de Proteção 

Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) é de 0,3 ou 1,6 μg L-1 dependendo da idade do 

indivíduo. Devido à menor eficiência de remoção de MIC-LR pelas Estações de Tratamento de 

Água (ETA) que empregam o ciclo completo, uma alternativa é agregar tecnologias avançadas, 

como biofiltros (BF). O objetivo da presente pesquisa foi avaliar a ocorrência de MIC-LR em 

mananciais de abastecimento do estado de São Paulo (SP) e analisar o risco de ingestão de água 

contaminada, além de investigar a eficiência de BF, em escala laboratorial, para sua remoção. 

Dados preexistentes de MIC-LR na água bruta nos anos de 2011 a 2018 foram compilados para 

diferentes manancias de SP. Foi desenvolvida análise de risco não-carcinogênico para os SAA 

Cascata e Guarapiranga, que empregam diferentes tecnologias de tratamento de água. Para 

cenários otimistas e pessimistas, considerando faixas teóricas de remoção de MIC-LR descritas 

em literatura, foram calculados quocientes de risco (QR), adotando-se os VR da OMS e 

USEPA. Os resultados indicaram que o SAA Cascata apresentou a situação mais crítica 

(máximo de 52,0 μg L-1 de MIC-LR) na água bruta. Devido à menor eficiência esperada na 

ETA do SAA Cascata (que utiliza ciclo completo), além das concentrações de cianotoxina na 

água tratada possivelmente acima dos VR, os resultados indicaram a possível ocorrência de 

efeitos deletérios à saúde, especialmente em crianças (<5 anos) (QR>1), diferentemente do 

SAA Guarapiranga (que utiliza ultrafiltração) (QR≤1). Em outra etapa da pesquisa, a remoção 

de MIC-LR (concentração inicial: 50,0 µg L-1) por BF preenchidos com areia e antracito+areia 

foi avaliada em ensaios laboratoriais em batelada e contínuo. Esse último teve duração de 60 

dias (28 dias de amadurecimento com inóculos provenientes de um filtro rápido de ETA e do 

próprio extrato bruto da cianotoxina, seguidos de 32 dias de tratamento). Em ambos os ensaios, 

remoções relativamente elevadas da cianotoxina (entre 50% e 99%) foram observadas nos BF 

com antracito e associadas aos mecanismos físico-químicos de filtração. A partir do 



 

 

sequenciamento do gene 16S rRNA realizado para o BF antracito+areia (inóculo da ETA), a 

análise taxonômica evidenciou maior diversidade de consórcios bacterianos no dia 60, 

predominando os filos Proteobacteria (~32%) e Bacteroidota (~24%), quando comparado ao 

início da operação. Contudo, não foram observados indícios claros de biodegradação, 

provavelmente porque o curto período de amadurecimento não permitiu a formação de um 

biofilme ativo, sendo necessário período maior para o estabelecimento de microrganismos. O 

presente estudo reforçou a importância das ETA em promover a segurança da água para 

consumo humano e saúde pública, além do desenvolvimento de BF como tecnologias de 

tratamento avançado de águas contaminadas com cianotoxinas e outros contaminantes. 

 

Palavras-chave: cianotoxinas; mananciais eutrofizados; riscos não-carcinogênicos; biofiltros; 

tratamento avançado de águas de abastecimento. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  



ABSTRACT 

MALTA, J. F. Microcystin-LR in water supply systems of the state of São Paulo: 

occurrence, risk assessment and laboratory investigations removal by biofiltration 

process. 2022. 154 p. Thesis (Doctorate) – São Carlos School of Engineering, University of 

São Paulo, São Carlos, 2022. 

 

Anthropogenic activities have led to increase the occurrence of microcystin-LR (MIC-

LR) in water supply systems (WSS), resulting in risks to public health and impairing the 

drinking water treatment. Both Brazil and the World Health Organization (WHO) adopted the 

same threshold value of MC-LR in drinking water (1.0 μg L-1). However, other Agencies, such 

as the United States Environmental Protection Agency, decided to use different threshold values 

for infants (< 5 years, 0.3 μg L-1) and population (> 5 years, 1.6 μg L-1). Conventional drinking 

water treatment plants (DWTP) present limited efficiency in removing MIC-LR, being 

necessary to use advanced processes, such as biofilters (BF). The objective of this work was to 

evaluate the occurrence of MIC-LR in WSS of the state of São Paulo and its consequent risk 

for the population supplied, in addition to assessing the use of biofilters to remove MIC-LR, on 

a laboratory scale, from the water. A screening of MIC-LR concentrations in raw water for the 

years 2011 to 2018 in two WSS (Cascata and Guarapiranga) was performed, and a risk 

assessment was developed once they employed different water treatment technologies. For 

optimistic and pessimistic scenarios, considering theoretical MC-LR removal described in the 

literature, hazard quotients (HQ) for non-carcinogenic effects were calculated using different 

threshold values (0.3 μg L-1, 1.0 μg L-1, and 1.6 μg L-1). The results indicated that Cascata 

presented the most critical situation (maximum of 52.0 μg L-1 of MC-LR) in raw water. Due to 

the lower efficiency expected in the DWTP of the SAA Cascata (which uses a conventional 

treatment) and, in addition to the concentrations of cyanotoxin in the treated water possibly 

above the HQ, the results indicated the possible occurrence of hazardous effects on public 

health, especially in children (<5 years) (HQ>1), unlike SAA Guarapiranga (which uses 

ultrafiltration) (HQ≤1). In the second step, the MC-LR removal (initial concentration: 50.0 μg 

L-1) by BF filled with sand and anthracite+sand was evaluated in batch and continuous assays. 

This one was carried out for 60 days (28 days of continuously acclimated with bacterial 

community isolated from a DWTP and the cyanotoxin extract itself, and 32 days of treatment). 

In both assays, relatively high cyanotoxin removals (between 50% and 99%) were observed in 

BF with anthracite and associated with physicochemical mechanisms of filtration. In addition, 

a taxonomic analysis (16S rRNA gene) comparing the microorganisms present on the biofilter 



 

 

(anthracite+sand media) acclimated with inoculum from a WTP of day 0 and day 60 indicated 

that there was a greater diversity of bacterial consortia on day 60, with a predominance of the 

phyla Proteobacteria (~32%) and Bacteroidota (~24%). However, no clear signs of 

biodegradation were observed, probably because the short acclimatation period did not allow 

the formation of an active biofilm, requiring a longer period for the establishment of 

microorganisms. This study evidenced the importance of DWTP in promoting water safety for 

human consumption and public health, in addition to the development of BF as advanced 

treatment technologies for water contaminated with cyanotoxins and other contaminants. 

 

 

Keywords: cyanotoxins; eutrophication; non-carcinogenic risks; biofiltration; advanced water 

treatment. 
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CAPÍTULO 1: INTRODUÇÃO 

1 Contextualização Geral do Problema 

A eutrofização artificial, uma das consequências do enriquecimento dos sistemas 

aquáticos por nutrientes (e.g., por fontes pontuais e difusas) e que tem sido agravada pelo 

aquecimento global (PAERL; HUISMAN, 2008; SHARABIAN; AHMAD; KARAKOUZIAN, 

2018), gera, entre outros inconvenientes, uma série de desafios ambientais e de saúde pública 

para os serviços de saneamento. Nos Sistemas de Abastecimento de Água (SAA) que utilizam 

mananciais superficiais para captação da água bruta, por exemplo, florações de cianobactérias 

potencialmente tóxicas, além de conferirem odor e sabor indesejáveis à água, podem produzir 

metabólitos secundários (e.g., cianotoxinas) que oferecem riscos à saúde pública e dos animais.  

A microcistina-LR (MIC-LR) é um contaminante comumente encontrado em 

mananciais eutrofizados. Esta cianotoxina, tipicamente presente em concentrações de 

microgramas por litro na água (µg L-1), é de difícil remoção em Estações de Tratamento de 

Água (ETA) que empregam as etapas conhecidas como ciclo completo (i.e., coagulação, 

floculação, sedimentação ou flotação, filtração e desinfecção). A principal rota de exposição 

humana à MIC-LR ocorre por meio do contato direto ou da ingestão de água contaminada 

proveniente de mananciais eutrofizados e/ou resultante da eficiência limitada de remoção de 

cianotoxinas pelos processos empregados nas ETA. As cianotoxinas são agrupadas de acordo 

com os efeitos tóxicos que causam aos organismos: hepatotoxinas [e.g., microcistinas (MIC), 

nodularinas e cilindrospermopsina], neurotoxinas (e.g., anatoxina-a e saxitoxinas) e 

dermatotoxinas (e.g., lipopolissacarídeos). 

O agravamento da crise hídrica brasileira e a deterioração da qualidade das águas brutas 

têm estimulado uma maior vigilância dos setores públicos sobre a água de abastecimento. Nesse 

contexto, a utilização de ferramentas, como as análises de riscos, torna-se essencial para o 

entendimento das consequências de todos os perigos e vulnerabilidades aos quais um SAA 

possa estar submetido. Por exemplo: a presença de cianotoxinas na água para consumo humano 

é considerada um perigo, enquanto a exposição por meio da ingestão desta água contaminada 

traz um risco que pode ser quantificado por meio da utilização de ferramentas de análise 

específicas para tal fim (SATO et al., 2013; WAN et al., 2020; LEI et al., 2021; VASSEGHIAN 

et al., 2021; XU, Longyao et al., 2021). 

A limitada eficiência na remoção de MIC-LR pelos processos convencionais de 

tratamento de água é um fator que contribui para o aumento dos riscos de exposições agudas 

(i.e., horas e dias) e crônicas (i.e., meses e anos) às águas contaminadas com esta cianotoxina, 



30 

 

principalmente em sua fração dissolvida. Segundo o Anexo XX, da Portaria de Consolidação 

Nº 5, de 28 de setembro de 2017, alterado pela Portaria GM/MS Nº 888, de 4 de maio de 2021 

do Ministério da Saúde (MS) (BRASIL, 2021), o valor máximo permitido (VMP) de MIC-LR 

na água tratada é de 1,00 μg L-1. Por este motivo, as ETA exercem papéis importantes na 

produção de água segura, contribuindo para a redução de agravos à saúde e das doenças de 

veiculação hídrica em geral. No entanto, caso o tratamento aplicado não seja suficiente para 

garantir o atendimento dos padrões de potabilidade, é necessário incorporar etapas adicionais 

ao tratamento de água, conhecidas como “tecnologias avançadas”, entre elas as unidades de 

biofiltração.  

O grande diferencial em relação às demais tecnologias é que no interior dos biofiltros 

(BF) há a coexistência dos mecanismos físico-químicos de filtração (i.e., transporte e 

aderência), típicos dos filtros rápidos, e dos processos de biodegradação (i.e., ação de 

microrganismos, por meio da formação de biofilmes, para a degradação de contaminantes). 

Após um período de amadurecimento, os meios filtrantes (MF) que preenchem os BF são 

colonizados por microrganismos que utilizam o contaminante de interesse para seu crescimento 

e metabolismo, resultando na redução de sua concentração na água. Com isto, além da melhoria 

na qualidade da água tratada em relação a parâmetros físicos, químicos e microbiológicos 

tradicionais, os BF podem atuar de maneira eficiente na remoção de MIC-LR, além de outros 

contaminantes e microcontaminantes (i.e., pesticidas, fármacos, etc.). 

Desta maneira, o presente estudo buscou conduzir uma análise de risco não-

carcinogênico à ingestão de água tratada contaminada com MIC-LR por população abastecida 

por mananciais superficiais do estado de São Paulo. Posteriormente, como proposta para o 

tratamento de águas contendo a fração dissolvida de MIC-LR, foram realizados ensaios 

laboratoriais (em batelada e contínuos) para avaliar a eficiência dos BF na remoção desta 

cianotoxina, como forma de garantir melhor qualidade da água de abastecimento público e 

minimizar os impactos e riscos à saúde da população. A partir dos conhecimentos gerados, 

espera-se, direta e indiretamente, oferecer subsídios para a utilização da ferramenta de análise 

de risco para identificar deficiências e possíveis falhas no processo de potabilização da água, 

além de demonstrar a importância de tecnologias de tratamento voltadas a remover 

contaminantes específicos, cada vez mais comuns nos mananciais brasileiros por conta do 

agravamento de suas condições sanitárias. 
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2 Estrutura da Tese 

Esta tese é estruturada em quatro capítulos. No presente Capítulo 1, apresenta-se uma 

contextualização geral sobre os desafios referentes à presença de cianobactérias e cianotoxinas 

em mananciais de abastecimento público, sobretudo quanto aos potenciais impactos à saúde 

pública e aos processos de tratamento de água. São também apresentados os objetivos e 

hipóteses. No Capítulo 2, desenvolve-se uma revisão bibliográfica sobre os impactos das 

florações de cianobactérias potencialmente tóxicas na saúde pública e sobre as principais 

tecnologias de tratamento de água utilizadas em ETA para a remoção de células de 

cianobactérias e de cianotoxinas, com foco em MIC-LR. Além disso, por meio da compilação 

de informações preexistentes sobre a ocorrência de MIC-LR em mananciais de abastecimento 

do estado de São Paulo, foi conduzida uma análise de risco não-carcinogênico, por meio da 

qual foram estimadas as probabilidades de potencial exposição de crianças e adultos à 

cianotoxina em caso de ingestão de água contaminada. No Capítulo 3, descreve-se a tecnologia 

de biofiltração (aplicação, benefícios e desafios) como alternativa ao tratamento avançado de 

águas contaminadas com MIC-LR. Ainda nesse capítulo, são apresentados dados 

experimentais, obtidos por meio de testes laboratoriais em batelada e contínuos, a respeito do 

desempenho das diferentes configurações de BF na remoção de MIC-LR. Além disso, ainda 

que de forma preliminar e exploratória, por meio do uso de ferramentas moleculares, 

apresentam-se resultados da identificação de bactérias potencialmente degradadoras de MIC-

LR observadas no BF amadurecido com o melhor desempenho (i.e., que apresentou melhor 

eficiência de remoção desta cianotoxina na água tratada), além dos principais desafios e fatores 

intervenientes em suas eficiências de remoção. Uma síntese dos principais resultados, além de 

conclusões e recomendações gerais para futuros estudos, constituem o fechamento da tese no 

Capítulo 4. 

3 Objetivos e Hipóteses 

 O objetivo geral da presente pesquisa foi, considerando a presença cada vez mais 

significativa de cianobactérias potencialmente tóxicas em mananciais superficiais utilizados 

para abastecimento público, avaliar os potenciais riscos à saúde pública oriundos da ingestão 

de água contaminada com MIC-LR e investigar, em escala laboratorial, o potencial uso de BF 

como recurso de tratamento avançado para a remoção deste contaminante da água. Para isso, 

foram definidos objetivos específicos e hipóteses para os Capítulos 2 e 3, conforme descrição 

a seguir: 
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Capítulo 2 

Objetivos específicos:  

 

i) Identificar os mananciais de abastecimento do estado de São Paulo com maior 

ocorrência de MIC-LR, utilizando dados secundários de monitoramento das concentrações da 

cianotoxina na água bruta; 

 

ii) Avaliar possíveis cenários de exposição à MIC-LR resultantes da eficiência esperada 

de remoção da cianotoxina nas ETA que tratam a água dos mananciais identificados, 

considerando a ingestão de água contaminada e suas concentrações máximas aceitáveis, por 

meio de uma análise de risco não-carcinogênico; 

 

Hipóteses:  

 

i) Maiores exposições à cianotoxina, com consequente aumento dos riscos associados à 

ingestão da água contaminada, serão observadas em populações abastecidas por ETA que 

empregam o tratamento de ciclo completo, devido à sua esperada eficiência limitada na 

remoção da MIC-LR dissolvida. Menores exposições, por sua vez, serão esperados em 

populações abastecidas por ETA que empregam etapas de tratamento avançado para 

potabilização da água; 

 

ii) Adotando-se valores toleráveis de referência para MIC-LR na água tratada, obtidos 

da Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (United States Environmental 

Protection Agency – USEPA) e Organização Mundial da Saúde (OMS), crianças (menores que 

5 anos) estarão mais expostas aos efeitos adversos provenientes da ingestão de água 

contaminada com MIC-LR, em comparação a crianças (maiores que 5 anos) e adultos. Isto 

porque crianças com menor idade ingerem proporcionalmente mais água durante este período 

de vida, resultando em maior exposição à cianotoxina proporcionalmente ao seu peso corpóreo 

do que adultos. 
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Capítulo 3 

Objetivos específicos:  

 

i) Investigar, em escala laboratorial, a influência de diferentes configurações de BF (e.g., 

camada simples, dupla camada, diferentes MF, como areia e antracito, e amadurecimento com 

diferentes inóculos) para remoção de MIC-LR dissolvida na água em ensaios em batelada; 

 
 

ii) Avaliar o desempenho e a eficiência de remoção de MIC-LR dissolvida por BF 

operados em regime contínuo e acrescidos de inóculos isolados de diferentes fontes. Além 

disso, investigar, preliminarmente, a influência do amadurecimento dos MF e dos tempos de 

operação na remoção de MIC-LR. 

 

iii) Por meio da técnica molecular de sequenciamento do gene 16S rRNA, obter 

informações iniciais relativas ao perfil taxonômico dos microrganismos potencialmente 

degradadores de MIC-LR, que colonizaram o BF amadurecido que apresentou a melhor 

eficiência de remoção da cianotoxina. 

 

Hipóteses:  

 

i) Nos ensaios em batelada, não será possível avaliar a contribuição dos mecanismos de 

biodegradação na remoção de MIC-LR, devido ao tempo curto para a formação de um biofilme 

ativo no interior das unidades de tratamento. Espera-se que os mecanismos físico-químicos de 

filtração (i.e., transporte e aderência) sejam determinantes do desempenho dos BF, 

consequentemente, na remoção de MIC-LR; 

 

ii) Nos ensaios em batelada e contínuo, a escolha da configuração dos BF avaliados 

influenciará nas remoções de MIC-LR dissolvida pelos processos físico-químicos e de 

biodegradação. Espera-se que as maiores eficiências sejam observadas nos BF que tenham 

antracito como componente do MF, pois suas características granulométricas oferecerão 

melhores condições para que haja maior retenção de partículas de MIC-LR dissolvidas 

presentes na água. Além disso, seu formato e porosidade proporcionam proteção contra 
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cisalhamento e melhor aderência da cianotoxina e de microrganismos, o que provavelmente 

favorecerá melhor desenvolvimento de biofilmes; 

iii) Para o ensaio contínuo, após o desenvolvimento de um biofilme ativo, os BF 

amadurecidos terão melhor desempenho em comparação aos não amadurecidos, devido à 

ocorrência simultânea dos mecanismos físico-químicos e biológicos no interior das unidades. 

A coexistência destes mecanismos será essencial para a formação de consórcios bacterianos 

capazes de metabolizar a MIC-LR dissolvida presente no meio, reduzindo a sua concentração 

residual na água tratada. Além disso, ao se comparar os inóculos, aqueles provenientes da ETA 

também serão capazes de remover MIC-LR, demonstrando o potencial de utilização destes 

microrganismos para o amadurecimento de BF no tratamento de água contaminada com a 

cianotoxina. 
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CAPÍTULO 2: MICROCISTINA-LR EM MANANCIAIS DE 

ABASTECIMENTO PÚBLICO NO ESTADO DE SÃO PAULO: 

IMPACTOS SOBRE A SAÚDE PÚBLICA E ALTERNATIVAS DE 

TRATAMENTO  

1 Introdução 

A deterioração da qualidade da água bruta dos mananciais de abastecimento tem elevado 

o número de casos relacionados a doenças de veiculação hídrica no Brasil (mais de 230.000 

internações em 2018), provocando maior pressão no sistema público de saúde, cujas despesas 

alcançaram valores de, aproximadamente, R$1 bi no ano de 2017 (TRATA BRASIL, 2019, 

2020). Segundo a OMS, mais de 829.000 pessoas morrem por dia devido a estas enfermidades, 

sendo a diarreia a segunda maior causa de mortalidade em crianças (< 5 anos) (WHO, 2019). 

O padrão microbiológico da água para consumo humano (i.e., bactérias, vírus e protozoários) é 

um indicador de qualidade da água tratada de monitoramento obrigatório em ETA, devido às 

implicações que tais microrganismos podem causar à saúde de humanos e de animais.  

Diferentemente dos patógenos, cujos efeitos associados à sua exposição são geralmente 

mais imediatos, a exposição aos contaminantes químicos via ingestão de água tem sido 

relacionada ao desenvolvimento de uma série de doenças crônicas e de longo prazo (WHO, 

2007) ainda não totalmente detalhadas na literatura (USEPA, 2021). Concentrações elevadas 

de contaminantes orgânicos e inorgânicos (e.g., metais, agrotóxicos, cianotoxinas) têm sido 

cada vez mais reportadas nos mananciais e na água tratada (ARANHA e FREITAS, 2022), cujo 

monitoramento é previsto pela Portaria GM/MS Nº 888 (BRASIL, 2021). 

Sob determinadas condições ambientais, cianobactérias proliferam na água e produzem 

metabólitos secundários (e.g., geosmina, cianotoxinas), gerando uma série de impactos 

negativos ao ambiente aquático e à produção da água potável. A partir de medidas preventivas 

e de procedimentos que reduzem a sua ocorrência, tais como o controle do aporte de compostos 

nitrogenados e fosfatados, bem como o monitoramento na água bruta, é possível o controle das 

florações (CHORUS e WELKER, 2021). No entanto, caso tais medidas inexistam ou sejam 

insuficientes, a partir do momento em que as cianotoxinas são liberadas para a água, sistemas 

de alerta e planos de contingência devem ser acionados na ETA, uma vez que pode haver o 

comprometimento da qualidade da água na saída do tratamento. 

Casos relacionados a exposições às cianotoxinas, especialmente MIC-LR, ainda são 

pouco relatados (WOOD, 2016) quando comparados a outros contaminantes encontrados na 

água (BESNER; PRÉVOST; REGLI, 2011; SATO et al., 2013). Sintomas como 

gastroenterites, dores abdominais, vômitos e diarreias são comumente reportados em 
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exposições a curto prazo a MIC-LR em adultos (TEIXEIRA et al., 1993; WU et al., 2018) e 

crianças (ZILBERG, 1966). Por outro lado, entre os poucos estudos que demonstram os 

possíveis efeitos crônicos, os principais efeitos adversos observados são alterações no fígado, 

tumores hepáticos e outros tipos de câncer (FALCONER, 1989; FALCONER; HUMPAGE, 

1996; LI et al., 2011; GREER et al., 2018; YI et al., 2019). 

Por não dispor de dados suficientes que auxiliam no monitoramento, controle e tomada 

de decisão quando o assunto é a presença de MIC-LR na água, as análises de risco aplicadas à 

área do saneamento podem se tornar importantes ferramentas de subsídio a processos 

decisórios, principalmente em situações que demandam a produção de água segura para o 

consumo humano. Incorporadas à metodologia do Plano de Segurança da Água (PSA) (WHO 

e IWA, 2009; BRASIL, 2012), as análises de risco permitem uma mudança na visão tradicional 

de controle da qualidade da água, podendo ser aplicadas ao longo de todas as unidades do SAA. 

No entanto, particularmente em relação à MIC-LR, ainda são escassos os estudos de análise de 

risco (KELLY et al., 2019; WEIR; WOOD; ZIMMER-FAUST, 2021), a despeito do grande 

potencial de aplicabilidade da ferramenta. 

Diante deste contexto, neste capítulo buscou desenvolver uma análise de risco 

relacionada à potencial exposição à MIC-LR por meio da ingestão de água contaminada, 

utilizando dados das concentrações da cianotoxina observadas em mananciais lênticos do 

estado de São Paulo. A partir da série histórica de concentrações da cianotoxina nos diferentes 

mananciais, aqueles que apresentaram valores acima de 1,0 µg L-1 foram escolhidos como 

objeto de estudo para a análise de risco. Além disto, como as ETA de ciclo completo são as 

mais comuns no país e podem apresentar eficiência limitada na remoção de MIC-LR da água 

bruta, o presente estudo considerou diferentes cenários para a remoção das formas intracelular 

e dissolvida da cianotoxina em SAA que empregam tecnologias diferentes de tratamento em 

suas respectivas ETA no estado de SP. 

 Para os cenários de exposição, foram estimadas as probabilidades de excedência dos 

valores toleráveis de referência (VR) (usando as diretrizes da USEPA e da OMS) e os dias 

mínimos de ingestão de MIC-LR por ano (i.e., duração da exposição), que representam cenários 

nos quais a população estaria exposta a concentrações da cianotoxina acima dos limites 

aceitáveis. De posse dessas informações, foram obtidos os quocientes de risco (QR) para efeitos 

não-carcinogênicos, cujo valor acima de 1 indica que a ingestão de certa concentração de MIC-

LR é superior aos VR, indicando possíveis efeitos adversos à saúde humana.  
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2 Revisão Bibliográfica 

2.1 Microcistina-LR em águas de abastecimento público 

A eutrofização artificial tem agravado os episódios de florações de cianobactérias 

potencialmente tóxicas em mananciais de abastecimento público. Sob certas condições 

ambientais (e.g., disponibilidade de matéria orgânica, condições de luz favoráveis, 

estratificação da coluna de água e elevadas concentrações de nutrientes, como fósforo e 

nitrogênio de fontes de poluição pontuais e difusas) (WHO, 2015; CUNHA; DODDS 

LOISELLE, 2018; HUISMAN et al., 2018; USEPA, 2014, 2016a; WEBER et al., 2020), 

geralmente encontradas em reservatórios artificiais (i.e., regime lêntico), a proliferação de 

cianobactérias pode prejudicar o equilíbrio dos ecossistemas aquáticos. Além da diminuição da 

transparência do meio aquático e a depleção de oxigênio, com consequente mortandade de 

peixes (MCDOWELL et al., 2020), há também o comprometimento de outros atributos de 

qualidade da água. 

Geralmente acompanhadas por alterações na coloração da água, devido à formação de 

escumas na superfície, as florações (conhecidas como “blooms”) de cianobactérias podem ter 

duração de dias, semanas e até meses (CETESB, 2022). Tal situação pode prejudicar o 

abastecimento público, bem como o uso recreativo dos cursos de água, além de influenciar na 

eficiência do tratamento de água devido a problemas de sabor e odor (i.e., propriedades 

organolépticas da água) (GIANCOLA, 2018; GLOBO, 2018) e à presença de contaminantes 

acima dos níveis seguros (KELLY et al., 2019). Segundo a Companhia Ambiental do Estado 

de São Paulo (CETESB, 2022), no estado de São Paulo as florações de cianobactérias 

potencialmente tóxicas são frequentemente observadas em reservatórios como Billings, Barra 

Bonita, Promissão, entre outros.  

Para o controle da eutrofização dos mananciais, as ações de caráter preventivo devem 

ser prioritárias, pois usualmente são mais eficazes e vantajosas do ponto de vista financeiro. 

Essas ações são baseadas no manejo dos fatores que controlam as florações das cianobactérias 

(e.g., redução de fontes externas de poluição na bacia, programas de preservação dos recursos 

hídricos). Já entre as ações corretivas in situ, uma abordagem prevalente ainda é a aplicação de 

algicidas, tais como sulfato de cobre, peróxido de hidrogênio, sais orgânicos e inorgânicos, 

permanganatos, entre outros, sendo o primeiro o mais comumente empregado (CARVALHO 

et al., 2013). Contudo, essa técnica deve ser usada de forma cautelosa, pois pode levar à 

liberação das toxinas intracelulares das cianobactérias para o curso de água (SUN et al., 2012; 

ZAMYADI et al., 2020; KINLEY-BAIRD et al., 2021). Além dos algicidas, existem técnicas 
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de tratamento que podem ser utilizadas para remoção de cianotoxinas, as quais serão abordadas 

mais adiante. 

Uma das consequências da eutrofização é a presença de cianobactérias que podem 

produzir e liberar metabólitos secundários solúveis que conferem sabor e odor, como o 

Metilisoborneol (MIB) e a geosmina (CHISLOCK et al., 2021; MUSTAPHA et al., 2021), além 

de compostos tóxicos como as cianotoxinas (HARKE et al., 2016; CETESB, 2022), que podem 

acarretar aumento nos custos de tratamento de água (LE MOAL et al., 2019; VANDERLEY et 

al., 2021).  

As cianotoxinas se diferenciam quanto às suas estruturas químicas e toxicidade, além 

de serem produzidas por diferentes gêneros de cianobactérias presentes no meio aquático 

(Quadro 1) e podem ser encontradas na água nas formas intracelular (i.e., no interior das células) 

ou extracelular (i.e., dissolvidas na água), sendo esta última resultado da senescência ou da lise 

celular natural ou proveniente dos impactos mecânicos ou efeitos químicos durante os processos 

de tratamento de água (PIETSCH; BORNMANN; SCHMIDT, 2002; TEIXEIRA; ROSA, 

2006). 

 

Quadro 1 – Principais toxinas produzidas por diferentes gêneros de cianobactérias conhecidas por sua 

toxicidade a seres humanos e animais 

Toxina Gênero da cianobactéria 
Tipo de ação da 

toxina 

Anatoxina – a 
Anabaena (Dolichospermum), Cylindrospermum, 

Microcystis, Planktothrix, Raphidiopsis 

Neurotoxina, 

dermatotoxina 

Cilindrospermopsina 

Anabaena (Dolichospermum), Aphanizomenon, 

Cylindrospermopsis, Oscillatoria (Planktothrix), 

Raphidiopsis 

Hepatotoxina 

Microcistina 

Anabaena (Dolichospermum), Aphanizomenon, 

Cylindrospermopsis, Microcystis, Nostoc, Oscillatoria 

(Planktothrix), Rivularia 

Hepatotoxina 

Nodularina Nodularia Hepatotoxina 

Saxitoxina 
Anabaena (Dolichospermum), Aphanizomenon, 

Cylindrospermopsis, Lyngbya, Planktothrix 

Neurotoxina, 

dermatotoxina 

Fonte: Adaptado de Rastogi, Madamwar e Incharoensakdi (2015) 

 

A microcistina (MIC) é uma das cianotoxinas mais encontradas em florações de 

cianobactérias potencialmente tóxicas (MANHEIM, 2019). Embora mais de 250 variantes 

tenham sido identificadas (SPOOF; CATHERINE, 2017), a sua variante LR (MIC-LR) é a mais 

tóxica (CHERNOFF et al., 2020) devido à sua particularidade de ser absorvida pelo fígado 
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(SCHMIDT; WILHELM; BOYER, 2014; FONTANILLO; KÖHN, 2018), além de ser uma das 

mais estudadas em todo o mundo (SVIRČEV et al., 2019; MUNOZ et al., 2021). A MIC possui 

estrutura cíclica (RINEHART et al., 1988) e grupos de ácido carboxílico ionizáveis em D-

glutamato, ácido N-metildehidroalanina (Mdha) e amino ionizável no grupo arginina, que 

contribuem para a sua significativa solubilidade em água (Figura 1) (TEIXEIRA; ROSA, 2005). 

Já o grupo ADDA, ligado à estrutura cíclica da cianotoxina, é relativamente hidrofóbico, o que 

contribui para sua solubilidade em solventes orgânicos e sua estabilidade química (MANHEIM, 

2019).  

 

Figura 1 – Estrutura química da microcistina e suas principais variantes encontradas em mananciais 

eutrofizados 

 

 

 

Fonte: Adaptado de Rastogi, Madamwar e Incharoensakdi (2015) e Manheim (2019) 
Nota: As letras X e Z, destacadas por círculos vermelhos, representam os L-aminoácidos responsáveis pela 

nomenclatura das variantes da microcistina 

 

As principais rotas de exposição humana às cianotoxinas ocorrem por meio da ingestão 

acidental, inalação e contato com a pele, que podem ocorrer: i) durante atividades recreativas 

em mananciais eutrofizados (TURNER et al., 1990; GIANNUZZI et al., 2011; MENEZES; 

CHURRO; DIAS, 2017); ii) pela bioacumulação e biomagnificação da toxina por meio do 

Masp 

Mdha 

           ADDA 

           D-Glu 

D-Ala 
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consumo de alimentos (ONYANGO et al., 2020); e iii) pela ingestão de água que contém a 

toxina que não foi devidamente removida durante o processo de tratamento (POURIA et al., 

1998; FUNARI; TESTAI, 2008).  A detecção, a quantificação e a identificação das cianotoxinas 

e de suas variantes em amostras ambientais são de extrema importância para o controle e 

monitoramento dos mananciais e da água tratada. Os procedimentos analíticos usualmente 

utilizados são os métodos de imunoabsorção enzimática ou físico-químicos (SANSEVERINO 

et al., 2017), como ELISA (Enzyme-Linked Immuno Sorbent Assay) e cromatografia líquida. 

Entre os métodos anteriormente citados, o método ELISA é vantajoso em termos de 

custo-benefício, fácil manuseio dos equipamentos, além de ser capaz de detectar concentrações 

a partir de 0,1 μg L-1, embora a sua principal limitação seja a determinação da concentração 

total da toxina, sem distinção das suas diferentes variantes (MASSEY; YANG, 2020). A 

cromatografia líquida, por sua vez, exige maiores conhecimentos técnicos, utilização de 

aparelhos específicos e mais onerosos, em relação ao ELISA (LAWTON et al., 2021). Vale 

ressaltar que cada técnica utilizada apresenta vantagens e desvantagens, e a escolha da aplicação 

de um ou mais métodos depende da quantidade de informações a ser obtida acerca da toxina 

(e.g., concentração, tipo da variante), além da disponibilidade técnica e financeira para a análise 

das amostras. 

2.2 Impactos na saúde pública pela ingestão de água contaminada com MIC-LR e valores 

toleráveis de referência segundo diretrizes da OMS e USEPA 

Episódios de intoxicação via ingestão de água contaminada com cianobactérias têm sido 

relatados em todo o mundo (FALCONER, 1989; CODD et al., 2020). No Brasil, por exemplo, 

episódios como o de Caruaru (PE) (POURIA et al., 1998; AZEVEDO et al., 2002) e Paulo 

Alfonso (BA) (mais de 2.000 casos de gastroenterite notificados ao longo de um perído de 42 

dias e 88 mortes, sendo a sua grande maioria crianças < 5 anos) (TEIXEIRA et al., 1993), são 

amplamente abordados na literatura. Mais recentemente, agravamentos de microcefalia em 

bebês na região nordeste (PEDROSA et al., 2020) foram associados à exposição às 

cianotoxinas, o que sugere que tais contaminantes podem afetar a saúde da população de 

diferentes maneiras. 

Os efeitos toxicológicos relacionados à sua exposição são descritos em maiores detalhes 

em documento da OMS (WHO, 2020), segundo o qual, exposições recreativas e orais de curto 

prazo (24 h ou menos) podem gerar irritações cutâneas, reações alérgicas, doenças 

gastrointestinais, insuficiência hepática e efeitos neurotóxicos (SOTERO-SANTOS et al., 

2006; ZHANG; XIE; CHEN, 2010; SARKAR et al., 2019). No entanto, exposições em longo 
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prazo a baixas concentrações da cianotoxina também podem levar a efeitos adversos crônicos 

que ainda não estão totalmente elucidados (HE et al., 2017; YI et al., 2019). Os custos relativos 

ao tratamento de pacientes que foram expostos a cianotoxinas ainda são inconclusivos, mas 

alguns estudos relatam valores entre R$ 430,00 e R$ 63.013,00 (segundo cotação do dólar em 

maio de 2022) por paciente, dependendo da gravidade do caso (KOUAKOU; PODER, 2019). 

A toxicidade da MIC-LR se deve, principalmente, à sua capacidade de inibir as proteínas 

fosfatases 1 e 2A (PP1 e PP2A), as quais regulam uma série de processos biológicos envolvidos 

na manutenção da estrutura do citoesqueleto dos hepatócitos (SNEDDON; COHEN; STARK, 

1990; CEULEMANS; BOLLEN, 2004). As inibições dessas enzimas, juntamente com 

alterações do citoesqueleto, levam à desorganização dos hepatócitos e resultam em hemorragia 

intra-hepática, além de possíveis tumores (WHO, 1999; BEASLEY et al., 2000). Além disso, 

em 2010, a Agência Internacional de Pesquisa em Câncer categorizou a MIC-LR como um 

possível carcinogênico para humanos (grupo 2B) (IARC, 2010). Frequentemente observada em 

níveis de até µg L-1 em florações de cianobactérias potencialmente tóxicas (USEPA, 2015a), 

vários países incluíram a MIC-LR em seus programas de monitoramento da qualidade da água 

tratada (IBELINGS et al., 2014; WHO, 2017a, 2020). Valores toleráveis de referência (i.e., 

VR) têm sido definidos e atualizados para evitar ou minimizar episódios de intoxicação e efeitos 

adversos à saúde da população. 

Os VR (health advisories - HA) ou valores de alerta, expressos em micrograma por 

quilograma de peso corporal por dia (µg Kg d-1) ou micrograma por litro (µg L-1) (LERCHE, 

2018), são estabelecidos a partir de concentrações mínimas de um contaminante químico na 

água, na qual não são observados efeitos não-carcinogênicos à saúde durante um período 

específico de exposição (USEPA, 2018, 2019). Tais valores são baseados em estudos 

epidemiológicos, a partir dos quais são obtidas as doses de referência (RfDs – Reference Dose) 

ou as ingestões diárias toleráveis (TDIs – Tolerable Daily Intake) para um determinado 

contaminante. Além da concentração, os estudos consideram um período de exposição àquele 

contaminante, que podem ser exposições agudas (exposição única a uma substância, por um 

curto período, inferior a 1 d), de curto prazo (exposição diária repetida a uma substância por 

mais de 24 h, até 30 d) ou exposições crônicas (repetidas exposições por um longo período, 

geralmente durante toda a vida ou aproximadamente 80% do tempo de vida) (USEPA, 2019). 

Dentre os principais VR para diferentes períodos de exposição utilizados pela USEPA, 

têm-se: Valor de alerta de 1 dia (One-Day HA) (concentração na qual não é esperado qualquer 

efeito adverso à saúde ao longo de exposição com duração de um dia) e o Valor de alerta de 10 

dias (Ten-Day HA) (concentração na qual não é esperado qualquer efeito adverso à saúde ao 



42 

 

longo de exposição com duração de até 10 dias (USEPA, 2002, 2008, 2019). Para cianotoxinas 

(i.e., microcistinas e cilindrospermopsinas), é utilizado o VR de 10 dias, sendo 0,30 μg L-1 o 

recomendado para crianças menores de cinco anos e outras populações sensíveis (e.g., mulheres 

grávidas, lactantes, indivíduos em tratamento de diálise com função hepática prejudicada ou 

outras comorbidades) ou 1,60 μg L-1 para crianças maiores de cinco anos e adultos (USEPA, 

2015b; YEAGER; CARPENTER, 2019).  

Outra proposta de valor tolerável de referência é o da OMS, cujo VR é baseado na TDI 

de 0,04 µg de MIC-LR por kg de peso corporal (WHO, 2003, 2017a) de MIC-LR na água 

tratada. O valor foi estimado a partir do nível de efeito adverso não observado (NOAEL) (40,0 

μg de MIC-LR por kg de peso corporal) estabelecido para camundongos em um estudo de 13 

semanas (FAWELL et al., 1999). Vale ressaltar que este TDI foi baseado nas concentrações das 

frações intracelular e dissolvida de MIC-LR, sendo válido para exposição crônica (longo prazo) 

(SZLAG et al., 2015), além de considerar um adulto com peso corporal de 60 kg. A partir do 

valor de TDI, a OMS admite a concentração máxima de 1,00 μg L-1 de MIC-LR na água potável, 

sendo a rota de exposição à cianotoxina via ingestão de água contaminada (responsável por 

80% da ingestão total da cianotoxina e considerando um consumo diário de 2 L de água) (WHO, 

2017a; CODD et al., 2020). O Quadro 2 traz um breve resumo das principais diferenças entre 

os VR propostos por diferentes agências regulatórias. 

 

Quadro 2 – Principais diferenças entre os valores toleráveis de referência para exposição à MIC-LR 

propostos pela USEPA e pela OMS 

Parâmetro OMS USEPA 

Estudo de referência Fawell et al. (1999) Heinze (1999) 

Duração do estudo/rota de 

exposição 
13 semanas; via oral; MIC-LR 

28 dias; ingestão de água contaminada 

com extrato puro de MIC-LR  

Dose (µg Kg-1 d-1) 0, 40, 200 e 1000 0, 50, 150 

Endpointa Mínima/leve inflamação crônica; 

aumento das enzimas séricasb 

Aumento do fígado (hepatomegalia), 

aumento das enzimas séricas, degeneração 

e necrose dos hepatócitos; hemorragia 

Valor de base (µg Kg-1 d-1) NOAEL = 40 LOAEL = 50 

TDI (µg Kg-1 d-1) 0,04 0,05 

Valor de referência 

adotado 

1,00 µg L-1 de MIC-LR na água 

tratadac 

0,30 µg L-1 para crianças e 1,60 µg L-1 

para crianças (> 5 anos) e adultosd 

Fonte: Adaptado de USEPA (2016b) 

Nota:  
a efeito biológico observável proveniente da exposição a um composto químico (USEPA, 2011);  
b enzimas presentes nos hepatócitos (fígado) (CHEN et al., 2021);  
c estimado para uma exposição a longo prazo (aplicado um fator de alocação de 0,80 para considerar a exposição 

diária ao contaminante, decorrente da ingestão da água contaminada com MIC-LR) (WHO, 2017a);  
d foi considerada uma exposição à MIC-LR durante um curto período de 10 dias (USEPA, 2008) 
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No Brasil, VMP para a concentração de MIC-LR na água tratada é o mesmo 

recomendado pela OMS (i.e., 1,00 μg L-1) (WHO, 2017a; BRASIL, 2021). Todavia, o 

monitoramento de cianotoxinas na água bruta não possui a mesma frequência e obrigatoriedade, 

quando comparado aos outros parâmetros químicos e físicos de qualidade, como por exemplo, 

fósforo e nitrogênio que possuem análises semestrais nos mananciais de abastecimento 

(BRASIL, 2021). Níveis de alerta à MIC e a outras cianotoxinas [e.g., saxitoxinas (STX) e 

cilindrospermopsinas] na água só são disparados quando a contagem de cianobactérias no ponto 

de captação for maior ou igual a 20.000 células mL-1 (BRASIL, 2021). A limitada série histórica 

do monitoramento e da obtenção de dados de cianotoxinas nos mananciais brasileiros resulta 

em grande desafio para estudos que objetivam entender o comportamento de sua dinâmica na 

água. 

Tradicionalmente, a qualidade da água para consumo humano é monitorada com base 

em uma série de análises laboratoriais, realizadas geralmente no final do processo de 

tratamento. Embora tal monitoramento seja de extrema importância para verificar a 

potabilidade da água, a OMS recomenda também a adoção do monitoramento desde o 

manancial até os consumidores. Tal prática é referenciada nos PSA, que integram uma visão de 

análise, avaliação e gestão de risco em SAA. Ferramentas como as análises de risco podem ser 

utilizadas para tal propósito, pois seus resultados integram papel importante no diagnóstico do 

SAA, principalmente quando o objetivo é avaliar a eficiência dos processos unitários de 

tratamento e sua contribuição na potabilização da água.  

Weir, Wood e Zimmer-Faust (2021) utilizaram a análise de risco para avaliar a 

eficiência do tratamento de uma ETA de ciclo completo que utiliza carvão ativado em pó (CAP) 

como pré-tratamento e ozônio (um forte agente desinfetante) na desinfecção, demonstrando que 

o tratamento foi capaz de remover 99% da concentração inicial (C0 = 3,20 µg L-1) de MIC-LR. 

Dessa maneira, sua análise permitiu inferir que a água tratada estaria dentro do VMP de 1,00 

µg L-1 estabelecido pela OMS, não oferecendo riscos à saúde de sua população.  

No Brasil, apenas o estudo de Lerche (2018) foi encontrado como exemplo de aplicação 

de análise de risco envolvendo cianotoxinas. A autora propôs uma análise de risco explorando 

cenários de exposição crônica (por ingestão e recreação de contato primário) à água 

contaminada por STX no reservatório Itupararanga, SP. Como os resultados obtidos na análise 

da água bruta do reservatório estiveram abaixo do VMP estabelecido pela Portaria GM/MS 

Nº888 (BRASIL, 2021) (i.e., 3,00 µg-STX L-1), a autora utilizou as diretrizes ambientais dos 

estados de Oregon e Ohio (USA), que estabelecem o VMP de 0,3 µg-STX L-1 (OHIO EPA, 

2020). Em seus resultados, as crianças estiveram mais expostas aos efeitos deletérios à saúde, 
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devido à maior ingestão de água potável contaminada com STX (que variou de 5,36 x 10-5 a 

2,55 x 10-2 μg-STX kg-1 d-1), quando comparadas aos adultos, cujos valores obtidos foram entre 

2,5 x 10-4 e 1,47 x 10-2 μg-STX kg-1 d-1. 

Estudos como o de Lerche (2018) são extremamente relevantes para comprovar a 

importância da garantia de água segura para a população, principalmente a grupos mais 

sensíveis, como as crianças. Isto porque, ao contrário dos adultos, estas são propensas a sofrer 

maiores impactos relativos à exposição a substâncias tóxicas na água, devido à maior ingestão 

de água em seu estágio de desenvolvimento, menor peso corpóreo e metabolismo (WEIRICH; 

MILLER, 2014; EWG, 2017). Por não dispor de dados suficientes que auxiliam no 

monitoramento, controle e tomada de decisão quando o assunto é a presença de MIC-LR na 

água, o desenvolvimento de análises de risco aplicadas à produção de água para consumo 

humano pode se tornar importante ferramenta que subsidiará o gerenciamento de riscos em 

SAA, preconizados no PSA.  

2.3 Tecnologias de tratamento de água para remoção de MIC-LR 

Com o aumento dos impactos provenientes das mudanças climáticas e das atividades 

antropogênicas (WHO, 2017b), as florações em mananciais eutrofizados podem ser 

caracterizadas como perigos ao abastecimento público de água. Além dos problemas à saúde, 

elas também acarretam uma série de impactos aos processos de tratamento da água bruta (e.g., 

aumento da demanda por produtos químicos para coagulação ou desinfecção da água, 

diminuição das carreiras de filtração, favorecimento da produção de trihalometanos (THMs), 

entre outros) (WESTRICK et al., 2010) e, em casos mais graves, a interrupção do fornecimento 

de água. Em 2020, cerca de 9 milhões de habitantes abastecidos pelo sistema Guandu (Rio de 

Janeiro) relataram sabor e odor na água de abastecimento, os quais foram provenientes da 

presença de geosmina e MIB (UFRJ, 2020). Em 2021, devido ao mesmo problema, o 

abastecimento foi interrompido por 10 h para medidas corretivas e emergenciais, e o 

fornecimento de água normalizado 48 h após a retomada da operação (LEMOS, 2021). 

Os processos unitários de tratamento empregados em águas contaminadas com MIC-

LR são baseados em duas abordagens: remoção das células de cianobactérias pelos processos 

físicos (i.e., coagulação seguida de floculação, sedimentação ou flotação e filtração) ou redução 

da concentração de MIC-LR dissolvida na água por meio de desinfecção e tratamento avançado 

(WHO, 2020). Devido às propriedades físicas e químicas das moléculas de MIC-LR (i.e., 

solubilidade em água, estrutura cíclica e estabilidade sob luz solar e pH em torno de 7,0) 

(AKCAALAN et al., 2006; ZHANG; XIE; CHEN, 2010; MORÓN-LÓPEZ; NIETO-REYES; 
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EL-SHEHAWY, 2017; WHO, 2020), processos de ciclo completo, usualmente empregados nas 

ETA brasileiras, propiciam remoção limitada de MIC-LR dissolvida (USEPA, 2015a). 

Com a eutrofização, estudos demonstram que a presença de elevadas densidades 

celulares de cianobactérias (e.g., maiores que 105 células mL-1) e/ou MIC na água bruta (100,0 

µg L-1) podem representar desafios para que não se ultrapasse o valor máximo estabelecido 

pelos padrões de potabilidade (TARCZYŃSKA et al., 2001; ZAMYADI et al., 2012; 

D’ANGLADA, 2015). Para o controle de florações em mananciais, usualmente são aplicados 

algicidas, embora a Portaria GM/MS Nº 888 (BRASIL, 2021) vete o seu uso devido à 

possibilidade de provocarem lise celular. Além dos algicidas, a utilização de agentes oxidantes 

(i.e., cloro, permanganato de potássio, dióxido de cloro, ozônio) e dos processos químicos de 

tratamento (pré-tratamento e desinfecção) (MEREL et al., 2013) deve ser realizada com cautela, 

pois também pode gerar danos à parede celular em cianobactérias e aumentar a concentração 

da fração dissolvida de MIC-LR na água (PIETSCH; BORNMANN; SCHMIDT, 2002). 

Quando em sua forma intracelular, as eficiências de remoção MIC-LR variam de 22,6 a 

99,9% (DRIKAS et al., 2001; LAHTI et al., 2001; HOEGER et al., 2004; MKHONTO et al., 

2020). Caso a operação do sistema leve à lise celular, processos adicionais (e.g., adsorção, 

oxidação química, biodegradação ou filtração por membranas) se tornam necessários ao 

tratamento (USEPA, 2015a). Estes processos avançados podem gerar eficiências de remoção 

de 50,0 a 99,0%, mesmo na presença de MIC-LR dissolvida (DONG et al., 2016; HE et al., 

2016; SHANG et al., 2018). Portanto, a eficiência de remoção da cianotoxina dependerá do 

tipo de concepção do tratamento na ETA, além de aspectos operacionais que possam contribuir 

com a menor ou maior concentração de MIC-LR na água tratada. Alguns destes aspectos e 

eficiências de remoção encontradas na literatura são resumidamente descritos na Tabela 1.  
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Tabela 1 – Principais processos de tratamento utilizados em Estação de Tratamento de Água (ETA) e seus possíveis efeitos durante o tratamento da água 

contaminada por cianotoxinas, particularmente sobre MIC intracelular (Intra) e dissolvida (Dis) 

(continua) 

Etapa 
Unidade de 

tratamento 
Possíveis efeitos 

Remoção esperada de 

MIC* Referências 

Intra Dis 

P
R

É
 -

 

T
R

A
T

A
M

E
N

T
O

 

Pré-cloração 

Etapa que antecede as unidades de mistura rápida e floculação/sedimentação. 

Tal prática deve ser evitada, principalmente em episódios de florações, pois a 

aplicação de agentes oxidantes pode resultar na formação de THMs e ainda 

comprometer as características organolépticas da água potável 

Pode provocar a lise celular de cianobactérias e aumentar a concentração da 

MIC dissolvida na água. Características da qualidade da água, como pH, 

matéria orgânica natural (MON) e número de cianobactérias são fatores que 

influenciam na concentração de MIC-LR no processo 

Processo 

auxiliar de 

tratamento 

(1) 

Keijola et al. (1988);  

Nicholson, Rositano e Burch 

(1994); 

Ma et al. (2012);  

Dugan, Smith e Sanan (2018) 

C
L

A
R

IF
IC

A
Ç

Ã
O

 D
A

 Á
G

U
A

 

Coagulação, 

floculação e 

sedimentação 

Eliminam grande parte das células de cianobactérias presentes na água bruta, 

desde que não ocorra a lise celular, que pode ser influenciada pelas dosagens 

do coagulante e pelo pH de coagulação 

> 90% < 10% 
Ho et al. (2012a);  

Sun et al. (2012) 

Flotação por 

ar dissolvido 

(FAD) 

Removem grande parte das células de cianobactérias, porém depende do 

tamanho dos flocos formados durante as etapas de coagulação e floculação; 

pouca remoção da fração dissolvida de cianotoxinas (devido a suas 

propriedades químicas como tamanho, solubilidade, entre outros) 

 

  

43-93% ** Teixeira e Rosa (2006, 2007) 

Filtração 

Para se evitar a colmatação do meio filtrante, são necessárias lavagens 

regulares dos filtros. Se o processo for realizado de maneira inadequada, ocorre 

a lise celular das cianobactérias, liberando MIC dissolvida ao meio aquático, 

comprometendo a qualidade final da água 

> 60% < 10% WHO (1999) 

D
E

S
IN

F
E

C
Ç

Ã
O

 

Cloração 

Mais utilizado em ETA. No entanto, depende de fatores como o pH (oxidam 

MIC-LR dissolvida em pH < 8,0), MON, concentrações de amônia, ferro e 

manganês na água bruta, relação concentração x tempo (CT) 

** 95% 

Lawton e Robertson (1999) 

Acero, Rodriguez e Meriluoto 

(2005) 
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Tabela 1 – Principais processos de tratamento utilizados em Estação de Tratamento de Água (ETA) e seus possíveis efeitos durante o tratamento da 

água contaminada por cianotoxinas, particularmente sobre MIC intracelular (Intra) e dissolvida (Dis) 

(continuação) 

D
E

S
IN

F
E

C
Ç

Ã
O

 

Ozonização 

Eficiente na remoção de MIC-LR dissolvida. Temperatura, pH, dose de ozônio, 

tempo de contato e presença de MON, são os principais fatores intervenientes 

no processo 

** 100% 
Keijola et al. (1988) 

Rositano et al. (2001) 

Permanganato de 

potássio 

Forte agente oxidante capaz de eliminar compostos orgânicos e MIC-LR, além 

de ser utilizado tanto no pré-tratamento como na desinfecção. Contudo, pouco 

se sabe sobre seus subprodutos, suas características e natureza quando 

aplicados em águas contaminadas com a toxina. A presença de matéria 

orgânica natural pode afetar sua eficiência 

** 95% 

Rositano, Nicholson e 

Pieronne (1998) 

Rodríguez et al. (2007) 

T
R

A
T

A
M

E
N

T
O

 A
V

A
N

Ç
A

D
O

 Filtração por 

membranas 

(microfiltração, 

ultrafiltração, 

nanofiltração e 

osmose reversa) 

Processos eficientes na remoção de MIC-LR na água, principalmente a 

microfiltração e ultrafiltração; a nanofiltração e osmose reversa possuem 

eficiência na retenção de micropartículas, consequentemente, necessitam de um 

pós-tratamento para remineralização da água tratada (aumentando os custos 

operacionais da ETA) 

> 96% 

(C0 = 130 µg 

L-1) 

- 

Neumann e Weckesse (1998); 

Westrick et al. (2010); 

Campinas e Rosa (2010); 

Dixon et al. (2011) 

Processos 

oxidativos 

avançados 

(POAs) 

Estudos demonstram a inativação de MIC–LR por esse processo, no entanto, 

são tecnologias com melhor eficiência em pH baixos (por exemplo, < 3), o que 

representa uma limitação na aplicação no tratamento de águas para 

abastecimento 

98-100% - 
Pinho et al. (2015); 

Sui et al. (2014) 

Etapa 
Unidade de 

tratamento 
Possíveis efeitos 

Remoção esperada de 

MIC* Referências 

Intra Dis 
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Tabela 1 – Principais processos de tratamento utilizados em Estação de Tratamento de Água (ETA) e seus possíveis efeitos durante o tratamento da água 

contaminada por cianotoxinas, particularmente sobre MIC intracelular (Intra) e dissolvida (Dis) 

(conclusão) 

T
R

A
T

A
M

E
N

T
O

 A
V

A
N

Ç
A

D
O

 

Adsorção por 

carvão ativado 

granular (CAG) 

e/ou em pó 

(CAP) 

Não ocorre lise celular de cianobactérias, sendo utilizado, com sucesso, na 

remoção de toxinas extracelulares, principalmente microcistinas; a qualidade 

da água a ser tratada influencia em sua eficiência, uma vez que a matéria 

orgânica presente pode competir com as cianotoxinas dissolvidas, limitando o 

processo de adsorção. É uma tecnologia considerada como etapa adicional ao 

tratamento de ciclo completo, promovendo melhoria da qualidade da água 

- 

> 85% 

(C0 = 250 

µg L-1) 

Huan, Cheng e Cheng (2007);  

Park et al. (2018) 

Biofiltração 

Não há lise celular de cianobactérias e conseguem remover, com grande 

eficiência, a fração dissolvida de MIC-LR na água. Porém, fatores operacionais 

como o tipo de MF (i.e., areia, antracito, CAG), amadurecimento destes meios, 

os microrganismos utilizados como inóculos, temperatura (que afeta o 

metabolismo dos inóculos), retrolavagem, entre outros, devem ser considerados 

na operação deste tipo de tratamento. Tais fatores contribuem para a maior e/ou 

menor redução da concentração da toxina na água tratada. 

- 

> 96%  

(C0 = 20 

µg L-1) 

> 90%  

(C0 = 100 

µg L-1) 

Malta (2018) 

Fonte: Adaptado de WHO (1999); Merel et al. (2013); Pantelic et al. (2013); Kumar et al. (2018) 

Nota:  

(1) - não estudado;  

* quando em condições ótimas de operação da unidade (e.g., dose do coagulante, gradiente de mistura rápida, pH);  

**não avaliado;  

MIC Intra: microcistina intracelular; MIC Dis: microcistina dissolvida; 

C0 = concentração inicial de MIC-LR 

Etapa 
Unidade de 

tratamento 
Possíveis efeitos 

Remoção esperada de 

MIC* Referências 

Intra Dis 
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Pela Tabela 1, é possível observar a eficiência limitada dos processos convencionais de 

tratamento na remoção da fração dissolvida de MIC-LR na água, que depende de uma série de 

parâmetros operacionais (NEWCOMBE; HO; CAPELO NETO, 2021). Como alternativa, a 

utilização da combinação de tecnologias (e.g., ciclo completo + CAP/CAG; pré-cloração + ciclo 

completo) para a remoção das diferentes formas de MIC-LR, tem propiciado melhoria na 

eficiência do processo (NEWCOMBE; HO; CAPELO NETO, 2021). Quando os processos 

unitários de tratamento não são suficientes, outras barreiras de proteção são necessárias (i.e., 

tecnologias avançadas como a filtração por membranas, POAs, entre outros) para a redução das 

concentrações de MIC-LR na água tratada, especialmente sua fração dissolvida (Tabela 1). 

A eficiência da aplicação dos agentes oxidantes utilizados nos processos químicos da 

ETA depende de uma série de fatores, como o tipo de oxidante, sua dose e a presença de MON 

na água (Tabela 1) (USEPA, 2015c). Zhang, H. et al. (2017) observaram ruptura celular das 

cianobactérias (Microcystis sp. e Co = 40 µg L-1 de MIC-LR) durante o pré-tratamento 

utilizando cloro [tempo de contato de 30 min, relação CT = 30 min mg L-1]. Neste mesmo 

estudo, os autores reportaram concentrações inferiores a 0,3 µg L-1 de MIC-LR (i.e., VR para 

crianças) (USEPA, 2008), porém foi necessária a aplicação de elevadas dosagens de cloro (CT 

= 600 min mg L-1), levando à formação de trihalometanos. 

Nas etapas de clarificação da água, são observadas maiores remoções da fração 

intracelular da MIC-LR (geralmente > 90%) em comparação à fração dissolvida. Células de 

cianobactérias podem ficar retidas nos lodos das ETA que se acumulam nos fundos de 

decantadores ou na superfície dos flotadores, bem como no material que fica retido nos meios 

filtrantes dos filtros rápidos. Caso não haja limpezas periódicas dessas unidades, a concentração 

de MIC-LR poderá aumentar devido à lise das células de cianobactérias aí imobilizadas 

(NEWCOMBE; HO; CAPELO NETO, 2021). Caso isso ocorra, para garantir que a MIC-LR 

dissolvida seja removida, ou esteja dentro do valor máximo permitido, novamente as 

tecnologias avançadas podem ser necessárias (MEREL et al., 2013). 

3 Material e Métodos 

3.1 Obtenção dos dados 

Dados secundários, referentes às concentrações de MIC-LR (µg L-1) em mananciais de 

abastecimento público no estado de São Paulo de 2011 a 2018, foram compilados a partir das 

seguintes fontes: Relatórios de Qualidade das Águas Interiores do Estado de São Paulo 

(CETESB, 2012, 2013, 2014, 2015, 2016 2017, 2018 e 2019a); Rede de Monitoramento da 

CETESB – Sistema Infoáguas (CETESB, 2019b); Sistema Integrado de Gerenciamento dos 



50 

 

Recursos Hídricos (SIGRH-SP) (REGEA, 2016); Atlas de Abastecimento Urbano de Água 

(ANA, 2010); Sistema de Informações de Vigilância da Qualidade da Água para Consumo 

Humano (SISAGUA – MS) (BRASIL, 2019); Relatórios de Sustentabilidade e Informações 

Operacionais da Companhia de Saneamento Básico do Estado de São Paulo (SABESP, 2019a, 

2019b, 2019c); Departamento de Água e Esgoto de Marília (DAEM, 2020) e outras prestadoras 

de serviços de saneamento do estado. Os métodos de quantificação e detecção de MIC-LR na 

água bruta reportados pelas respectivas fontes foram HPLC e ELISA (USEPA, 2012). 

3.2 Descrição dos mananciais estudados 

O Apêndice A e a Tabela 2 apresentam os mananciais do estado de São Paulo escolhidos 

para o estudo, além das suas respectivas ETA. Tais mananciais se localizam na unidade 

hidrográfica de gerenciamento de recursos hídricos [UGRHI 6 – Alto Tietê (Sistemas 

Integrados que abastecem a Região Metropolitana de São Paulo (RMSP) e Guarulhos)], UGRHI 

5 – Piracicaba/Capivari/Jundiaí (Sistema Integrado Cantareira), UGRHI 10 – Sorocaba/Médio 

Tietê (Sistema Isolado de Sorocaba/Votorantim) e UGRHI 20 – Aguapeí e Peixe (Sistema 

Cascata - Marília).   



51 

Tabela 2 – Dados dos mananciais de abastecimento público cujos dados de MIC-LR foram compilados durante o período de 2011 a 2018, além de 

informações gerais sobre suas respectivas Estações de Tratamento de Água (ETA) 

(continua) 

Sistema UGRHI 
Reservatório 

(Pontos no Apêndice A) 

Coordenadas 

Geográficas 

ETA/ 

Q (m3 s-1) 
Municípios (1) Tipo de 

tratamento 

Sistema Integrado 

Cantareira 
5 e 6 

Represas Jaguari – Jacareí (A) 
22°00'01"S 

e 46°20'57"O 

Guaraú / 24,0 

Barueri, Caieiras, Cajamar, 

Carapicuíba, Francisco 

Morato, Franco da Rocha, 

Guarulhos, Osasco, São 

Caetano do Sul, São Paulo 

(zona norte) 

CC(2) 

Atibainha (B) 
23°11'26.8"S e 

46°22'49.7"O 

Juqueri ou Paiva Castro (C) 
23°19'57"S e 

46°39'41"O 

Águas Claras (D) 
23°24'08"S e 

46°39'49"O 

 
Sistema 

Guarapiranga 

 

6 

Guarapiranga (E) 
23°37'22.6"S e 

46°23'34.8"O Alto do Boa Vista/ 

15,0 

Cotia, Embu, Embu-Guaçu, 

Itapecerica da Serra, Vargem 

Grande Paulista, São Paulo 

(Região Sul) 

CC + TA 

(Filtração por 

membranas) Billings – Braço do Taquacetuba (F.1) 
23°49'50"S e 

46°37'50"O 

Sistema Integrado 

Alto Tietê 

Represas Jundiaí (G) 
23°37'23"S e 

46°08'53"O 

Taiaçupeba / 15,0 

Arujá, Ferraz de Vasconcelos, 

Itaquacetuba, Guarulhos, 

Mauá, Mogi das Cruzes, Poá, 

Suzano, São Paulo (Região 

Leste) 

CC 

Taiaçupeba (H) 
23°35'48"S e 

46°16'01"O 

Sistema Integrado 

Alto Cotia 
Represa da Graça (I) 

23°43'43"S e 

46°56'23"O 
Alto Cotia/ 1,25 

Cotia, Embu, Embu-Guaçu, 

Itapecerica da Serra, Vargem 

Grande Paulista, São Paulo 

(Região Oeste) 

CC 

Sistema Integrado 

Rio Grande 
Billings – Braço do Rio Grande (F.2) 

23°49'01"S e 

46°33'01"O 
Rio Grande/ 5,00 

Diadema, São Bernardo do 

Campo, Santo André, São 

Paulo (Região Sul) 

CC + TA 

(Separação por 

membranas) 
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Tabela 2 – Dados dos mananciais de abastecimento público cujos dados de MIC-LR foram compilados, durante o período de 2011 a 2018, além de 

informações gerais sobre suas respectivas Estações de Tratamento de Água (ETA) 

(conclusão) 

Sistema UGRHI 
Reservatório 

(Pontos no Apêndice A) 

Coordenadas 

Geográficas 

ETA/ 

Q (m3 s-1) 
Municípios (1) Tipo de 

tratamento 

Sistema Cascata – 

Marília 
20 Cascata (J) 

23°14'06.7"S e 

46°23'34.8"O Cascata/ 0,11 

 

Marília 

 

CC 

Sistema Isolado – 

Sorocaba/Votorantim 
10 Represa Itupararanga (K) 

23°37'22.6"S e 

47°18'58.3"O 
Cerrado/ 2,15 Sorocaba e Votorantim CC 

Sistema Isolado – 

Guarulhos 
6 Represa do Cabuçu (L) 

23°23'18"S e 

46°31'34"O 
Cabuçu/ 0,26 Guarulhos CC 

Sistema Isolado – 

Nazaré Paulista 
5 Atibainha (B) 

23°11'26.8"S e 

46°22'49.7"O 

Nazaré Paulista/ 

0,31 
Nazaré Paulista CC 

Fonte: Adaptado de SABESP (2019a, 2019b, 2019c) e DAEM (2020) 

Nota:  
(1) Municípios atendidos pelo Sistema Produtor;  
(2) Tratamento de ciclo completo;  

Q: vazão aproximada;  

TA: Tratamento avançado de água
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O Sistema Integrado Cantareira, composto pelos reservatórios Jaguari - Jacareí, 

Cachoeira, Atibainha, Paiva Castro e Águas Claras, é o maior sistema produtor de água da 

RMSP. A ETA Guaraú, operada pela SABESP, possui capacidade de, aproximadamente, 33 m3 

s-1 e é responsável pelo tratamento da água do sistema. No Sistema Guarapiranga, da 

transposição das águas do braço do Taquacetuba (da represa Billings) para a represa 

Guarapiranga, a água captada é encaminhada para a ETA Alto da Boa Vista. O Sistema Alto 

Tietê é formado pelas represas Paraitinga e Ponte Nova, que bombeiam água para a Represa 

Biritiba. Desta represa, as águas são transferidas para a Represa Jundiaí, de onde seguem até a 

Represa Taiaçupeba, na qual são captadas para o tratamento na ETA Taiaçupeba (FABHAT, 

2016).   

O Sistema Alto Cotia é composto pelos reservatórios Pedro Beicht e da Graça, além da 

ETA Alto Cotia. O reservatório Pedro Beicht (em Cotia) objetiva regularizar as vazões 

descarregadas no próprio rio Cotia e armazenadas na represa da Graça, de onde é feita a 

derivação para a ETA Alto Cotia. O Sistema Rio Grande possui captação de água no braço do 

Rio Grande do Reservatório Billings e as suas águas são tratadas na ETA Rio Grande. Já o 

reservatório Cascata e as represas Itupararanga, Cabuçu e Atibainha são considerados sistemas 

isolados e abastecem os municípios de Marília, Sorocaba e Votorantim, Guarulhos e Nazaré 

Paulista, respectivamente. As estações que tratam a água destes sistemas são denominadas: 

Cascata, Cerrado, Cabuçu e Nazaré Paulista. 

3.3 Caracterização dos mananciais utilizadas na análise de risco  

Do levantamento descrito no item 3.2, foram selecionados os sistemas que apresentaram 

as maiores concentrações de MIC-LR na água bruta durante o período analisado: Cascata e 

Guarapiranga. A água bruta do primeiro sistema é proveniente do reservatório Cascata (área < 

1 km2), enquanto o segundo sistema é abastecido por dois reservatórios: Guarapiranga (127 

km²) e Billings – Braço do Taquacetuba (27 km²). A ETA que trata a água do reservatório 

Cascata emprega tratamento de ciclo completo com capacidade nominal de 0,11 m3 s-1. O 

sistema Guarapiranga possui ETA com o mesmo processo de ciclo completo, mas seguido de 

uma unidade de ultrafiltração (i.e., tratamento avançado). Tal estação tem capacidade nominal 

de 15,0 m3 s-1 e abastece cerca de 4,6 milhões de pessoas das zonas oeste e sul da cidade de São 

Paulo. As principais características dos sistemas de abastecimento são listadas na Tabela 3. 
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Tabela 3 – Principais características dos Sistemas de abastecimento Cascata e Guarapiranga que empregam o ciclo completo e ciclo completo + tratamento 

avançado, respectivamente 

Sistema de 

abastecimento a 
Cidade Reservatório 

Área superficial 

(km²) 

Coordenadas 

geográficas 

Qb 

(m3 s-1) 

Tipo de tratamento de água 

empregado 

Cascata  Marília Cascata < 1 
23°14'06.7"S 

46°23'34.8"O 
0,11 Ciclo completod 

Guarapiranga 

Itapecerica da Serra 

Guarapiranga  

127 23°37'22.6"S 

46°23'34.8"O 

15,0 
Ciclo completo + tratamento 

avançado (Ultrafiltração) 
Taboão da Serra 

Billings - Taquacetuba 
23°49'50"S 

46°37'50"O 27 

São Pauloc 

Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: 
a Adaptado de SABESP (2019a, 2019b, 2019c) 

b Vazão: capacidade de tratamento nominal 
c Zonas oeste e sul da cidade de São Paulo 
d Coagulação, floculação, decantação, filtração, desinfecção e fluoretação 
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3.3.1 Cenários de remoção de MIC-LR baseados nos diferentes tipos de tratamentos de água 

As concentrações de MIC-LR na água bruta encontradas no item 3.1 foram comparadas, 

inicialmente, ano a ano, utilizando o teste de Mann-Whitney, devido aos dados apresentarem 

distribuição não normal (teste de Shapiro-Wilk, p < 0,05), utilizando o Origin 9.0 ®. A partir 

destes dados, a eficiência esperada de remoção da cianotoxina na água tratada pelas respectivas 

ETA que tratam a água dos mananciais estudados (item 3.2), foi estimada por meio da utilização 

de faixas descritas na literatura, uma vez que não estavam disponíveis as concentrações de MIC-

LR na água tratada. Isso possibilitou a análise de risco não-carcinogênico à potencial exposição 

de MIC-LR pela ingestão de água contaminada em adultos e crianças, conforme detalhado mais 

adiante. 

Onze estudos foram utilizados para a construção dos oito cenários da análise de risco 

não-carcinogênico (WHO, 1999; DRIKAS et al., 2001; LAHTI et al., 2001; GIJSBERTSEN-

ABRAHAMSE et al., 2006; TEIXEIRA; ROSA, 2006; DALY; HO; BROOKES, 2007; 

ZAMYADI et al., 2012; MEREL et al., 2013; SWANEPOEL; DU PREEZ; CLOETE, 2017; 

SHANG et al., 2018; MKHONTO et al., 2020). Com base nesses estudos que investigaram as 

remoções de MIC-LR, intracelular e dissolvida, nos tratamentos de ciclo completo e avançado 

de água, os cenários da presente pesquisa foram delineados de acordo com as concentrações 

esperadas de MIC-LR na água tratada nos sistemas Cascata (C) e Guarapiranga (G).  

A partir dessas referências, e considerando a forma com que a MIC-LR está na água 

bruta [i.e., intracelular (I) ou dissolvida (D)], foram assumidas diferentes eficiências de remoção 

para os cenários otimistas e pessimistas (Tabela 4). A eficiência de remoção da MIC-LR 

depende da tecnologia de tratamento, forma da MIC na água, aspectos hidráulicos (e.g., tempo 

de residência na água), bem como dos parâmetros de projeto e operacionais na ETA 

(TEIXEIRA et al., 2020). Devido a estes fatores, e considerando os onze estudos apresentados, 

foi definido que para os cenários otimistas são esperadas as melhores condições para a remoção 

da MIC-LR, ao passo que os cenários pessimistas teriam condições desfavoráveis para sua 

remoção. 
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Tabela 4 – Eficiência esperada de remoção de MIC-LR intracelular e dissolvida nos sistemas Cascata 

e Guarapiranga para os cenários otimistas e pessimistas avaliados na análise de risco 

Sistema Cenário Forma de MIC-LR na água Abreviação 
Eficiência de remoção 

esperadaa (%) 

Cascata 

Otimista 
Intracelular COI 95 

Dissolvida COD 15 

Pessimista 
Intracelular CPI 64 

Dissolvida CPD 0 

Guarapiranga 

Otimista 
Intracelular GOI 99 

Dissolvida GOD 92 

Pessimista 
Intracelular GPI 96 

Dissolvida GPD 90 

Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: a Baseado nos seguintes estudos: WHO (1999); Drikas et al. (2001); Lahti et al. (2001); Gijsbertsen-

Abrahamse et al. (2006); Teixeira e Rosa (2006); Daly, Ho e Brookes (2007); Zamyadi et al. (2012); Merel et al. 

(2013); Swanepoel, Du Preez e Cloete (2017); Shang et al. (2018); Mkhonto et al. (2020) 

 

Os valores da média, mediana e intervalo de confiança superior de 95% (Upper 

confidence limit – UCL 95%) das concentrações de MIC-LR estimadas na água tratada foram 

calculados pelo Software ProUCL5.1 (USEPA, 2015d, 2016c). Para cada cenário, as 

concentrações residuais de MIC-LR na água foram utilizadas para estimar a probabilidade de 

exceder os VR (USEPA e OMS) considerando uma distribuição empírica. Os dados foram 

organizados em ordem crescente, a partir da qual a probabilidade de excedência dos VR foi 

obtida de acordo com a Equação 1. O número mínimo de dias por ano (Min), durante os quais 

se esperava que as concentrações de MIC-LR superassem os VR, foi estimado multiplicando-

se a probabilidade (Equação 1) pelo número de dias em um ano (365). 

 

total

N
Probabilidade (%) = 100

N
                                           (1)                

 

Em que,  

N: Número total de amostras com concentrações de MIC-LR igual ou superior aos VR; 

Ntotal: Número total de amostras. 

3.3.2 Análise de risco não-carcinogênico pela exposição à MIC-LR  

Devido às informações limitadas para a avaliação do potencial carcinogênico de MIC 

(USEPA, 2015a), a determinação do risco não-carcinogênico de MIC-LR para cada cenário de 

exposição à água contaminada pela cianotoxina foi fundamentada em evidências científicas 

atuais (USEPA, 2015a). Em cada cenário, o QR para efeitos não-carcinogênicos foi estimado 
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pela razão entre a concentração residual de MIC-LR na água tratada e os VR que representam 

as concentrações toleráveis de referência (Equação 2). 

 

     MIC-LRC
QR = 

VR
                                                            (2)                

 

Em que,  

CMIC-LR: concentração de MIC-LR (µg L-1) residual na água tratada para cada cenário 

(ver Tabela 4);  

VR: valor de referência de MIC-LR (µg L-1) na água potável; 

QR: Quociente de risco, QR ≤ 1 indica que a exposição não resulta em efeitos adversos 

não-carcinogênicos significativos, enquanto QR ˃ 1 indica potenciais efeitos adversos à saúde. 

Os valores específicos mostram o potencial de causar efeito adverso à saúde, mas não devem 

ser empregados para fazer inferências acerca da magnitude do risco (USEPA, 2014). 

 

Os valores de QR foram estimados com base em diferentes VR. A primeira foi baseada 

na diretriz da OMS para água potável (1,00 µg L-1), que é a mesma adotada pela legislação 

brasileira (BRASIL, 2021). A segunda foi baseada no VR de dez dias, estabelecido pela 

(USEPA, 2015a) para crianças acima de cinco anos e adultos (denominados "crianças e 

adultos") (1,60 µg L-1), e para bebês em fase de amamentação e crianças (< 5 anos) (“crianças”) 

(0,30 µg L-1). Estes valores foram baseados em estudos que consideraram o peso corporal e a 

ingestão de água potável em cada intervalo de idade. Os respectivos valores da média, mediana 

e UCL 95% dos QR na água tratada foram estimados por meio do Software ProUCL 5.1 

(USEPA, 2015d, 2016). 

4 Resultados 

4.1 Ocorrência de MIC-LR na água bruta em mananciais do estado de São Paulo 

No período analisado, os mananciais apresentaram, frequentemente, concentrações de 

MIC-LR inferiores a 1,0 µg L-1 (CETESB, 2020; BRASIL, 2021), exceto Billings – Braço do 

Taquacetuba (BT) e Cascata (CT), além de alguns outliers para Guarapiranga (GP), Jundiaí 

(JD) e Represa da Graça (GC) (Figura 2). Entre esses mananciais, Cascata apresentou a situação 

mais crítica com concentrações de MIC-LR significativamente maiores (máximo de 52,0 µg L-

1) em comparação a Guarapiranga e Billings – Braço do Taquacetuba (máximos de 1,37 e 22,4 

µg L-1, respectivamente) (Figura 3). Outro ponto importante do levantamento são os anos de 
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2013 e 2016, nos quais as concentrações de MIC-LR em CT e GP foram estatisticamente 

diferentes, cerca de 19,9 e 2,5 vezes maiores no sistema Cascata, respectivamente. 

 

Figura 2 – Concentrações de MIC-LR (µg L-1) em diferentes mananciais do estado de São Paulo  

 

Fonte: Elaborado pela autora 

Nota:  

Jaguari Jacareí – JJ; Represa do Rio Atibainha – AT; Juqueri ou Paiva Castro – JP; Águas Claras – AC; 

Guarapiranga – GP; Billings Braço do Taquacetuba – BT; Jundiaí – JD; Taiaçupeba – TP; Represa da Graça – GC; 

Billings Braço do Rio Grande – BG; Cascata – CT; Itupararanga – IT; Cabuçu – CB;  

Dados referentes aos anos de 2011 a 2018 
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Figura 3 – Concentrações MIC-LR (µg L-1) nos sistemas Guarapiranga e Cascata (2011 a 2018) 
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Fonte: Elaborado pela autora 

Nota:  

* Indica as diferenças estatísticas (Teste de Mann-Whitney, p < 0,05) entre os sistemas;  

O desvio padrão é representado pelas barras de erro 

 
 

4.2 Probabilidade de exposição à MIC-LR na água após tratamento por ciclo completo e 

avançado 

Devido às diferentes eficiências esperadas de remoção, as concentrações residuais estimadas de 

MIC-LR intracelular e dissolvida na água tratada variaram entre Cascata e Guarapiranga. A 

água tratada no Guarapiranga apresentou menores probabilidades de exceder os VR em todos 

os cenários considerados, quando comparado ao Cascata. Já para o VR mais restritivo (0,30 µg 

L-1), todos os cenários considerados apresentaram probabilidades de exceder a este valor, exceto 

o cenário GOI (Tabela 5). 
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Tabela 5 – Probabilidade de excedência (%) e o número mínimo de dias por ano (Min) durante os 

quais a concentração de MIC-LR na água tratada seria igual ou superior aos VR da USEPA e OMS 

Sistema/ 

Cenários 

USEPA   OMS 

Crianças a  Crianças e adultos b  População 

 (todas as idades) c 

Probabilidade de 

excedência (%) 
Min (dias) 

Probabilidade de 

excedência (%) 
Min (dias) 

Probabilidade de 

excedência (%) 
Min (dias) 

COI 6 22  3 11  3 11 

COD 69 252  39 142  47 172 

CPI 53 193  8 30  19 69 

CPD 72 263  44 161  50 183 

GOI 0 0  0 0  0 0 

GOD 5 18  1 4  2 7 

GPI 2 7  0 0  0 0 

GPD 6 22  2 7  2 7 

Fonte: Elaborado pela autora 

Nota:  
a VR para crianças (< 5 anos) (0,30 µg L-1);  
b VR para crianças e adultos (1,60 µg L-1);  
c VR OMS (1,00 µg L-1) 

 

Em um cenário otimista para o Cascata, no qual é esperada a remoção de 95% (fração 

intracelular) e 15% (fração dissolvida) da C0 de MIC-LR da água bruta, as probabilidades de 

excedência dos VR de MIC-LR foram de 6%, 3% e 3% para o COI e 69%, 39% e 47% para o 

COD. Tais valores representam um mínimo de 11 dias e máximo de 142 e 172 dias em que 

crianças e adultos, além da população, estariam expostos a concentrações de MIC-LR acima 

dos VR estabelecidos pela USEPA e OMS, respectivamente. Já para crianças (< 5 anos), foram 

no mínimo 22 e no máximo 252 dias de potencial exposição à ingestão de água contaminada. 

Por outro lado, em um cenário pessimista para o Cascata, no qual é esperada a remoção 

de 64% (fração intracelular) e 0% (fração dissolvida) da C0 de MIC-LR da água bruta, as 

probabilidades de excedência dos VR de MIC-LR na água tratada foram de 53%, 8% e 19% 

para o CPI e 72%, 44% e 50% para o CPD. Tais valores representam um mínimo de 30 e 69 

dias e máximo de 161 e 183 dias em que crianças e adultos, além da população em geral, 

estariam expostos a concentrações acima dos VR pela USEPA e OMS, respectivamente. Já para 

crianças (< 5 anos), foram no mínimo 193 e no máximo 263 dias de potencial exposição à 

ingestão de água contaminada. 

Para o sistema Guarapiranga, os cenários de exposição revelaram probabilidades de 

excedência sempre entre 0% e 6% (i.e., de 0 a 22 dias de exposição por ano) para todos os VR 

considerados e independentemente da forma da MIC-LR (dissolvida ou intracelular). 
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4.3 Análise de risco não-carcinogênico da ingestão de água contaminada com MIC-LR    

Todos os cenários avaliados para Guarapiranga apresentaram QR ≤ 1 (Tabela 6). Para o 

Cascata, os cenários pessimistas para MIC-LR intracelular (CPI) e dissolvida (CPD) resultaram 

em QR > 1 para crianças (< 5anos) (VR de 0,30 µg L-1), independentemente do parâmetro 

estatístico considerado (média, mediana ou UCL 95%) (Tabela 6). Em geral, para a maioria dos 

cenários do Cascata, os valores da média e UCL 95% (mas não a mediana) resultaram em QR 

> 1 em crianças e adultos (VR de 1,60 e 1,00 µg L-1), variando entre 1,5 a 30,9 nos cenários 

otimistas e pessimistas. Considerando estes cenários, é esperado que ocorram efeitos adversos 

à saúde da população, especialmente no caso das crianças (< 5anos), devido ao fato de a 

ingestão de concentração de MIC-LR na água tratada do Cascata ser maior que os VR, quando 

comparado ao Guarapiranga. 

 

Tabela 6 – QR estimado considerando os valores de referência da USEPA e da OMS 

Sistema/ 

Cenários 

Valores de referência USEPA 

 

OMS 

Crianças a  Crianças e Adultos b 
População 

 (todas as idades) c 

Média Mediana UCL 95% Média Mediana UCL 95% Média Mediana UCL 95% 

COI 0,503 0,150 1,550 
 

0,094 0,028 0,291 
 

0,151 0,045 0,465 

COD 8,487 2,583 15,743 
 

1,591 0,484 2,952 
 

2,546 0,775 4,723 

CPI 3,593 1,100 11,127 
 

0,674 0,206 2,086 
 

1,078 0,330 3,338 

CPD 9,980 3,050 30,910 
 

1,871 0,572 5,796 
 

2,994 0,915 9,273 

GOI 0,029 0,007 0,064 
 

0,005 0,001 0,012 
 

0,009 0,002 0,019 

GOD 0,224 0,043 0,510 
 

0,042 0,008 0,096 
 

0,067 0,013 0,153 

GPI 0,112 0,020 0,254 
 

0,021 0,004 0,048 
 

0,034 0,006 0,076 

GPD 0,280 0,053 0,637 
 

0,053 0,010 0,119 
 

0,084 0,016 0,191 

Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: 
a VR para crianças (< 5 anos) (0,30 µg L-1); 
b VR para crianças e adultos (1,60 µg L-1); 
c VR OMS (1,00 µg L-1); 

Valores de QR > 1 (em negrito) indicam riscos e possíveis efeitos adversos à saúde devido à exposição à MIC-

LR; valores de QR ≤ 1 sugerem efeito mínimo adverso 

 

5 Discussão 

Os crescentes relatos sobre a ocorrência de florações de cianobactérias potencialmente 

tóxicas em mananciais de abastecimento público de regiões tropicais, como o Brasil, 

impulsionam estudos sobre os fatores ambientais e antropogênicos que favorecem a sua 

presença nestes sistemas aquáticos (MORAES et al., 2021; VANDERLEY et al., 2021). 
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Elevadas concentrações de MIC-LR são reflexo de impactos ambientais, como a eutrofização 

artificial, que coincidem com situações de enriquecimento de nutrientes (principalmente 

fósforo) (CUNHA; DODDS; LOISELLE, 2018), poluição pontual e difusa, crescimento urbano 

não planejado, mudanças rápidas no uso e ocupação do solo, descartes de efluentes não tratados 

e remoção de vegetação ripária (IANAS, 2019). Quando associados ao agravamento da escassez 

hídrica gerado pelas mudanças climáticas (WELKER et al., 2021), contribuem com a sua maior 

incidência em mananciais superficiais (MOSCHINI-CARLOS et al., 2009; OLIVER; 

RIBEIRO, 2016; SONOBE; LAMPARELLI; CUNHA, 2019). 

Como mostrado nesta pesquisa, concentrações relativamente elevadas de MIC-LR na 

água bruta dos sistemas Cascata e Guarapiranga foram detectadas durante o período analisado. 

De acordo com CETESB (2021a), pelo Índice de Qualidade de Água para Fins de 

Abastecimento Público (IAP), Cascata, reservatório Guarapiranga e Braço do Taquacetuba 

tiveram seus valores influenciados negativamente pelo elevado número de células de 

cianobactérias em 2020, cujos valores máximos foram de 355.647, 74.062 e 706.569 céls mL-

1, respectivamente. Nos anos anteriores, o IAP do Cascata variou entre regular (2015 e 2016), 

ruim (2017 e 2020) e péssimo (2018). Já para o Guarapiranga, variou entre boa (2015), regular 

(2016 e 2017), ruim (2018 e 2020) e péssimo (2019) (CETESB, 2021a). Segundo CETESB 

(2021b), tais valores foram associados ao aumento do aporte de nutrientes, temperatura e 

impactos antropogênicos. Ressalta-se que o IAP é composto pelo produto da ponderação dos 

indicadores referentes ao Índice de Qualidade da Água e o Índice de Substâncias Tóxicas e 

Organolépticas, referentes aos resultados dos parâmetros básicos de monitoramento (i.e., 

temperatura, pH, oxigênio dissolvido),  organolépticos e orgânicos da água (i.e., ferro 

dissolvido, manganês, alumínio, número de cianobactérias, precursores de THMs), 

respectivamente. (CETESB, 2013). 

Outro importante aspecto é que Cascata e Guarapiranga são mananciais superficiais 

inseridos em áreas urbanas, colaborando ainda mais para a aceleração do processo de 

eutrofização artificial. DAEM (2015) reporta que as contribuições de efluentes não tratados são 

decisivas para as florações de cianobactérias no Sistema Cascata, com consequente produção 

de cianotoxinas. Além disso, assoreamentos e pouca mata ciliar presente no entorno do 

manancial têm contribuído para aumento da matéria orgânica na água e presença de outros 

contaminantes, como ferro e manganês. O mesmo cenário está presente em Guarapiranga, que 

sofre constantes impactos da intensa urbanização em seus mananciais e descartes de efluentes 

(FONTANA et al., 2014; BICUDO e BICUDO, 2017; SHIHOMATSU et al., 2017). 
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No levantamento de dados obtidos pela CETESB, referentes à qualidade da água em 

mananciais de abastecimente durante os anos de 2011 a 2015, Sonobe, Lamparelli e Cunha 

(2019) identificaram que Cascata, Guarapiranga e Billings apresentaram elevadas densidades 

de cianobactérias, microcistina, coliformes termotolerantes ou Escherichia coli acima dos 

valores estabelecidios para a classe de enquadramento, segundo a CONAMA Nº 357/2005 

(BRASIL, 2005). Segundo os autores, é possível que estes ambientes aquáticos estejam 

vulneráveis a fontes pontuais e difusas de poluição, ao aporte de matéria orgânica e outros 

poluentes que acabam por deteriorar a qualidade da água destes sistemas hídricos. Desta 

maneira, reforçam a importância de uma visão integrada  da influência das formas de uso e 

ocupação do solo sobre os usos múltiplos da água, bem como ocupação ao longo da bacia no 

qual estão inseridos, pois estes fatores aceleram a piora da qualidade e quantidade da água bruta.  

A limitada eficiência dos processos de tratamento de ciclo completo na remoção da 

fração dissolvida de MIC-LR (DRIKAS et al., 2001; EWERTS; SWANEPOEL; PREEZ, 2013; 

MKHONTO et al., 2020) levanta uma série de questões acerca de alternativas para a remoção 

deste contaminante da água. Quando em sua forma intracelular, a MIC-LR pode ser removida 

pelos processos físicos de tratamento (MUNOZ et al., 2021; NEWCOMBE; HO; CAPELO 

NETO, 2021). Porém, devido a possíveis lises celulares (i.e., ruptura mecânica e/ou oxidação 

química) (MEREL et al., 2013; ZAMYADI et al., 2013; WHO, 2020), o aumento substancial 

da MIC-LR dissolvida pode comprometer a eficiência deste tipo de tratamento (DIXON et al., 

2011; ANTONIOU et al., 2014; DIXON; HO; ANTONIOU, 2020; WEIR; WOOD; ZIMMER-

FAUST, 2021).  

De fato, as elevadas concentrações de MIC-LR na água bruta dos reservatórios 

estudados refletiram em sua eficiência de remoção na água tratada, principalmente no Cascata, 

que possui o tratamento de ciclo completo. Em seu pior cenário (CPD) (i.e., no qual não era 

esperada qualquer remoção da fração dissolvida de MIC-LR), todos os VR foram ultrapassados 

resultando em, no mínimo, 263, 161 e 183 dias de exposição a concentrações acima das 

recomendadas para crianças (< 5 anos), crianças e adultos e população em geral, 

respectivamente, de acordo com as diretrizes da USEPA e OMS. Consequentemente, tais 

resultados também refletiram em valores de QR frequentemente > 1 nos cenários avaliados, 

sejam eles otimistas ou pessimistas (Tabela 6), reforçando que, de fato, o tipo de tratamento 

empregado para a água deste sistema provavelmente não foi suficiente para remover as elevadas 

concentrações de MIC-LR detectadas em seu manancial. 

Considerando todos os cenários e abordagens para o Cascata, os riscos de efeitos não- 

carcinogênico para a saúde de crianças foram críticos e elevados, mesmo quando os valores de 
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referência de MIC-LR menos restritivos foram considerados (Tabela 6). Crianças e adultos 

apresentam sensibilidades diferentes quando expostos a substâncias tóxicas, devido aos  

diferentes pesos corporais e à taxa de consumo de água, que são diversos para adultos e crianças 

(USEPA, 2008). Ressalta-se, ainda, que crianças (< 5 anos) são mais vulneráveis por causa de 

diferentes parâmetros relacionados à sua toxicodinâmica (i.e., ação toxicológica sobre as 

funções bioquímicas e físicas) e/ou toxicocinética (i.e., absorção, excreção e metabolismo) 

(USEPA, 2002, 2008; WEIRICH; MILLER, 2014). Alguns efeitos deletérios à saúde de 

crianças foram relatados por Li et al. (2011), que observaram danos ao fígado de crianças da 

região do reservatório de Três Gargantas, China, que ingeriram água de lago eutrofizado por 

mais de 5 anos, sugerindo como possível causa a ingestão diária de concentrações de 2,03 µg 

L-1 MIC-LR. 

Embora adultos sejam menos vulneráveis à intoxicação por MIC-LR, o presente estudo 

revelou que essa parte da população também pode ser exposta, uma vez que valores de QR > 1 

foram observados para a maioria dos cenários em Cascata, mesmo para o otimista (COD, UCL 

95% do QR = 2,952, Tabela 6). Estudos epidemiológicos relatam problemas no estômago, 

intestino delgado e grosso, rim e cérebro (ŽEGURA et al., 2011) e também efeitos genotóxicos 

devido à capacidade da MIC-LR em causar danos ao DNA e levar a tumores (FALCONER; 

HUMPAGE, 1996; WHO, 2006, 2020; DONG et al., 2016). Todavia,  ainda são limitados os 

estudos que demonstrem quais os efeitos adversos provocados pelas exposições crônicas, por 

longo prazo, a concentrações de MIC-LR na água (IBELINGS et al., 2014). 

Por outro lado, em Guarapiranga, as probabilidades encontradas foram bem menores: 

seu pior cenário (GPD) (i.e., remoção de 90% da fração dissolvida de MIC-LR) resultou em 

máximo de 22 dias de exposição a concentrações acima dos VR recomendados (Tabela 5). 

Estudos com membranas de filtração reportam altas eficiências de remoção da fração dissolvida 

de MIC-LR (KÁRÁSZOVÁ; BOURASSI; GAÁLOVÁ, 2020; ZAMYADI et al., 2021), 

contribuindo para que a concentração residual da cianotoxina na água tratada esteja dentro do 

VMP pelo padrão de potabilidade. 

Provavelmente, o tipo de tecnologia (i.e. ultrafiltração), empregada neste sistema, pode 

ter contribuído para a obtenção dos menores QR em todos os cenários (Tabela 6). Isto porque 

a adição de tecnologias de tratamento pode aumentar a eficiência da remoção de contaminantes 

da água, como sinalizaram estudos realizados em ETA convencional da cidade de Quebec 

(Canadá) e para tecnologias alternativas de tratamento de água (ou seja, filtração lenta) em 

Kubani (Nigéria) (UDUMA; MCBEAN; GHARABAGHI, 2017). Os autores observaram que, 

embora a ETA convencional removesse 98% da MIC-LR da água bruta, os QR variaram entre 
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1,6 e 4,1 para adultos e crianças. Já com a filtração lenta, a remoção foi de cerca de 36% da 

MIC-LR, resultando em QR de 2,5 a 4,6. Şengül, Ersan e Tüfekçi (2018), ao comparar a 

eficiência de remoção das formas intracelular e dissolvida de MIC-LR (C0 ~ 5,0 - 30,5 µg L-1), 

reportaram resultados de 70%, 84% e 94% após os tratamentos de ciclo completo, filtros de 

CAP e a combinação destes dois sistemas, respectivamente.  

Embora existam diferenças entre os VR para MIC-LR na água, recomendados pela OMS 

e USEPA, os resultados desta pesquisa demonstraram que, nos cenários da análise de risco não-

carcinogênico, a população abastecida pelo Cascata está mais propensa aos efeitos adversos 

não-carcinogênicos (QR > 1) devido aos maiores períodos de exposição à água contaminada 

com MIC-LR (Tabela 5 e Tabela 6), quando comparado aos cenários do Guarapiranga. Além 

disto, é essencial um olhar crítico sobre todo o processo de tratamento de água, que inclui não 

somente o modelo tradicional de controle e monitoramento, mas a gestão de riscos com adoção 

de ações que vão desde o manancial até o consumidor final. 

A proteção e recuperação das mananciais de abastecimento, incluindo o fornecimento 

de infraestrutura (e.g., redes de esgoto, estações de tratamento de águas residuárias) e a 

conscientização ambiental da importância deste recurso hídrico são o primeiro passo para 

minimizar impactos nas características físicas, químicas e microbiológicas da água bruta e até 

reduzir os custos de tratamento (CUNHA; SABOGAL-PAZ; DODDS, 2016).  Ao avaliarmos 

os processos unitários de tratamento, a adição de tecnologias complementares/avançadas ou a 

combinação dos tratamentos convencionais com novas tecnologias (ŞENGÜL; ERSAN; 

TÜFEKÇI, 2018; WEIR; WOOD; ZIMMER-FAUST, 2021), pode aumentar o desempenho e 

eficiência destas unidades, além de ser essencial na redução de doenças de veiculação hídrica. 

Desta maneira, ferramentas de análise de risco, como utilizadas nesta pesquisa, podem se tornar 

importantes fontes de informação, quando o objetivo é a garantia da segurança hídrica e da água 

para consumo humano, especialmente quanto aos mananciais superficiais, mais expostos a 

diversos contaminantes e fontes de poluição. 

6 Conclusão 

Entre os principais mananciais de abastecimento do estado de São Paulo, Cascata e  

Guarapiranga apresentaram as concentrações mais elevadas de MIC-LR na água bruta, cuja 

presença é resultado da eutrofização destes mananciais. O agravamento deste quadro pode ser 

relacionado ao fato de estarem inseridos em áreas urbanas, pois há um maior aporte de 

nutrientes, além da supressão de matas ciliares e das maiores taxas de assoreamento. Todos 

estes fatores, aliados às crises hídricas e ao aquecimento global, têm acelerado os impactos à 
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qualidade e quantidade da água para consumo humano. Na presente pesquisa, o sistema Cascata 

foi o mais crítico em termos de concentração de MIC-LR na água bruta. Possivelmente, este 

local vem enfrentando outros problemas que contribuem para o aumento da densidade de 

cianobactérias, como baixos níveis de água, assoreamentos e poluição difusa proveniente dos 

diferentes usos do solo em seu entorno.  

Diante das diferentes concentrações de MIC-LR esperadas na saída das respectivas 

ETA, a análise de riscos não-carcinogênicos associados à ingestão de MIC-LR realizada nesta 

pesquisa, evidenciou cenários preocupantes para o Cascata. Embora esses resultados precisem 

ser confirmados a partir de quantificação das concentrações de MIC-LR na água tratada, a 

eficiência limitada de remoção da cianotoxina é esperada nos processos de tratamento por ciclo 

completo. Entre os resultados desta pesquisa, os potenciais riscos ao ingerir água contaminada 

com a cianotoxina por um prolongado período de tempo foram confirmados pelas 

concentrações de MIC-LR residual acima dos VR da USEPA e OMS, principalmente o VR 

mais restritivo (0,30 µg L-1). Tal situação deve servir como um alerta, especialmente para 

crianças (< 5 anos), pois muitos cenários mostraram riscos elevados do desenvolvimento de 

efeitos adversos à saúde (i.e., QR > 1) devido à exposição à MIC-LR.  

Já no sistema Guarapiranga, a etapa adicional de tratamento com filtração por 

membranas possivelmente reduziu a probabilidade de exposição à MIC-LR na água tratada para 

níveis toleráveis (QR ≤ 1), gerando concentrações esperadas na água tratada dentro dos VR. 

Novamente, ressalta-se que as concentrações de MIC-LR na água tratada pelas ETA foram 

estimadas com base em faixas de eficiência de tratamento descritas na literatura. Investigações 

futuras devem refinar a análise com base na quantificação direta de MIC-LR residual na água 

tratada, por meio da obtenção de dados de monitoramento e análises laboratoriais. 

Por fim, embora as informações epidemiológicas e dos efeitos adversos oriundos da 

exposição de longo prazo à MIC-LR ainda sejam escassas, estudos como o desta pesquisa têm 

o intuito de provocar reflexões e ações para a melhoria da qualidade da água para consumo 

humano. A deterioração da qualidade da água, especialmente dos mananciais superficiais, 

associada à tecnologia inadequada de tratamento podem, potencialmente, gerar riscos para 

crianças e adultos em relação ao consumo de água contaminada. Neste contexto, a adoção de 

boas práticas operacionais nas ETA, o entendimento da dinâmica e da sazonalidade dos 

contaminantes na água bruta, a mudança do modelo tradicional de monitoramento e controle 

(i.e., a adoção da metodologia do PSA), bem como processos unitários na potabilização da água 

são alguns dos aspectos essenciais na busca pela garantia da qualidade da água e da saúde 

pública.  
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CAPÍTULO 3: BIOFILTRAÇÃO COMO ALTERNATIVA DE 

TRATAMENTO AVANÇADO PARA REMOÇÃO DE MIC-LR EM 

ÁGUAS DE ABASTECIMENTO  

1 Introdução 

De acordo com a American Water Works Association (AWWA), a biofiltração é 

considerada uma prática operacional de gerenciamento, manutenção e desenvolvimento de 

atividades biológicas nos leitos dos MF, com o objetivo de aumentar a remoção de 

contaminantes orgânicos e inorgânicos em filtros, conhecidos como biofiltros (biologically 

active filters – BAF), antes que a água tratada seja distribuída para consumo (BROWN et al., 

2016). Nestas unidades de tratamento, além das partículas coloidais presentes na água bruta, 

que são removidas pelos mecanismos físico-químicos de filtração comumente presentes em 

filtros rápidos, há também a remoção de outros contaminantes e microcontaminantes 

dissolvidos por meio de mecanismos de biodegradação (BASU; DHAWAN; BLACK 2016; 

XU, Like et al., 2021). 

Em filtros rápidos de ETA, o processo de remoção das partículas coloidais e posterior 

deposição nos grãos dos MF ocorre por meio da coexistência de, pelo menos, três mecanismos 

distintos: transporte, aderência e desprendimento (DI BERNARDO; DANTAS; VOLTAN, 

2017). Os mecanismos de transporte (i.e., sedimentação, interceptação e difusão browniana) 

são responsáveis por conduzir as partículas coloidais para a superfície dos grãos, que se aderem 

a estes por meio dos mecanismos diversos (i.e., forças de origem eletrostática, forças de Van 

der Waals, adsorção mútua e reações de hidratação). Caso estas partículas não resistam às forças 

de cisalhamento ao longo do MF, ocorrerá o desprendimento e transpasse das partículas na água 

tratada (DI BERNARDO; DANTAS; VOLTAN, 2017). 

Ho et al. (2012b) sugerem a possibilidade de adaptar estes filtros rápidos para se 

tornarem especialmente ativos, do ponto de vista biológico, por meio da colonização de 

consórcios bacterianos que contribuem para a remoção de vários contaminantes 

(CARPENTER; HELBLING, 2017; KUMAR et al., 2019; CHERNIAK et al., 2022), inclusive 

a MIC-LR. Neste contexto, microrganismos (i.e., inóculos) podem utilizar a MIC-LR como 

fonte de carbono (alimento) e elétrons (energia) para seu crescimento, metabolismo e 

reprodução, formando biofilmes no interior do BF. Após o amadurecimento dos MF, a 

formação de um biofilme ativo indicará o início do mecanismo de biodegradação. 

A utilização de BF para a remoção de MIC-LR tem como principal vantagem a 

combinação dos mecanismos físico-químicos de filtração (i.e., filtrando as partículas, da mesma 

maneira que os filtros rápidos) e biológicos de tratamento, por meio da biodegradação da 
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cianotoxina. Todavia, a compreensão dos melhores parâmetros operacionais para o 

dimensionamento desta tecnologia, bem como a sua utilização em escala real, ainda requer a 

compreensão das interações que ocorrem entre estes mecanismos no interior destas unidades, 

embora alguns países como Estados Unidos e Austrália já utilizem a biofiltração como etapa de 

tratamento em suas ETA (HO et al., 2008; WRF, 2020). 

O grande desafio desta tecnologia para o tratamento de águas contaminadas com MIC-

LR está ligado ao desempenho (i.e., eficiência de remoção) dos BF, o qual pode ser influenciado 

por diversos fatores operacionais e configurações como: tipo de camada do MF, bem como suas 

características granulométricas; amadurecimento dos MF; tempo de contato entre o 

contaminante de interesse e o MF (LIU et al., 2001; BASU; DHAWAN; BLACK 2016; WRF, 

2020). Além destes, fatores relacionados às taxas de aplicação superficial (TAS), à colmatação 

dos MF e às características da qualidade da água bruta também podem interferir na eficiência 

dos BF (ELEUTERIO, 2006; HALLÉ; HUCK; PELDSZUS, 2015; WRF, 2020). 

Neste contexto, a presente pesquisa buscou investigar, em escala laboratorial, a 

influência de diferentes configurações de BF na remoção de MIC-LR, por meio da realização 

de ensaios em batelada com MF não amadurecidos e amadurecidos. Posteriormente, foi 

realizado ensaio contínuo com duração total de 60 dias e, para o BF amadurecido com melhor 

eficiência, foi realizado o sequenciamento do gene 16s rRNA para a análise da taxonomia do 

consórcio bacteriano desenvolvido no interior da unidade.  

2 Revisão Bibliográfica 

2.1 Mecanismos físico-químicos de separação de partículas coloidais em unidades de 

filtração rápida 

As impurezas presentes em águas naturais (i.e., contaminantes orgânicos e inorgânicos, 

microcontaminantes, dentre outros), podem apresentar diferentes características físico-

químicas (i.e., dimensão física, massa específica, geometria, carga superficial etc.) que tenderão 

a impactar o processo de tratamento. A primeira distinção está relacionada ao tamanho físico, 

sendo que partículas com dimensões > 1 µm e < 10-3 µm são classificadas como partículas em 

suspensão e dissolvidas, respectivamente. Aquelas que apresentem dimensão física entre estes 

diâmetros são denominadas de partículas coloidais (FERREIRA FILHO, 2020). Na etapa de 

clarificação da água, o processo de filtração possui papel essencial na remoção das partículas 

coloidais presentes. Além destas, partículas que não foram removidas nos processos anteriores 

tendem a ser removidas nestas unidades (FERREIRA FILHO, 2020). 
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A filtração de água para fins de abastecimento público é um processo de tratamento 

empregado desde o século 19 (BASU; DHAWAN; BLACK 2016), que consiste em uma 

combinação de processos físicos e químicos no qual partículas coloidais e em suspensão são 

removidas da fase líquida mediante sua percolação por um meio granular (FERREIRA FILHO, 

2020), com alturas e granulometrias específicas. Este processo é realizado em unidades 

conhecidas como filtros, que retêm as impurezas da água, responsáveis por interferir nos 

parâmetros físicos (e.g., turbidez e cor), microbiológicos (e.g., coliformes totais, Escherichia 

coli, cistos de Giardia spp e oocistos de Cryptosporidium spp.) e organolépticos (e.g., sabor e 

odor) da qualidade da água. A filtração compõe importante etapa final da clarificação em ETA 

que empregam o ciclo completo.  

O processo de remoção das partículas coloidais e posterior deposição nos grãos dos MF 

envolve, pelo menos, três mecanismos distintos: transporte, aderência e desprendimento (DI 

BERNARDO; DANTAS; VOLTAN, 2017). O primeiro mecanismo constitui-se de fenômenos 

físicos e hidráulicos, enquanto os mecanismos de aderência referem-se a fenômenos químicos 

entre as partículas e o MF. Mecanismos de transporte são regidos pelas características do MF 

(e.g., diâmetro e forma dos grãos, espessura e porosidade) e pela taxa de filtração, ao passo que 

os mecanismos de aderência são influenciados pelas características físico-químicas da água, 

bem como das superfícies das partículas coloidais e dos grãos do MF (BRANDT et al., 2017). 

É usual associar a eficiência do processo de filtração à capacidade de retenção das 

partículas coloidais com diâmetro (dp) maior ou igual à dimensão física dos grãos (dg) dos MF. 

De acordo com Ferreira Filho (2020), esse mecanismo de transporte e retenção de partículas 

coloidais, denominado ação de coar, é o mais simples de ser compreendido do ponto de vista 

físico, pois, uma vez que uma ou mais partículas tenham dimensões maiores que os poros do 

material filtrante, estas ficarão retidas superficialmente. Além deste, têm-se:  

 

• Sedimentação (Figura 4-A): uma partícula (dp > 1 µm) transportada em uma linha de 

corrente pode apresentar uma velocidade de sedimentação que possibilite sua separação 

desta linha, sendo posteriormente transportada para a superfície; 

 

• Interceptação (Figura 4-B): uma partícula (dp > 1 µm) transportada em uma linha de 

corrente pode entrar em contato com o grão e ficar retida em sua superfície; 

 

• Difusão browniana (Figura 4-C): as moléculas da água, em razão de sua energia interna, 

apresentam-se em constante movimento. Uma partícula coloidal presente em meio 
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aquoso (dp < 1 mm), em razão de seu contínuo bombardeamento pelas moléculas de 

água, pode ser transportada de sua linha de corrente para a superfície do grão.  
 

 

Figura 4 – Representação esquemática dos principais mecanismos de transporte que ocorrem na 

filtração: (A) sedimentação, (B) interceptação, e (C) difusão browniana 

A 

       

B 

 

C 

 Fonte: Adaptado de Ferreira Filho (2020) 

 

Como a aproximação do escoamento nas proximidades do grão tende a deformar as 

linhas de corrente, as partículas coloidais transportadas pela água podem se chocar com a 

superfície do material filtrante (Figura 5). Quando próximas à superfície do grão, forças 

superficiais tornam-se mais significativas, fazendo com que elas sejam capturadas e aderidas 

aos grãos por meio dos mecanismos de aderência, que são classificadas como: forças de origem 

eletrostática, forças de Van der Waals, adsorção mútua e reações de hidratação. A eficiência 

deste mecanismo depende, principalmente, das propriedades das superfícies de ambos (DI 

BERNARDO; DANTAS; VOLTAN, 2017). Desta maneira, mecanismos de transporte são 

responsáveis por conduzir tais partículas para as proximidades da superfície dos grãos, podendo 

permanecer aderidas a estes por meio das forças superficiais, que resistem às forças de 

cisalhamento resultantes das características do escoamento, ao longo do MF. Quando tais forças 

superam as forças de aderência, ocorre o desprendimento (DI BERNARDO; DANTAS; 

VOLTAN, 2017). 
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Figura 5 – Representação esquemática dos mecanismos de transporte, aderência e desprendimento de 

partículas durante a filtração 

  

 
Fonte: Adaptado de Ferreira Filho (2020) e Di Bernardo, Dantas e Voltan (2017) 

 

O desprendimento das partículas coloidais, do ponto de vista  hidráulico, é resultado de 

um aumento da perda de carga provocado pelo acúmulo destas nos MF. Com a elevação do 

nível da água e a redução da porosidade, há também o aumento da velocidade intersticial, 

provocando o arraste de partículas para as subcamadas inferiores do MF, até que estas sejam 

detectadas na água filtrada, fenômeno este conhecido como transpasse (DI BERNARDO; 

DANTAS; VOLTAN, 2017).  A maior ou menor perda de carga dependerá das características 

do MF, taxa de filtração e concentração das partículas coloidais presentes na água. Quando há 

perda de carga e/ou desprendimento, é necessário que a unidade seja retirada para lavagem, 

momento que define o encerramento da carreira de filtração (LIBÂNIO, 2010). Desta maneira, 

as carreiras de filtração podem ser caracterizadas como o período entre uma lavagem e outra de 

um filtro, sendo as perdas de carga um indicativo das condições físicas do MF. 

2.2 Mecanismo de biodegradação de MIC-LR  

A MIC-LR possui um tempo de vida de, aproximadamente, 4 a 14 dias em ambientes 

aquáticos (USEPA, 2015a) e seu decaimento natural depende de processos como diluição, 

adsorção a substratos ou partículas suspensas, fotodegradação e transformação biológica 

(GAGALA; MANKIEWICZ-BOCZEK, 2012). Na fotodegradação e na biodegradação, ocorre 

a redução da toxicidade de MIC-LR, convertendo-a em subprodutos menos tóxicos, enquanto 
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na diluição e na adsorção, a molécula se mantém, a princípio, inalterada. Contudo, o efeito da 

radiação solar na degradação da toxina pode ser afetado por algumas características da água 

(e.g., turbidez, presença de macrófitas aquáticas). Neste contexto, a degradação biológica de 

MIC-LR desempenha um papel importante na redução da concentração desta toxina (TSUJI et 

al., 1995; CHEN et al., 2008). 

Microrganismos podem utilizar a MIC-LR como fonte de carbono (alimento) e elétrons 

(energia) para seu crescimento, metabolismo e reprodução, por meio de um processo 

enzimático. A síntese de enzimas específicas acelera o processo de quebra entre as ligações 

químicas da molécula da toxina, por meio de uma sequência de hidrólises das ligações 

peptídicas (IMANISHI et al., 2005; VALLERO, 2010), que são sintetizadas pelos genes cluster 

mlr (mlrA, mlrB, mlrC e mlrD) e desempenham papel fundamental neste mecanismo sequencial 

(KUMAR et al., 2019). O gene mlrA é considerado o mais importante, pois sintetiza a enzima 

microcistinase (EDWARDS; LAWTON, 2009; LI, J. et al., 2017), responsável por linearizar a 

molécula cíclica de MIC-LR que será sequencialmente hidrolisada pelas enzimas mlrB e mlrC. 

Os subprodutos gerados são, então, transportados para o interior ou exterior da célula bacteriana 

por meio do gene transportador mlrD (BOURNE et al., 1996, 2001; HO et al., 2012b). 

Por este processo, a MIC-LR é transformada em outros subprodutos menos tóxicos por 

meio de duas rotas metabólicas: o catabolismo direto (i.e., a quebra da molécula de MIC-LR) e 

o cometabolismo (i.e., utilização dos produtos da quebra da molécula da cianotoxina) 

(BENNER et al., 2013). Como resultado, espera-se a diminuição da concentração residual de 

MIC-LR na água tratada e, consequentemente, de sua toxicidade (BENNER et al., 2013; WRF, 

2020). 

Embora sejam limitadas as informações sobre os mecanismos bioquímicos envolvidos 

na conversão da MIC-LR, Bourne et al. (1996) e Harada et al. (2004) demonstraram que a 

biodegradação, por meio de cepas bacterianas de Sphingomonas sp. ACM-3962 e 

Sphingomonas sp. B9, geram subprodutos menos tóxicos. Avanços recentes nas ferramentas 

moleculares identificaram que cepas de gêneros como Sphingomonas sp., Sphingosinicella sp., 

Arthrobacter sp., Brevibacterium sp., Rhodococcus sp., são capazes de biodegradar diferentes 

cianotoxinas em um período de horas ou dias (COUSINS et al., 1996; KORMAS; 

LYMPEROPOULOU, 2013). Desde então, outros microrganismos têm sido identificados como 

biodegradadores de MIC-LR, sendo a maioria pertencente ao filo Proteobacteria (Tabela 7) 

(MASSEY; YANG, 2020) e utilizados como inóculos em BF (DZIGA; LISZNIANSKA; 

WLADYKA, 2014; GONG, 2018; MANHEIM, 2019). 



73 

Tabela 7 – Principais microrganismos e famílias de microrganismos identificados como biodegradadores de MIC-LR, eficiência estimada de remoção e genes 

mlr detectados 

(continua) 

Classe Cepa bacteriana ou família Mlr cluster 
Co MIC-LR; 

Fase lag (d) 

Tempo de meia 

vida da toxina 

(d) 

Período de 

biodegradação (d) 

Eficiência do 

processo de 

biodegradação (%) 

Referências 

α
 –

 P
ro

te
o
b

ac
te

ri
a 

Sphingomonas sp. ACM – 3962 
mlrA - 

mlrD 

1.000 µg L-1; 2-4 

25 µg L-1; NO 

10 µg L-1; NO 

** 

12 

4 

6 

15 

7 

80 

100 

100 

Jones et al. (1994) 

Jones e Orr (1994) 

Bourne et al. (1996) 

Sphingomonas sp. Y2 mlrA 20.000 µg L-1; 2-4 ** 6 100 
Park et al. (2001) 

Maruyama et al. (2006); 

Sphingopyxis sp. LH21 
mlrA - 

mlrD 

3 µg L-1; NO 

10 µg L-1; 2 

25 µg L-1; 2 

1 

3 

> 10 

2 

4 

12 

100 

100 

100 

Ho et al. (2007a) 

Ho et al. (2007b) 

Ho e Newcombe (2007) 

Novosphingobium sp. THN1 
mlrA - 

mlrD 
1.400 µg L-1; 1 ** 3 100 Jiang et al. (2011) 

Sphingopyxis sp. m6 

mlrA - 

mlrB - 

mlrC - 

mlrD - 

1-50 µg L-1; 0 

 
** 4 99 Ding et al. (2018) 

β
 –

 P
ro

te
o

b
ac

te
ri

a 

Ralstonia solanacearum 
mlrA - 

mlrD 

29.500 µg L-1; NO 

25.000 µg L-1; 1 

** 

2 

1 

3 

100 

100 

Yan et al. (2004); 

Zhang et al. (2011) 

Burkholderia sp. ** 30 µg L-1; 1 ** 15 100 Lemes et al. (2008) 
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Tabela 7 – Principais microrganismos e famílias de microrganismos identificados como biodegradadores de MIC-LR, eficiência estimada de remoção e genes 

mlr detectados 

(continuação) 

Classe Cepa bacteriana ou família Mlr cluster 
Co MIC-LR; 

Fase lag (d) 

Tempo de meia 

vida da toxina (d) 

Período de 

biodegradação (d) 

Eficiência do 

processo de 

biodegradação (%) 

Referências 

β
 –

 P
ro

te
o

b
ac

te
ri

a 

Acinetobacter sp. ** 6 µg L-1; NO ** 5 100 Li e Pan (2014) 

Methylobacillus sp. J10 ** 3.500 µg L-1; NO ** 1 100 Hu et al. (2009) 

Comamonadacea ** 
20 µg L-1; 4 

100 µg L-1; 3 
** 

10 

7 

96 

90 
Malta (2018) 

γ 
–

 P
ro

te
o
b

ac
te

ri
a 

Pseudomonas aeruginosa ** 
50.000 µg L-1; 3 

1 µg L-1; NO 

** 

> 15 

28 

24 

100 

100 

Takenaka e Watanabe 

(1997); 

Ramani et al. (2012) 

Morganella morganii ** 20 µg L-1; 1 6 9 100 
Eleuterio e Batista 

(2010) 

A
ct

in
o

b
ac

te
ri

a 

Arthrobacter sp., 

Brevibacterium sp.,  

Rhodococcus sp. 

** 
5 µg L-1; NO 

 

5 µg L-1; 1 

** 
 

** 

3 
 

3 

100 
 

100 

Manage et al. (2009) 

Lawton et al. (2011) 

Microbacterium sp. ** 250 µg L-1; 1 ** 3 74 Ramani et al. (2012) 

Stenotrophomonas maltophilia ** 6 µg L-1; NO ** 5 100 
Idroos, Silva e Manage 

(2017) 

Morganella morganii ** 100 µg L-1; NO ** 6 50 
Eleuterio e Batista 

(2010) 
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Tabela 7 – Principais microrganismos e famílias de microrganismos identificados como biodegradadores de MIC-LR, eficiência estimada de remoção e genes 

mlr detectados 

(conclusão) 

Classe Cepa bacteriana ou família Mlr cluster 
Co MIC-LR; 

Fase lag (d) 

Tempo de meia 

vida da toxina (d) 

Período de 

biodegradação (d) 

Eficiência do 

processo de 

biodegradação (%) 

Referências 

B
ac

il
li

 

Bacillus sp. EMB ** 

 

2.150 µg L-1; NO 

 

 

18 h 

 

 

 

 

1 

 

 

 

100 

 

 

 

Hu et al. (2012) 

Brevibacillus brevis ** 10 µg mL-1; NO 

 

** 2 90 
Krishnan, Zhang e Mou 

(2018) 

Bacillus sp. ** 

 

220 µg L-1; NO 

100 µg L-1; 1 

 

2 

4 

 

12 

8 

 

100 

100 
Kansole e Lin (2016) 

Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: 

NO = Fase lag (fase de adaptação dos microrganismos expostos à MIC-LR) não observada;  

d = dias;  

h = horas;  

Co = concentração inicial;  

**não foi abordado no artigo 
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Malta (2018) avaliou a eficiência de biodegradação de duas diferentes comunidades 

bacterianas: aquelas provenientes da saída de filtros rápidos de uma ETA versus aquelas 

previamente expostas à MIC-LR (i.e., inóculo extrato bruto). Além das elevadas eficiências de 

remoção, foram observadas poucas diferenças de desempenho entre os dois inóculos (99% e 

97% de remoção da concentração inicial de 100 µg L-1 de MIC-LR). Estes resultados indicaram 

que os próprios microrganismos presentes nas unidades de tratamento de uma ETA podem atuar 

como importantes inóculos em BF.  

2.3 Tecnologias de filtração rápida e biofiltração 

Unidades de filtração podem ser projetadas como filtros lentos ou rápidos. Devido à 

baixa taxa de filtração (≤ 6 m3 m-2 dia-1) (ABNT, 1992), os filtros lentos permitem que sejam 

desenvolvidos biofilmes (camadas biológicas constituídas por microrganismos que crescem 

entre a água e um substrato sólido) (WRF, 2020), contribuindo para o polimento da água tratada 

e, entre outros benefícios, para a remoção de cianotoxinas (KEIJOLA et al., 1988; PEREIRA 

et al., 2012; TERIN; SABOGAL-PAZ, 2019). Já os filtros rápidos, que podem ser de camada 

simples (areia ou antracito) ou dupla (antracito+areia), são operados com fluxo ascendente ou 

descendente e possuem taxas de filtração típicas de 180 (camada simples) a 360 m3 m-2 dia-1 

(dupla camada) (ABNT, 1992). 

Usualmente, em filtros rápidos de ETA, os MF mais utilizados são a areia e o antracito, 

cujas características granulométricas devem estar em conformidade com a NBR 12216:1992 – 

Projeto de Estações de Tratamento de Água (ABNT, 1992). A utilização de duplas camadas, 

com o acréscimo de antracito sobre as camadas de areia, torna-se uma alternativa na 

modernização de ETA de ciclo completo, com benefícios esperados principalmente na remoção 

de cianotoxinas e microcontaminantes (GARCÍA-ÁVILA et al., 2020; CHERNIAK et al., 

2022). Este tipo de combinação pode aumentar a capacidade da ETA em produzir água de 

qualidade e pode ser especialmente conveniente naquelas com restrições de espaço físico para 

ampliação de suas estruturas de tratamento (DROGUI et al., 2012). 

O carvão mineral é a matéria-prima para a produção do carvão antracito e ativado (i.e., 

CAP e CAG). A principal diferença refere-se à etapa adicional de oxidação, na qual ocorrerá 

um aumento da área superficial do carvão ativado, além de conferir diferentes grupamentos 

químicos a sua superfície (BONG et al., 2021; ZHANG et al., 2022). Em ETA que empregam 

tecnologias avançadas, a utilização de filtros preenchidos com CAG tem demonstrado elevada 

eficiência de remoção de MIC-LR, que pode variar entre 55 a 98% (NEWCOMBE; HO; 

CAPELO NETO, 2021; XU, Wei et al., 2021), sendo esta tecnologia uma grande concorrente 
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da filtração por membranas. Por outro lado, por não ser submetido ao processo de oxidação, em 

carvão antracito serão menores as formações de micro, meso e macroporos, característicos dos 

carvões ativados.  

No Brasil, filtros rápidos são constituídos quase que exclusivamente de camadas simples 

de areia, com ainda poucos casos com dupla camada de antracito e areia. Estes materiais 

filtrantes apresentam algumas propriedades físicas que são importantes na hidráulica do 

processo de filtração como, por exemplo, seus valores de massa específica, área superficial 

específica e disposição de seus vazios intergranulares (FERREIRA FILHO, 2020). Geralmente, 

o tamanho e a distribuição dos grãos são obtidos por meio de ensaios de distribuição 

granulométrica do material granular, que resultam em parâmetros de caracterização do material 

filtrante como, por exemplo, o tamanho dos grãos (Dmáx e Dmín), tamanho efetivo (D10), 

coeficiente de uniformidade (Cu), forma e geometria dos grãos, porosidade (ɛ) e dureza dos 

grãos.  

Dentre todos os parâmetros, o tamanho e a distribuição dos grãos, a esfericidade e a 

porosidade são os mais importantes, pois afetam as carreiras e taxas de filtração. Por não serem 

esferas perfeitas, as irregularidades geométricas dos grãos de areia e antracito estão 

relacionadas ao coeficiente de uniformidade, que irá refletir no tamanho e distribuição dos grãos 

ao longo do leito filtrante. Por sua vez, ao se dividir a área superficial de uma esfera perfeita de 

igual volume da partícula pela área superficial da partícula, tem-se o coeficiente de esfericidade. 

Quando mais próximo do valor igual a um, mais esférico tende a ser o grão, ao passo que grãos 

mais irregulares podem ter coeficientes de 0,4 a 0,8. Quando estes materiais são dispostos no 

interior do filtro, apresentam vazios intergranulares que são quantificados pelo parâmetro ɛ 

(FERREIRA FILHO, 2020). A Figura 6 mostra as distintas formas dos grãos de areia inseridos 

em um círculo, de acordo com os valores da Tabela 8 (FAIR; GEYER; OKUN, 1968). 

 Usualmente, as especificações das características granulométricas já são informadas 

pelos fabricantes e devem atender aos valores especificados pelo comprador (e.g., D10, 

coeficiente de uniformidade) (ABNT, 2016). Tais especificações se dão por meio de uma série 

de ensaios granulométricos. Quando as informações não estão disponíveis, especificações 

básicas podem ser consultadas na NBR 12216 (ABNT, 1992). A Figura 7 mostra exemplos de 

areia e antracito comumente utilizados em filtros rápidos. Características como porosidade, 

grande área superficial e presença de microporos, fazem do antracito uma alternativa para 

compor duplas camadas de filtração, demonstrando bom desempenho na remoção de MIC-LR 

da água bruta por meio dos mecanismos físico-químicos de filtração (DROGUI et al., 2012; 

GREENSTEIN et al., 2018). 
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Figura 6 – Distintas formas dos grãos de areia vistas em um círculo 

 

Fonte: Adaptado de Fair, Geyer e Okun (1968) e Di Bernardo, Dantas e Voltan (2017) 

 

Figura 7 – Exemplos de (A) areia fina (granulometria 0,5 mm), (B) areia média (granulometria 0,6 

mm) e (C) antracito (granulometria de 1,0 mm) 

 

Fonte: Elaborado pela autora 
 

Tabela 8 – Valores do coeficiente de esfericidade, fator de forma e porosidade em função da forma dos 

grãos de areia 

Forma do grão Coeficiente de esfericidade (Ce) Fator de forma (FF) Porosidade (ɛ) 

Esférico (A) 1,00 6,0 0,38 

Arredondado (B) 0,98 6,1 0,38 

Desgastado (C) 0,94 6,4 0,39 

Agudo (D) 0,81 7,4 0,40 

Angular (E) 0,78 7,7 0,43 

Triturado (F) ≤ 0,70 8,5 0,48 

Fonte: Adaptado de Fair, Geyer e Okun (1968) e Di Bernardo, Dantas e Voltan (2017) 

 

A B C
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Como alternativa para melhorar o desempenho da filtração, Ho et al. (2012b) e Zhang, 

S. et al. (2017) sugeriram a possibilidade de adaptar os filtros rápidos empregados nas ETA 

para se tornarem especialmente ativos, do ponto de vista biológico, por meio da colonização de 

consórcios bacterianos que contribuem para a remoção de vários contaminantes e 

microcontaminantes da água. Entre eles, destacam-se patógenos (i.e., protozoários, vírus, 

helmintos e bactérias), metabólitos secundários de cianobactérias (i.e., MIB, geosmina e 

cianotoxinas), compostos orgânicos naturais, amônia, nitrogênio, subprodutos da desinfecção 

(e.g., THMs), além de metais (e.g., ferro, manganês) e outros microcontaminantes (e.g., 

pesticidas, disruptores endócrinos, entre outros) (CARPENTER; HELBLING, 2017; ZHANG, 

S. et al., 2017; GREENSTEIN et al., 2018; AMPIAW; YAQUB; LEE; 2019; MAURYA; 

SINGH; KUMAR, 2020; XU, Like et al., 2021). 

A utilização BF para a remoção de cianotoxinas tem como principal vantagem a 

combinação dos mecanismos físico-químicos de filtração (i.e., filtrando as partículas, da mesma 

maneira que os filtros rápidos) e biológicos de tratamento. Os BF também podem ser projetados 

como filtros rápidos ou lentos, preenchidos com diferentes MF e escoamento descendente ou 

ascendente. O objetivo principal é permitir que consórcios bacterianos potencialmente 

degradadores do contaminante-alvo consigam aderir aos grãos do MF e formar biofilmes 

maduros e ativos. Ressalta-se que estas unidades devem anteceder a etapa de desinfecção, pois 

desinfetantes (e.g., cloro, ozônio, entre outros) diminuem o seu desempenho em função da 

inativação dos microrganismos (MANHEIM, 2019). 

Embora os BF contribuam para a melhor qualidade da água tratada, é importante que 

sejam mantidas condições para o seu amadurecimento (i.e., o potencial para a formação de 

biofilme) durante a sua operação, tais como a presença de microrganismos capazes de 

biodegradar o (s) contaminante (s) de interesse, além de efetiva colonização e aderência destes 

microrganismos ao MF, a fim de que possam desenvolver biofilmes ativos capazes de realizar 

os processos de biodegradação (NEWCOMBE; HO; CAPELO NETO, 2021). Inicialmente, os 

principais processos que prevalecem e auxiliam a formação do biofilme são: o impacto inicial 

entre os coloides bacterianos e os grãos dos MF; a ação hidrodinâmica; intercepção; difusão; 

sedimentação e os mecanismos de aderência (i.e., forças de Van Der Waals ou interações 

químicas de superfície) (Figura 8-1) (O’MELIA; STUMM, 1967; HUISMAN; WOOD, 1974; 

MANHEIM, 2019). 

À medida que a água flui pelo MF, os microrganismos aderem à superfície do meio e o 

colonizam gradativamente. Com os BF amadurecidos e a colonização pelos microrganismos 

inicia-se, gradativamente, o processo de biodegradação na unidade de tratamento.  Nas fases 
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que antecedem o amadurecimento, à medida que a água passa pelos MF fornecendo fontes de 

energia (i.e., compostos orgânicos e inorgânicos) e oxigênio (i.e., processo aeróbio), algumas 

bactérias aderem à superfície destes meios (ELHADIDY et al., 2016), aumentando a sua 

biomassa e formando os biofilmes (Figura 8-2). Esta fase pode levar semanas ou meses 

(GREENSTEIN et al., 2018), até que haja a devida aderência dos microrganismos.  

Após o amadurecimento dos MF, com a consequente formação de um biofilme ativo, 

inicia-se o processo de biodegradação (Figura 8-3). Os tipos de microrganismos que irão 

colonizar os BF dependerão de uma série de fatores como, por exemplo, características da água 

bruta e tipo de contaminante a ser removido nestas unidades (BROWN et al., 2016). 
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Figura 8 – Etapas de amadurecimento no interior de BF: (1) mecanismos físicos de filtração; (2) aderência e crescimento do biofilme ativo no meio filtrante e 

(3) aumento do processo de biodegradação nos BF após período de amadurecimento e operação da unidade 

 
Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: Q = vazão; C0 e C referem-se à concentração inicial e residual de MIC-LR, respectivamente 
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2.4 Parâmetros de projeto para a remoção de microcistina-LR em biofiltros  

Além dos parâmetros inerentes às características das partículas coloidais e do MF, 

ressalta-se que o funcionamento dos BF também depende de sua configuração de projeto, que 

possibilitará o alcance de diferentes eficiências de tratamento, para um determinado 

contaminante. Assim como em filtros rápidos (e.g., colmatação dos MF, retrolavagem, 

transpasse de partículas, entre outros) (NIEMINSKI; PERRY, 2015), devem-se considerar, 

também, condições para que sejam desenvolvidos biofilmes ativos no interior destas unidades 

(CHAUDHARY et al., 2003). 

Será durante a fase de amadurecimento, que pode variar de dias (KUMAR et al., 2020) 

a meses (SOMDEE et al., 2013), que ocorrerá o início dos metabolismos e cometabolismos 

entre os consórcios bacterianos. A duração desta fase será influenciada por condições como a 

temperatura, a retrolavagem e a qualidade da água bruta, dentre outros (THIEL et al., 2006; 

EMELKO et al., 2006; BASU; DHAWAN; BLACK 2016), pois esses fatores podem vir a 

interferir no desenvolvimento do biofilme ativo. Além destes aspectos, a composição e 

granulometria dos MF irão influenciar neste processo, uma vez que o mecanismo principal não 

é apenas físico-químico, mas também biológico. Tais características precisam oferecer uma 

superfície adequada para o crescimento do consórcio bacteriano, além de manter um biofilme 

aderido e protegido contra ações de cisalhamento e desprendimento (CHAUDHARY et al., 

2003; GONG, 2018). 

Outro fator é a grande variação do consórcio bacteriano durante a operação, uma vez 

que a diversidade e a taxonomia das populações dependem das condições ambientais e 

características da água (i.e. temperatura, pH, teor de nutrientes disponíveis) (HO et al., 2012c). 

Muitas pesquisas têm investigado a capacidade de biodegradação de algumas cepas bacterianas 

(MOU et al., 2013; LI, J. et al., 2017; OH; HAMMES; LIU, 2018). Vallero (2010) relata a 

existência de uma fase lag (ou fase de adaptação) na qual os microrganismos se adaptam às 

condições do meio em que estão inseridos, fase esta que pode durar de dois a quatro dias, 

dependendo dos inóculos e das condições experimentais (COUSINS et al., 1996; MALTA, 

2018; KUMAR et al., 2019). 

Ressalta-se que aclimatação do consórcio bacteriano é diferente do amadurecimento dos 

MF. No primeiro (i.e., compreende a fase de adaptação), os microrganismos utilizados como 

inóculos se desenvolvem no interior dos BF, em maior ou menor grau, de acordo com as 

características da água e fontes de nutrientes disponíveis (e.g., presença/ausência de compostos 

de fácil assimilação, maior e/ou menor presença de substâncias recalcitrantes, dentre outros). 
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Com condições favoráveis, haverá um acelerado metabolismo e crescimento bacteriano, com 

consequente diminuição do contaminante utilizado como “alimento” (i.e., MIC-LR), 

possibilitando a formação dos biofilmes. 

Além da complexidade dos mecanismos de biodegradação que ocorrem no interior dos 

BF e que dependem de uma série de fatores não diretamente controláveis como, por exemplo, 

a variação sazonal da qualidade da água bruta (HALLÉ; HUCK; PELDSZUS, 2015; BASU; 

DHAWAN; BLACK 2016; GARCÍA-ÁVILA et al., 2020), outro parâmetro que influencia o 

amadurecimento é a temperatura. Como o processo de biodegradação que ocorre no interior de 

BF é usualmente aeróbio, o consórcio bacteriano utiliza o oxigênio como receptor de elétrons 

e a MON presente no meio como fonte de carbono e nutrientes para as suas reações químicas 

metabólicas (METCALF; EDDY, 2016). Estas reações, por sua vez, serão influenciadas pela 

temperatura (WRF, 2020). Segundo Hallé, Huck e Peldszus (2015) e Vanderley et al. (2021), 

as melhores faixas para o processo variam entre 25 e 30ºC. Em faixas < 20 ºC ou > 30 ºC, é 

possível que haja algum tipo de comprometimento na biodegradação de MIC-LR, em 

decorrência da redução da atividade metabólica ou inativação dos microrganismos 

(DZIALLAS; GROSSART, 2011; HO; NEWCOMBE, 2007). 

A 5 ºC, os BF preenchidos com areia de Moll et al. (1999) tiveram uma redução de 42% 

das suas eficiências de remoção de MON, quando comparados aos resultados obtidos nas 

temperaturas de 20 e 35 ºC. Ho (2007b) demonstrou que temperaturas diferentes (10 e 20ºC) 

influenciaram na eficiência de biodegradação de MIC-LR, sendo os melhores resultados para 

temperaturas acima de 20 ± 1 ºC, devido ao aumento da atividade metabólica dos 

microrganismos.  

3 Material e Métodos 

A Figura 9 e o Quadro 3 resumem as principais etapas conduzidas neste capítulo, que 

serão abordadas com maiores detalhes nos tópicos 3.1 a 3.6. 
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Figura 9 – Fluxograma das etapas desenvolvidas ao longo da pesquisa 

 

     
Fonte: Elaborado pela autora 

 

Quadro 3 – Resumo descritivo das principais etapas desenvolvidas ao longo da pesquisa 

Procedimento Descrição 
Subitem do Material e Métodos 

com maiores detalhes 

Obtenção de microcistina-

LR em laboratório 

Preparo do extrato bruto contendo elevada 

concentração de MIC-LR 

(µg L-1) 

3.1 

Dimensionamento e 

construção de BF para 

ensaios em batelada e 

contínuo 

Definição dos volumes para os ensaios, 

preparo dos meios filtrantes, vazões de 

alimentação e taxas de filtração 

3.2 

Ensaios em batelada com 

MF não amadurecidos 

Avaliação da eficiência de remoção de 

MIC-LR pelos BF preenchidos com 

diferentes MF e tempos de contato. 

3.2.1 

Ensaios em batelada com 

MF amadurecidos 

Avaliação da eficiência de remoção de 

MIC-LR pelos BF preenchidos com meios 

filtrantes amadurecidos e diferentes 

inóculos de microrganismos 

3.2.2 

Ensaio contínuo Avaliação da eficiência de remoção de 

MIC-LR pelos BF sob diferentes 

configurações. Além disto, procedimentos 

de manutenção e retrolavagem dos BF, bem 

como avaliação das carreiras de filtração 

3.3 

Análise taxonômica dos 

microrganismos 

Identificação dos microrganismos presentes 

no BF amadurecido que obteve melhor 

eficiência de remoção de MIC-LR durante 

o ensaio contínuo 

3.4 

Fonte: Elaborado pela autora 
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3.1 Preparação do extrato bruto com elevada concentração de microcistina-LR 

Para avaliar o desempenho dos BF, foi utilizada água de estudo com concentração 

elevada de MIC-LR. Para isto, foi realizado cultivo da cepa de Microcystis aeruginosa em 

laboratório, seguindo as condições propostas por Ortolan (2016) e Sonobe (2018), cultivada em 

um aquário de 200 L (Figura 10) sob as seguintes condições:  

 

1) Meio WC, fotoperíodo de 12 horas, 60 µE m-2 s-1 e pH 8,0; 

2) Repiques a cada 15 dias para o crescimento gradativo da cepa, com 10% de inóculo; 

3) Condições axênicas mantidas até o volume de 5 L (Figura 10-A), após o qual o cultivo 

foi transferido para o aquário (Figura 10-B) em condições não axênicas. Após 30 dias, 

a cultura foi submetida, por três vezes, a um processo de congelamento e 

descongelamento, para romper as células de cianobactérias (TÖRÖKNÉ et al., 2004; 

YILMAZ et al., 2008) e liberar a cianotoxina, produzindo o extrato bruto de MIC-LR; 

4) O extrato da cianotoxina passou por uma sequência de três filtrações em bomba 

centrífuga (Eletroplas – Modelo ICS-50B) e um filtro tipo bolsa (Figura 10-C) 

(Technical Filter – linha F-COST), com elementos filtrantes de poliéster com abertura 

de 1µm (Figura 10-D) obtendo, ao final, o extrato bruto.  

 

A cianobactéria Microcystis aeruginosa foi registrada no banco de dados do “Sistema 

Nacional de Gestão do Patrimônio Genético e do Conhecimento Tradicional Associado” 

(SisGen) sob o código A4389DB. O método de quantificação pelo ELISA foi utilizado para a 

determinação da concentração final da toxina presente no extrato bruto, cujo valor obtido foi 

de 679 µg L-1. Após este procedimento, o extrato bruto foi acondicionado em bombonas 

plásticas de 5 L, congeladas e armazenadas em freezer para posterior utilização nos ensaios 

laboratoriais (Figura 10-E). Para os ensaios em batelada e contínuo, foi estabelecido que a 

concentração inicial de MIC-LR seria de, aproximadamente, 50 µg L-1. Tal valor foi baseado 

na maior concentração da cianotoxina obtida no levantamento realizado no Capítulo 2, item 

4.1, em mananciais superficiais do estado de São Paulo. 
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Figura 10 – Etapas do processo de obtenção do extrato bruto com elevada concentração de MIC-LR 

em laboratório: (A) Repique de Microcystis aeruginosa para o volume de 5 L; (B) cultivo da cepa em 

aquário de 200 L por um período de 30 d; (C) sistema de filtração para a separação da fração 

dissolvida da cianotoxina e obtenção do extrato bruto; (D) biomassa retida nos filtros da bag com 

abertura de 1µm e (E) armazenamento do extrato bruto de MIC-LR 

 
Fonte: Elaborado pela autora 

 

3.2 Desempenho dos biofiltros para remoção de microcistina-LR em ensaios em batelada 

Colunas cilíndricas de acrílico transparente, com diâmetro interno de 19 mm e altura de 

1,00 m, foram adaptadas a BF com fluxo descendente, preenchidos com 40 cm (altura total) 

dos seguintes MF: areia (BF Areia), antracito (BF Antracito) e antracito+areia (BF 

Antracito+Areia). Os MF foram previamente lavados com água deionizada para a remoção de 

qualquer resíduo que estivesse a eles aderido. O material foi agitado manualmente em um 

becker de vidro por cerca de 1 min para o desprendimento de impurezas e partículas. Após 

cerca de 20 s de decantação, a água de lavagem era descartada e se repetia o processo, até que 

a água ficasse límpida. Após este procedimento, os meios filtrantes foram secos em estufa por 

24 h para sua esterilização.  

A montagem dos BF foi iniciada pela introdução dos materiais granulares, cujas 

especificações granulométricas para a areia foram as mesmas adotadas em filtros rápidos de 

uma ETA [Serviço Autônomo de Água e Esgoto (SAAE) São Carlos – coordenadas 
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geográficas: 22o00`39``S e 47o53`55``W], com tamanho efetivo dos grãos de 0,50 a 0,55 mm e 

coeficiente de uniformidade de 1,3 a 1,5. Já para o antracito, adotou-se tamanho efetivo de 0,80 

a 1,0 mm e coeficiente de uniformidade < 1,0, de acordo com as especificações da NBR 12216 

(ABNT, 1992) e do fabricante (LOJA ERA AMBIENTAL, 2020). 

Com auxílio de uma trena metálica, as subcamadas dos MF foram demarcadas e 

preenchidas da seguinte maneira: colunas de BF com camada única de areia foram preenchidas 

cuidadosamente com 20 cm de pedregulho grosso na camada inferior, 10 cm de areia grossa na 

camada do meio e 10 cm de areia fina na camada superior; 40 cm de antracito preencheram 

colunas que continham apenas camada única deste material filtrante e, para colunas com dupla 

camada, 6 cm de areia pedregulho grosso na camada inferior, 4 cm de areia grossa na camada 

do meio e 30 cm de antracito na camada superior.  

Após a introdução dos materiais nas colunas, eles foram lavados novamente com água 

deionizada para garantir que a saída não apresentasse impurezas que conferissem cor e turbidez 

à água dos BF, além de impedir a formação de bolsões de ar ao longo do MF. Na saída dos BF, 

foram acopladas válvulas tipo agulha rosca e mangueiras de silicone para a retirada das 

amostras de água tratada. Com os BF montados, inicialmente foi realizado um teste para a 

definição do volume afluente para os ensaios. Com as válvulas fechadas, os BF foram 

preenchidos lentamente com 50 mL de água deionizada até a altura de 40 cm. Em seguida, 

abriam-se as válvulas e a água era coletada em provetas graduadas, para a verificação do volume 

efluente. Tal procedimento foi repetido por quatro vezes, resultando nos volumes afluentes de 

30 mL (BF Areia) e 35 mL (BF Antracito e BF Antracito+Areia), que foram utilizados para os 

ensaios. 

Nestes ensaios, três configurações de BF (i.e., BF Areia, BF Antracito e BF 

Antracito+Areia) foram avaliadas em relação às suas eficiências para remoção de MIC-LR de 

água contendo C0 = 50 µg L-1 da cianotoxina. Foram considerados, na análise, parâmetros 

operacionais como tempo de contato (tc) e características granulométricas dos MF. Além disso, 

foram testadas duas condições dos MF: não amadurecidos (item 3.2.1) e amadurecidos (3.2.2). 

Isso permitiu realizar algumas inferências acerca da eficiência dos BF em função dos possíveis 

mecanismos físico-químicos ou biológicos responsáveis pela filtração.  

Os ensaios foram realizados em temperatura ambiente, com duração total de 3,5 h cada 

um. Em cada alimentação, o tc estabelecido foi de 30 min entre os MF e a MIC-LR (i.e., 30, 60, 

90, 120, 150, 180 e 210 min). Após 30 min, a água efluente de cada coluna foi coletada em 

tubos falcon de 100 mL, armazenada em freezer até o final do ensaio, para posterior análise da 
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concentração residual de MIC-LR pelo método de quantificação ELISA. Para cada BF, a 

eficiência de remoção (E) foi obtida pela Equação 1: 

 

     
0

1 100
C

E
C

 
= −  
 

                                                       (1)                

 

Em que,  

E: Eficiência de remoção de MIC-LR (%);  

C: Concentração residual de MIC-LR (µg L-1) na água tratada; 

C0: Concentração inicial de MIC-LR na água de estudo. 

3.2.1 Ensaio em batelada com meios filtrantes não amadurecidos  

Para avaliar a influência dos mecanismos físico-químicos de filtração na eficiência de 

remoção de MIC-LR durante os tc, três BF foram preenchidos com diferentes características 

granulométricas de seus MF e camadas. A Figura 11 demonstra o esquema do ensaio realizado 

com MF não amadurecidos. Apenas o ensaio com MF não amadurecidos foi realizado em 

réplicas. 

 

Figura 11 – Esquema do ensaio em batelada com meios filtrantes não amadurecidos nos BF 

Areia, BF Antracito e BF Antracito+Areia 

 

 
Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: V= volume afluente; C0 = 50 µg L-1 de MIC-LR; tc = tempo de contato de 30 min e Cn = concentração 

residual de MIC-LR 
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HAntracito+Areia
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3.2.2 Ensaio em batelada com meios filtrantes amadurecidos  

Para este ensaio, seis configurações diferentes de BF foram avaliadas com relação à 

eficiência de remoção de MIC-LR, após amadurecimento de seus MF. Para isto, três BF foram 

preenchidos com camada única de areia (BF1, 3 e 5) e três, com dupla camada de 

antracito+areia (BF2, 4 e 6) e as variáveis consideradas foram: características granulométricas 

dos MF, camadas, tc, tipo de inóculo e amadurecimento. 

Para o amadurecimento dos MF, nos BF1 e 2 foi recirculada água proveniente da saída 

de filtro rápido de uma ETA e seus microrganismos associados (água pós-filtração coletada na 

ETA SAAE - São Carlos, antes da etapa de desinfecção) (i.e., denominado “inóculo ETA”). Já 

nos BF3 e 4, foi recirculado o próprio extrato bruto (i.e., denominado “inóculo extrato bruto”). 

Nos BF5 e 6, que serviram como controle, foi recirculada apenas água deionizada isenta de 

microrganismos. A fase de amadurecimento durou 25 dias e foram recirculados, em cada caso, 

aproximadamente 38 L de água em cada BF, sendo aplicada uma taxa de aplicação superficial 

(TAS) de 3 m3 m-2 d-1. Para manter a vazão de recirculação constante, foram utilizadas bombas 

dosadoras de diafragma (Prominent Concept Plus ®). 

Adotando-se o mesmo procedimento e volume afluente do item 3.2.1, após esta fase de 

amadurecimento, foi realizado novo ensaio em batelada, sendo que, nesta etapa, foram 

acrescentados os BF5 e 6, referidos aqui como Controle (Figura 12).  
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Figura 12 – (A) Visualização das configurações dos BF e (B) Design experimental do ensaio em 

batelada com meios filtrantes amadurecidos 

 

       
 

 

 

Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: V= volume afluente; C0 = 50 µg L-1 de MIC-LR; tc = tempo de contato de 30 min e Cn = concentração 

residual de MIC-LR 

 

3.3 Desempenho dos biofiltros para remoção de microcistina-LR em ensaio contínuo 

A montagem dos BF considerados para o ensaio contínuo foi a mesma para o ensaio em 

batelada com MF amadurecidos. A operação dos BF compreendeu um período total de 60 dias, 
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sendo dividida em duas etapas: a fase de amadurecimento, na qual os MF dos BF Areia e BF 

Antracito+Areia foram amadurecidos com inóculos da ETA e extrato bruto durante um período 

de 28 dias; e a fase de tratamento, que compreendeu um período de 32 dias, no qual ocorreu o 

tratamento de água proveniente de filtro rápido de ETA (SAAE - São Carlos) acrescida de MIC-

LR para gerar uma C0 = 50 µg L-1
. Também foram considerados os BF Controle, cujos MF não 

foram amadurecidos, operados a partir da fase de tratamento. 

Após a fase de amadurecimento, os seis BF foram operados durante 6 h diárias com uma 

vazão de alimentação de 5,9 mL min-1 (i.e., TAS= 30 m3 m-2 d-1) em cada unidade. Na fase de 

tratamento, semanalmente, cerca de 100 L de água da saída dos filtros rápidos de uma ETA 

(SAAE - São Carlos) foram coletadas e acondicionadas em um reservatório (bombona de 200 

L) previamente lavado com água deionizada, que continha uma tampa para impedir a ação de 

agentes externos e evitar fotodegradação da MIC-LR. Em seu interior, havia uma bomba de 

aquário submersível que mantinha agitação lenta da água, impedindo a deposição de sólidos no 

fundo do reservatório. Na saída dos BF, tubos flexíveis foram utilizados, tanto para o descarte 

da água filtrada como para a coleta de amostras para análises laboratoriais.   

Em dias preestabelecidos (i.e., 1, 4 e 7), foram coletadas amostras da água do 

reservatório e do efluente de cada BF para a determinação da concentração residual de MIC-

LR, por meio do método ELISA, conforme descrito no item 3.2.2. Além disto, em dias 

predefinidos (i.e., dias 14 a 19, 35 a 40 e 55 a 60), amostras também foram coletadas para 

análise dos parâmetros turbidez (UNT), pH e condutividade elétrica (µS cm-1) realizados no 

equipamento de Sonda multiparâmetros Hanna – 9828 e carbono orgânico total (COT) (mg L-

1), utilizando o equipamento TOC Shimadzu ®, de acordo com métodos descritos pela APHA 

(APHA, 2017). A Figura 13 resume as principais etapas (fase de amadurecimento e tratamento) 

realizadas durante o ensaio contínuo com os BF. 
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Figura 13 – Resumo das principais etapas realizadas durante o ensaio contínuo: fase de amadurecimento (dias 0 a 28) e tratamento (dias 28 a 60), coletas de 

amostras para o COT, turbidez, pH e condutividade elétrica (dias 14 a 19, 35 a 40 e 55 a 60) e MIC-LR (D1, D4 e D7 de cada semana de operação) para 

análise dos residuais da cianotoxina nos BF 

 

 

Fonte: Elaborado pela autora
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3.3.1 Manutenção, avaliação das carreiras de filtração e retrolavagem dos biofiltros 

Manutenções foram conduzidas quando observadas as seguintes condições que 

afetassem a eficiência dos BF: entupimento dos registros agulhas da entrada das colunas de BF 

e perdas de carga (h) excessivas que comprometessem o tratamento da água. Para isto, os seis 

BF foram previamente marcados em suas estruturas, com linhas que representavam perdas de 

cargas acima de seus MF, totalizando 30 cm. A diferença de duas linhas, demarcadas de 5 em 

5 cm, foi acompanhada diariamente durante a etapa de filtração com o intuito de avaliar a perda 

de carga, além de ser um indicador indireto de possível colmatação e fim da carreira de filtração 

do BF (Figura 14). Foi estabelecido que, para h > 15 cm acima da camada superior do MF, o 

BF teria sua carreira de filtração encerrada e passaria por um processo de retrolavagem.  

O processo de retrolavagem manual consistiu na lavagem dos MF com inserção de água 

deionizada no sentido ascensional, por meio da utilização de bomba dosadora de diafragma 

(Prominent Concept Plus ®) acoplada à saída do BF. Com duração total de 10 min, a corrente 

contrafluxo aplicada foi capaz de expandir os MF. Contudo, tal expansão do leito foi 

cuidadosamente monitorada para buscar a preservação da camada biológica e para que não 

houvesse o arraste do material filtrante e a perda de biofilme na saída da água de lavagem.  

 

Figura 14 – Representação esquemática para aferição da perda de carga nos BF 

 

 
Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: As setas indicam: o fluxo de água da lavagem (azul); perda de carga com comprometimento parcial da 

operação do BF (laranja); comprometimento total da operação do BF (vermelha); medidas de controle de perda de 

carga (h), demarcadas de 5 em 5 cm nos BF (H5 a H30) 
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3.4 Análise taxonômica dos inóculos presentes em BF amadurecido com melhor desempenho 

na remoção de MIC-LR 

Para o BF amadurecido que apresentou melhor eficiência de remoção de MIC-LR no 

ensaio contínuo, amostras de água com pellet de microrganismos no início (dia 0) e final (dia 

60) da operação foram coletadas e encaminhadas ao laboratório BPI - Biotecnologia Pesquisa 

e Inovação, Botucatu – SP, e submetidos ao processo de extração de DNA total com auxílio do 

kit ZR Fungal/Bacterial DNA MiniPrep TM® (Zymo Research D6005), seguindo o protocolo 

do fabricante. A qualidade do DNA extraído, verificado por meio de eletroforese em gel de 

agarose, foi quantificada por fluorescência por meio do Qubit® 3.0 Fluorometer e kit QubitTM 

dsDNA BR Assay (Thermo Fisher Scientific®, Waltham, MA, USA). 

O material genético obtido foi amplificado por reação em cadeira da polimerase (PCR), 

utilizando o volume final de 20 μL, contendo 10 μL de GoTaq® Green Master Mix 2x 

(Promega®, Madison WI, USA), 0,7 μL do primer foward a 10 μM e 0,7 μL do primer reverse, 

a 10 μM.  1,0 μL de DNA genômico, água ultrapura estéril suficiente para completar os 20μL 

e a sequência de oligonucleotídeo (primers) descritos na Tabela 9, para amplificação. A reação 

de PCR foi conduzida em termociclador Veriti™ Thermal Cycler (Applied Biosystems) nas 

condições: 3 min a 94ºC; 30 ciclos de desnaturação a 94ºC por 45 seg; 55ºC por 01 min; 72ºC 

por 01 min; 72ºC por 10 min. Os produtos da PCR foram submetidos às etapas de purificação 

utilizando bead magnética Agencourt AMPure XP (Beckman Coulter Inc., Brea, CA, USA), de 

acordo com o protocolo do fabricante. 

 

Tabela 9 – Sequência de primers na amplificação do DNA das amostras enviadas para análise PCR 

Iniciador 

(Primer) 
Sequência 5`-3` 

16s 

Forward 
TCGTCGGCAGCGTCAGATGTGTATAAGAGACAGGTGCCAGCMGCCGCGGTAA 

16s Reverse GTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAGGGACTACHVGGGTWTCTAAT 

Fonte: Elaborado pela autora 

 

Para a geração de clusters e sequenciamento, as amostras foram submetidas à reação de 

indexação, seguindo o protocolo do kit Nextera® XT DNA Sample Preparation Kit (Illumina, 

San Diego CA, USA), nas seguintes condições: incubação a 94ºC por 3 min; desnaturação 

inicial a 95ºC por 30 seg, seguidos de 12 ciclos de 95ºC por 10 seg; 55ºC por 30 seg; 72ºC por 

30 seg; e 72ºC por 05 min. As bibliotecas geradas foram purificadas utilizando bead magnética 

Agencourt AMPure XP (Beckman Coulter, Brea CA, USA) para remoção de fragmentos muito 

pequenos da população total de moléculas e restos de primers. Em seguida, o DNA foi 



95 

quantificado pela metodologia PCR Real – Time (qPCR – quantitative polymerase chain 

reaction), utilizando o kit Kapa-kk4824 Library Quantification kit Illumina® Platforms 

(Illumina, San Diego CA, USA), de acordo com protocolo do fabricante. 

Ao final dos procedimentos, foi gerado um Pool equimolar de DNA por meio da 

normalização de todas as amostras a 4nM para realização do sequenciamento, o qual foi 

conduzido utilizando-se o sistema Illumina MiSeq de sequenciamento de nova geração 

(Illumina® Sequencing) e o kit MiSeq Reagent V2 Nano 300 ciclos – leitura de 2x150 pb (BPI 

BIOTECNOLOGIA EPP, 2021). 

3.5 Análise estatística dos dados 

As diferenças estatísticas foram avaliadas para a variável eficiência de remoção de MIC-

LR nos ensaios em batelada e contínuo. Além disso, especificamente para ensaio contínuo, 

também foram avaliadas as diferenças em relação aos parâmetros de qualidade da água entre 

os BF. Inicialmente, os dados obtidos (i.e., eficiência de remoção de MIC-LR) foram avaliados 

quanto à sua normalidade pelo teste de Shapiro-Wilk (p < 0,05).  

O teste não paramétrico de Mann-Whitney U (nível de confiança de 95%) foi utilizado 

para avaliar diferença entre dois grupos (e.g., camada única versus dupla camada, MF 

amadurecidos versus não amadurecido, areia versus antracito+areia). Por fim, para os ensaios 

com três ou mais grupos (e.g., areia versus antracito versus antracito+areia, inóculo ETA versus 

extrato bruto versus controle), utilizou-se o teste de Kruskal-Wallis e, quando este apresentou 

diferenças significativas (p <0,05), foi realizado o teste de comparações múltiplas para avaliar 

diferença entre os grupos. Todas as análises estatísticas foram conduzidas com o apoio do 

software Statistica 13.3 ® e Origin ®. 

O Índice de diversidade de Shannon (Shannon diversity index – H`) e a riqueza de 

grupos taxonômicos (richness) foram obtidos por meio de bioinformática do microbioma 

realizada com QIIME 2 2021.8 (BOLYEN et al., 2019). A metodologia foi baseada em diversos 

estudos que avaliam a complexidade dos grupos taxonômicos, como a riqueza, que é utilizada 

para inferir quantas espécies estão presentes em uma amostra e o índice de diversidade de 

Shannon que descreve o número de espécies em determinada amostra e sua abundância relativa 

(FAITH, 1992; LOZUPONE; KNIGHT, 2005; LOZUPONE et al., 2007; MCDONALD et al., 

2012; BOKULICH et al., 2018). A diversidade é um critério importante para avaliar a 

complexidade, resiliência e maturidade de uma comunidade (MARKIN, 2018) e foi calculada 

pela Equação 2: 
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1
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S

i ii
H  

=
=                                                   (2)                

Em que,  

H`: Índice de diversidade de Shannon;  

S  : Número de espécies da comuidade (i.e, riqueza dos grupos taxonômicos) 

i  :  Proporção da i-espécie 

 

Isto significa que uma comunidade com uma espécie terá um H`=0, e que esse valor 

aumentará com o aumento da riqueza do grupo taxonômico (MARKIN, 2018; MOLLES; 

2020). 

 

4 Resultados 

4.1 Ensaios em batelada para remoção de microcistina-LR 

 O amadurecimento dos MF interferiu negativamente na eficiência de remoção da MIC-

LR nos BF (p <0,05), como mostrado na Figura 15. Em termos médios, considerando o 

desempenho geral dos BF não amadurecidos e amadurecidos, as eficiências obtidas foram de 

64% e 39%, respectivamente. Dentre os BF não amadurecidos, o BF Antracito+Areia, Controle 

removeu, aproximadamente, 100% de MIC-LR na água tratada. Em contrapartida, para os MF 

amadurecidos, a maior eficiência observada foi de 82% para o BF Antracito+Areia, ETA. Não 

houve remoção para os BF Areia, independente do amadurecimento ou não, de seu MF. 

 

Figura 15 – Boxplot mostrando média, mediana e percentis entre os ensaios com meios filtrantes não 

amadurecidos e amadurecidos. Há diferença significativa (p <0,05) entre os meios filtrantes não 

amadurecidos versus amadurecidos 

 
Fonte: Elaborado pela autora 
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4.1.1 Ensaios em batelada com meios filtrantes não amadurecidos 

Na Figura 16, são apresentados os dados referentes à remoção de MIC-LR em função 

dos diferentes tipos de MF, camadas e tc. Em geral, para a maioria dos BF analisados, a 

concentração de MIC-LR na água tratada diminuiu (Figura 16-A).  Nos tempos iniciais (i.e., 30 

ao 90 min), foram observadas remoções mais acentuadas de MIC-LR para os BF Antracito e 

Antracito+Areia, diferentemente do BF Areia. O maior decaimento de MIC-LR foi observado 

no BF Antracito+Areia (95%), seguido por BF antracito (94%). O BF Areia obteve sua melhor 

eficiência no tc de 180 min: cerca de 49%. Após 210 min de ensaio, o melhor desempenho 

observado foi o do BF Antracito+Areia (91%).  

Em geral, a partir do tc de 120 min, ocorreram menores remoções de MIC-LR nos BF 

preenchidos com antracito, possivelmente devido ao início da saturação dos MF e à menor 

disponibilidade de vazios intersticiais entre os grãos, com consequente comprometimento da 

eficiência destes BF. De modo geral, as melhores remoções foram obtidas em BF preenchidos 

com antracito (Figura 16-A), independentemente do tc entre os MF e a MIC-LR.  

Analisando estatisticamente a remoção de MIC-LR em relação aos diferentes 

tratamentos, verificou-se diferença estatística entre as camadas (p <0,05) (Figura 16-B) e os 

tipos de MF (Figura 16-C). Não houve diferença estatística para o fator tc ao longo do ensaio.  
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Figura 16 – Eficiência de remoção da concentração de MIC-LR (%): (A) nos diferentes tempos de 

contato (min), (B) entre a camada simples e dupla camada e (C) diferentes configurações de BF 
 

 
Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: Concentração inicial (C0) = 50 µg L-1; * não houve remoção de MIC-LR; A linha vermelha indica a eficiência 

necessária (i.e., 98%) para que a MIC-LR atingisse 1,00 µg L-1 

 

 

4.1.2 Ensaios com meios filtrantes amadurecidos 

A Figura 17 apresenta os dados referentes à remoção de MIC-LR nos diferentes fatores 

considerados. Observa-se, novamente, que nos tempos iniciais (i.e., 30 ao 90 min), maiores 

eficiências de remoção de MIC-LR foram observadas para os BF preenchidos com dupla 

camada de antracito+areia (Figura 17-A), diferentemente da camada simples de areia. Após tc 

= 120 min, observou-se que as eficiências nos BF foram menores, exceto para o BF 

Antracito+Areia, Controle, quando comparados aos tempos iniciais, provavelmente devido à 

saturação e colmatação dos meios.  
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Figura 17 – Eficiência de remoção da concentração de MIC-LR (%) nos diferentes tempos de contato 

(min) 
 

 

             
Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: Concentração inicial (C0) = 50 µg L-1; * tratamento que não houve remoção de MIC-LR (E = 0%); A linha 

vermelha indica a eficiência de remoção de 98% da C0 de MIC-LR, cujo valor representa 1,00 µg L-1 
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Em termos médios, considerando o desempenho geral de todas as alimentações, as 

maiores eficiências médias obtidas foram as dos BF Antracito+Areia (Econtrole = 99%, EETA = 

69% e Eextrato bruto = 51%) (Figura 17-B), com reduções significativas da concentração inicial de 

MIC-LR. Para os BF Areia, não houve diferença significativa (p >0,05) entre suas eficiências, 

independentemente de seus MF estarem, ou não, amadurecidos e com inóculos. Dentre os BF 

com MF amadurecidos, as maiores eficiências médias de remoção obtidas foram de 69% (BF 

Antracito+Areia, ETA), 51% (BF Antracito+Areia, extrato bruto) e 18% (BF Areia, ETA e BF 

Areia, extrato bruto). Já para os Controles, as maiores eficiências foram de 99% (BF 

Antracito+Areia) e 19% (BF Areia). 

Analisando estatisticamente a remoção de MIC-LR em relação aos diversos tratamentos, 

verificou-se diferença estatística entre as configurações de BF (Figura 17-B) preenchidos de 

camada simples e dupla camada (p <0,05) (Figura 17-C). Não foram encontradas diferenças 

estatisticamente significativas (p >0,05) relativamente aos fatores tc e inóculos. 

4.2 Ensaios contínuos para remoção de microcistina-LR 

4.2.1 Monitoramento dos parâmetros físico-químicos de qualidade da água  

Os valores médios encontrados para a qualidade da água bruta (i.e., Reservatório) e 

tratada pelos BF estão apresentados na Tabela 10. Na fase de amadurecimento, os reservatórios 

que continham água com inóculo da ETA e inóculo do extrato bruto apresentaram diferentes 

características de qualidade da água bruta (p <0,05). No reservatório com inóculo da ETA, o 

pH da água apresentou caráter básico (média 8,04 ± 0,22), condutividade elétrica de 43,5 ± 4,8 

µS cm-1, turbidez de 1,60 ± 1,59 NTU e COT de 2,69 ± 0,26 mg L-1. Já no reservatório com 

inóculo do extrato bruto, o pH da água apresentou caráter ácido (média 6,30 ± 0,13), 

condutividade elétrica de 470,5 ± 5,1 µS cm-1, turbidez de 11,4 ± 6,1 NTU e COT de 11,0 ± 0,3 

mg L-1.  

Durante o período de operação, a água bruta apresentou caráter básico com variação 

média de 7,85 ± 0,23 (dias 34 a 39) e 8,22 ± 0,35 (dias 54 a 60); condutividade elétrica de 94,5 

± 22,8 (dias 34 a 39) e 57,7 ± 2,13 µS cm-1 (dias 54 a 60); turbidez de 94,5 ± 22,8 (dias 34 a 

39) e 57,7 ± 2,13 NTU (dias 54 a 60) e COT de 4,03 ± 0,32 (dias 34 a 39) e 3,93 ± 0,43 mg L-

1 (dias 54 a 60). 

Na fase de tratamento, não houve diferença significativa da água tratada nos BF (p > 

0,05). Apenas o BF Areia, extrato bruto produziu água com turbidez mais elevada, quando 

comparado às outras unidades de tratamento (p < 0,05). Durante os dias 54 a 60, a água tratada 

atingiu o valor de 6,90 ± 1,84 NTU, quase o dobro do BF Areia, Controle (3,03 ± 1,0 NTU), 
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indicando grande transpasse de partículas e possível comprometimento de sua eficiência de 

remoção de MIC-LR. 

 

Tabela 10 – Parâmetros de qualidade da água em amostras de água bruta dos reservatórios e tratada 

nos BF, bem como os valores médios encontrados para cada parâmetro avaliado nesta pesquisa 

(continua) 

Parâmetro 

Fase 

amadurecimento 

(dias 14 a 19) 

Operação 

(dias 34 a 39) 

Operação 

(dias 54 a 60) 

Média ± Desvio padrão 

pH    

Reservatório (1) 8,04 ± 0,215* 7,85 ± 0,233 8,22 ± 0,347 

Reservatório (2) 6,30 ± 0,131* - - 

BF Areia, ETA 7,93 ± 0,380 7,81 ± 0,130 7,97 ± 0,179 

BF Antracito+Areia, ETA 7,34 ± 0,143 7,79 ± 0,181 7,79 ± 0,193 

BF Areia, extrato bruto 6,20 ± 0,117 7,77 ± 0,130 7,73 ± 0,167 

BF Antracito+Areia, extrato bruto 6,10 ± 0,100 7,58 ± 0,203 7,56 ± 0,355 

BF Areia, Controle - 7,56 ± 0,218 7,56 ± 0,217 

BF Antracito+Areia, Controle - 7,59 ± 0,187 7,53 ± 0,257 

Condutividade elétrica (µS cm-1)   

Reservatório (1) 43,50 ± 4,787* 94,50 ± 22,801 57,67 ± 2,134 

Reservatório (2) 470,5 ± 5,123* - - 

BF Areia, ETA 34,17 ± 6,793 76,33 ± 3,144 54,83 ± 4,980 

BF Antracito+Areia, ETA 42,67 ± 12,297 75,33 ± 3,726 58,33 ± 7,951 

BF Areia, extrato bruto 466,7 ± 7,824 74,67 ± 2,624 58,83 ± 7,668 

BF Antracito+Areia, extrato bruto 477,3 ± 13,047 70,50 ± 4,856 56,83 ± 9,973 

BF Areia, Controle - 75,50 ± 3,500 75,50 ± 3,500 

BF Antracito+Areia, Controle - 77,67 ± 11,869 60,00 ± 8,888 

Turbidez (NTU)   

Reservatório (1) 1,60 ± 1,591* 1,62 ± 0,389 1,78 ± 1,002 

Reservatório (2) 11,4 ± 6,087* - - 

BF Areia, ETA 3,03 ± 3,213 1,45 ± 0,758 3,57 ± 2,464 

BF Antracito+Areia, ETA 1,85 ± 1,107 2,65 ± 1,378 4,15 ± 1,268 

BF Areia, extrato bruto 6,0 ± 2,284 3,72 ± 1,345 6,90 ± 1,844** 

BF Antracito+Areia, extrato bruto 8,7 ± 2,795 4,28 ± 1,742 3,88 ± 0,433 

BF Areia, Controle - 3,03 ± 1,012 3,03 ± 1,012 

BF Antracito+Areia, Controle - 4,75 ± 1,043 3,28 ± 0,805 



102 

 

Tabela 10 – Parâmetros de qualidade da água em amostras de água bruta dos reservatórios e tratada 

nos BF, bem como os valores médios encontrados para cada parâmetro avaliado nesta pesquisa 

(conclusão) 

Parâmetro 

Fase 

amadurecimento 

(dias 14 a 19) 

Operação  

(dias 34 a 39) 

Operação  

(dias 54 a 60) 

Média ± Desvio padrão 

Carbono orgânico total (mg L-1)    

Reservatório (1) 2,69 ± 0,260* 4,03 ± 0,315 3,93 ± 0,425 

Reservatório (2) 

 

 

sss((2)(2) 

11,0 ± 0,316* - - 

BF Areia, ETA 3,03 ± 0,731 5,15 ± 1,709 5,62 ± 2,789 

BF Antracito+Areia, ETA 3,10 ± 1,127 5,31 ± 2,144 6,22 ± 2,497 

BF Areia, extrato bruto 11,2 ± 1,176 5,25 ± 0,548 5,96 ± 1,801 

BF Antracito+Areia, extrato bruto 11,0 ± 1,256 4,89 ± 0,579 7,02 ± 3,944 

BF Areia, Controle - 5,25 ± 0,548 5,25 ± 0,548 

BF Antracito+Areia, Controle - 4,89 ± 0,579 5,66 ± 1,937 

Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: 

(-) Não operado durante a fase de amadurecimento;  

(1) água recirculada com inóculos provenientes da ETA; 

(2) água de recirculação com inóculos do extrato bruto;  

* há diferença estatística entre o Reservatório 1 e 2;  

** há diferença estatística entre a turbidez do BF em comparação às outras unidades de tratamento 

 

4.2.2 Desempenho dos biofiltros para remoção de microcistina-LR 

Na Figura 18, são apresentados os dados referentes à eficiência de remoção de MIC-LR 

em função dos BF preenchidos com areia e antracito+areia, durante a fase de tratamento. Os 

tempos iniciais (i.e., 28 a 35 dias) foram marcados por elevadas remoções de MIC-LR nos BF 

de antracito+areia e, para o período que compreende os dias 38 a 45, houve um decaimento de 

sua eficiência, tendência esta que também foi observada em todos os BF. A sua maior eficiência 

foi obtida no dia 28, com remoção de 99% da C0 de MIC-LR. Após o dia 48, observou-se novo 

aumento em suas eficiências (> 75%, 95% e 71 % para Controle, ETA e extrato bruto, 

respectivamente) e decaimentos acentuados a partir do dia 59. 
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Figura 18 – Eficiência de remoção da concentração de MIC-LR (%) durante a fase de tratamento (dias) para os (A) BF Antracito+Areia e (B) BF Areia     

 
Fonte: Elaborado pela autora 

Nota: C0 = 50 µg L-1 de MIC-LR; A linha vermelha indica a eficiência de remoção de 98% da C0 de MIC-LR, cujo valor representa 1,00 µg L-1; Setas vermelhas indicam 

retrolavagem do BF; * indicam casos em que houve diferença significativa (p < 0,05) entre os meios filtrantes e o Controle 
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Já para os BF Areia, os tempos iniciais demonstraram baixas eficiências que não 

ultrapassaram os valores de 40%, 44% e 36% para Controle, ETA e extrato bruto, 

respectivamente, mantendo esse padrão até o dia 52. Após este dia, observaram-se as maiores 

eficiências para estes BF (65%, 67% e 66% para Controle, ETA e extrato bruto, 

respectivamente). No dia 60, assim como para os BF Antracito+Areia, os BF Areia também 

tiveram decaimento acentuado de suas eficiências. 

Para as carreiras de filtração, somente o BF Areia, ETA não foi retirado para o processo 

de retrolavagem de seu MF, sendo que tal prática foi realizada para o BF 

Antracito+Areia,Controle (dias 31 e 38), BF Antracito+Areia, extrato bruto (dia 31), BF 

Antracito+Areia, ETA (dia 38), BF Areia, extra bruto e Controle (dia 52). 

De acordo com os testes estatísticos, não houve diferença significativa (p >0,05) nas 

remoções de MIC-LR entre as diferentes configurações dos BF. Já para os dias 28, 34, 49, 52 e 

55 de operação, houve diferença estatística (p < 0,05) em relação à eficiência de remoção entre 

os MF Areia (Figura 18-A) e Antracito+Areia (Figura 18-B). 

4.3 Análise taxonômica do consórcio bacteriano  

No BF Antracito+Areia com inóculo ETA, foram obtidos totais de 556 e 669 Unidades 

Taxonômicas Operacionais (operational taxonomic units – OTU) para as amostras coletadas 

nos dias 0 e 60, respectivamente, com cerca de 25 filos diferentes representados. Comparando 

as sequências obtidas pela metodologia do 16S rRNA do pellet da amostra de água contendo 

inóculo da ETA no dia 0, com o pellet coletado após 60 dias de operação, o consórcio bacteriano 

que se desenvolveu no interior da unidade foi mais diversificado (Shannon Index = 5,33) do 

que em seu início (Shannon Index = 4,76). No dia 0, o filo predominante foi o Bacteroidota 

(~43%), seguido por Proteobacteria (~35%), Actinobacteriota (~7%) e Firmicutes (~6%); 

diferentemente do observado ao final do experimento, dos quais Proteobacteria (~32%), 

Bacteroidota (~24%), Planctomycetota (~19%) e Actinobacteriota (~10%) eram os filos 

predominantes (Figura 19-A). Comparando as famílias bacterianas presentes, foi observada a 

predominância da Weeksellaceae (~37%) e Xanthomonadaceae (~18%), Flavobacteriaceae 

(~21%) e Gemmataceae (~17%) nos dias inicial e final do experimento, respectivamente 

(Figura 19-B). Os resultados encontrados mostraram que o consórcio bacteriano no final do 

experimento foi mais diversificado, correlacionando-se a possível eficiência do BF na remoção, 

por biodegradação, de MIC-LR. 
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Figura 19 – Taxonomia do consórcio bacteriano do pellet da amostra coletada no dia 0 (i.e., início da fase de amadurecimento) e 60 (i.e., final da operação) 

retirado do BF amadurecido com melhor desempenho na remoção de MIC-LR. Pellet: amostras coletadas no dia 0; Saída: amostras coletadas no dia 60; (p) 

filo; (c) classe; (o) ordem e (f) família 

 
Fonte: Elaborado pela autora 
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5 Discussão 

5.1 Remoção de MIC-LR nos BF em ensaios em batelada 

No ensaio em batelada com MF não amadurecidos, foram avaliados os parâmetros tipo 

de MF (areia versus antracito), camada simples versus dupla camada e tc entre os MF e a água 

com MIC-LR. Para o ensaio com os MF amadurecidos, além dos parâmetros citados 

anteriormente, os BF de camada simples de areia e dupla camada de antracito+areia foram 

previamente amadurecidos durante 25 dias, com inóculos diferentes. Desta forma, avaliou-se 

também a influência do MF amadurecido versus não amadurecido, e do tipo de inóculo (ETA 

versus extrato bruto). 

No geral, os ensaios em batelada demonstraram maiores eficiências de remoção para 

MF não amadurecidos (Figura 15), principalmente para os BF preenchidos com antracito. 

Quando não amadurecidos, os BF tiveram eficiências médias entre 89% e quase 100% de 

remoção de MIC-LR. Quando amadurecidos, houve o decaimento de suas eficiências médias 

(~69% e 51% para inóculo ETA e extrato bruto, respectivamente) em relação ao primeiro ensaio 

(Figura 16). Por outro lado, BF com areia, amadurecidos ou não, apresentaram as menores 

eficiências em ambos os ensaios (Figura 16 e Figura 17), alcançando médias de 25% para 

Controle e 18% inóculo ETA e extrato bruto, respectivamente. 

 Em MF não amadurecidos, as características granulométricas e os espaços intersticiais 

disponíveis favorecem a ocorrência dos mecanismos físico-químicos de filtração (LIBÂNIO, 

2010). A adição do antracito como MF resultou em melhoria no desempenho dos BF utilizados 

nesta pesquisa, o que pode estar relacionado às suas características físicas. Observa-se, pela 

Tabela 8, que os grãos de antracito apresentam maior porosidade e menor esfericidade, quando 

comparados aos grãos de areia. Tais características permitem uma maior área superficial para 

que as partículas presentes no meio sejam transportadas e se fixem aos grãos. Por outro lado, 

durante o amadurecimento dos MF, os vazios intersticiais vão se reduzindo e menores retenções 

pelos grãos serão observadas, refletindo no aumento da concentração de MIC-LR na água 

tratada. Independentemente do MF, tal situação foi evidenciada em todos os BF, cujas 

eficiências foram reduzidas após amadurecimento. 

Durante os 210 min do ensaio com MF não amadurecido, as eficiências de remoção 

variam entre as diferentes configurações de BF (Figura 16), com melhor desempenho para 

aquelas unidades que continham antracito (Figura 16-A). Os tempos iniciais do ensaio (i.e., 30, 

60 e 90 min) foram marcados por remoções > 85%, sendo este resultado atribuído, novamente, 

às suas características granulométricas. Após este período, os BF com antracito tiveram 
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pequenas reduções em suas eficiências, ao contrário dos BF de Areia, nos quais se observou 

melhora em seu desempenho. Mesmo assim, os resultados demonstraram que a eficiência global 

dos BF preenchidos com antracito foram superiores ao de areia (Figura 16-C). 

O fator tc neste experimento não foi estatisticamente significativo (p < 0,05). É possível 

que outros parâmetros, além do tempo, possam exercer maior influência no desempenho dos 

BF como, por exemplo, os mecanismos de filtração que atuam no início do processo. Mesma 

hipótese foi relatada no estudo de Drogui et al. (2012), que demonstraram que as remoções das 

diferentes concentrações iniciais de MIC-LR (C0 = 20, 26 e 47 µg L-1) em BF preenchidos com 

antracito nos tc 1, 4, 6 e 18 h foram menores nas primeiras alimentações, variando entre 65% 

(C0 = 26 µg L-1), 35% (C0 = 20 µg L-1) e 51% (C0 = 47 µg L-1), quando comparadas às eficiências 

finais (i.e., após 18 h) de 70% (C0 = 26 µg L-1), 95% (C0 = 20 µg L-1) e 53% (C0 = 47 µg L-1). 

Desta maneira, recomendam-se novos estudos com a utilização da dupla camada em diferentes 

tc, porém com mais réplicas, para que se possa analisar melhor a variabilidade de cada condição. 

Já no ensaio com MF amadurecidos (Figura 17-A), a influência dos MF amadurecidos 

e não amadurecidos, bem como a presença do antracito (i.e., como dupla camada), foram 

significativos na eficiência média final dos BF (Figura 17-B e Figura 17-C). Entre os BF 

amadurecidos, aqueles com inóculo da ETA obtiveram eficiências médias de 18% (BF Areia) 

e 69% (BF Antracito+Areia) e, para os inóculos do extrato bruto, 18% (BF Areia) e 51% (BF 

Antracito+Areia) (Figura 17-B). Já para os BF não amadurecidos, a eficiência média foi de 19% 

(BF Areia, Controle) e 99% (BF Antracito+Areia, Controle)] (Figura 17-B). Além disto, ao se 

adicionar o antracito, como dupla camada, observou-se melhor eficiência média de remoção de 

MIC-LR (~ 71%), quando comparado à camada simples (~19%) (Figura 17-C).  

Mesmo com a redução de desempenho após amadurecimento, as características 

granulométricas do antracito como, por exemplo, seu menor coeficiente de uniformidade em 

relação à areia, podem ter contribuído para as maiores remoções de MIC-LR (Figura 17-B). 

Isto se refletiu nas eficiências médias de remoções, que foram superiores às encontradas nos 

BF Areia (Figura 17-C). Esta observação pode estar ligada ao fato de que a adição do antracito 

como MF fará com que no interior do BF haja maior porosidade e vazios intersticiais 

disponíveis (LIBÂNIO, 2010), ao contrário da areia. Além disto, permite que as retenções de 

MIC-LR em seu interior ocorram em profundidade, ao contrário da areia (i.e., superficialmente) 

(BRANDT et al., 2017). No estudo de Duran Romero et al. (2020), somente após 90 dias de 

amadurecimento, os autores observaram que a formação de biofilmes em grãos de areia ocorreu 

nas camadas superficiais. Desta maneira, em BF Areia, a camada mais superficial pode refletir 



108 

 

na maior atividade do consórcio bacteriano e, consequentemente, na formação dos biofilmes 

(ZHU; BATES, 2013). 

As eficiências dos BF previamente amadurecidos com inóculos da ETA e extrato bruto, 

por outro lado, foram menores quando comparadas às dos Controles. Porém, quando 

comparados entre si, os BF Antracito+Areia alcançaram melhor remoção do que o BF Areia, 

independentementemente do tipo de inóculo utilizado para o seu amadurecimento (Figura 17-

B). Novamente, as características granulométricas do antracito poderiam ter contribuído para 

as maiores retenções da fração dissolvida de MIC-LR, por meio dos mecanismos físico-

químicos, quando comparado aos BF Areia. Assim como no ensaio com MF não amadurecidos, 

observou-se que, após 120 min, as retenções nos BF permaneceram constantes, indicando 

possível saturação nos MF. Todavia, na presente pesquisa, amadurecidos ou não, os BF 

Antracito+Areia superaram aqueles de camada simples, indicando que o acréscimo do antracito 

à camada filtrante foi preponderante para a eficiência final de remoção de MIC-LR nos BF. 

Comparando os BF amadurecidos, a eficiência de remoção de MIC-LR pelo consórcio 

bacteriano da ETA foi maior em comparação à do extrato bruto (Figura 1817-B). Este resultado 

é importante para sugerir indícios de que os próprios microrganismos das ETA são capazes de 

metabolizar MIC-LR.  Zeng et al. (2013), Santos et al. (2016) e Malta (2018) demonstraram a 

capacidade destes consórcios autóctones em biodegradar MIC-LR e a possibilidade de sua 

aplicação como inóculos em BF. 

5.2 Eficiência de remoção de MIC-LR em biofiltros em ensaio contínuo 

Inicialmente foi considerada uma fase de amadurecimento, na qual os BF foram 

operados com taxas de filtração reduzidas. Esta abordagem teve como objetivo o 

amadurecimento dos MF, por meio da colonização dos consórcios bacterianos. Para isto, as 

características da qualidade da água bruta e granulometria do MF foram avaliadas quanto às 

suas contribuições para a formação de um biofilme ativo no interior das unidades de tratamento. 

Durante a fase de amadurecimento, as características da qualidade da água recirculada 

com inóculo da ETA e do extrato bruto foram diferentes entre si (p < 0,05) (Tabela 10). As 

principais diferenças foram relacionadas aos parâmetros pH e turbidez (p < 0,05), nos quais, 

para os BF amadurecidos com inóculo do extrato bruto, o pH manteve-se entre 6,3 (afluente) a 

6 (saída), respectivamente. Tal característica pode ser atribuída, possivelmente, à presença de 

grande quantidade de partículas dissolvidas na água, levando a valores de condutividade elétrica 

(> 466,7 µS cm-1) relativamente elevados. Já para os BF amadurecidos com inóculo da ETA, 

os resultados encontrados são condizentes com valores médios de pH 6,0 e 9,0, esperados em 
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água pós-filtração em ETA (BRASIL, 2021), além de outros estudos (SANTOS et al., 2020; 

LEÓN et al., 2022).  Para a fase de tratamento, todos os BF produziram água tratada com 

características de qualidade semelhante (p <0,05) (Tabela 10), com exceção apenas da turbidez 

no BF Areia, extrato bruto (p <0,05) (dias 54 a 60) em relação aos demais BF.  

O pH do meio pode influenciar na hidrólise e no processo de biodegradação da MIC-

LR. Segundo Harada et al. (1996), em condições de pH extremos, a hidrólise da cianotoxina 

foi mais lenta, sendo necessárias aproximadamente 10 semanas em pH 1,0; e mais de 12 

semanas em pH 9,0 para biodegradação de 90% de sua concentração inicial (C0 = 30,0 µg mL-

1). Guo et al. (2021) também observaram reduções na biodegradação de MIC-LR (C0 = 2,0 µg 

mL-1) em pH 5,0 e 9,0. Por outro lado, em pH 7,0, os autores observaram 100% de remoção da 

cianotoxina. Desta maneira, em termos práticos, as condições de qualidade da água que 

continha inóculo da ETA (pH 8,04) foram mais adequadas para a remoção de MIC-LR, em 

comparação à do extrato bruto (pH 6,30), pois podem favorecer a hidrólise e a biodegradação 

no interior dos BF amadurecidos. 

 Durante o ensaio contínuo, a temperatura variou de 8,5 a 19,7 ºC (INMET, 2022) e, 

embora não tenha sido escopo da presente pesquisa avaliar a influência da temperatura, o 

monitoramento deste parâmetro deverá ser considerado em pesquisas futuras, pois a 

temperatura refletirá diretamente nos mecanismos biológicos no interior das unidades, 

principalmente na formação de biofilmes (LIU et al., 2001; EMELKO et al., 2006). Condições 

extremas de temperatura (i.e., < 5ºC e/ou > 30ºC) poderão comprometer o amadurecimento dos 

biofilmes (VELTEN et al., 2011) e as remoções de matéria orgânica (HUCK et al., 1998) e de 

MIC-LR (KANSOLE; LIN, 2016) pelo consórcio bacteriano, devido à relação deste parâmetro 

com o metabolismo de microrganismos (EMELKO et al., 2006; HALLÉ; HUCK; PELDSZUS, 

2015; GONG, 2018).  

 No ensaio contínuo, novamente os BF Antracito+Areia apresentaram as melhores 

eficiências de remoção de MIC-LR, quando comparados aos BF Areia (Figura 18). Os tempos 

iniciais, em ambos os ensaios realizados, foram marcados por maiores remoções de MIC-LR, 

principalmente para o Controle. Esta melhor performance pode ser associada às características 

granulométricas do MF, que favoreceram o desempenho dos mecanismos físico-químicos na 

unidade, como explicado anteriormente.  

Pelas fotomicografias dos grãos de antracito (Figura 20-A) e areia (Figura 20-B), a partir 

de Microscópio Eletrônico de Varredura (Scanning eléctron microscope - MEV), retirados das 

pesquisas de Zeng et al. (2017) e Abdel-Malek, Meyer e Herzig (2012), observam-se mais 

superfícies irregulares no antracito do que no grão de areia. Além disto, o antracito oferece 
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maior área superficial e vazios intergranulares para que as partículas de MIC-LR, que possuem 

tamanho de 343 Angstrom (Å) (i.e., 3,46 x 10-6 cm) (PUBCHEM, 2022; ROYAL SOCIETY 

OF CHEMISTRY, 2022), possam aderir mais ao MF, quando comparado à areia. Tais 

características, intrínsecas do MF antracito, possivelmente permitem que os mecanismos físico-

químicos possam atuar de maneira mais eficaz, resultando em retenções maiores de MIC-LR, 

como foi observado nesta pesquisa.  

 

Figura 20 – Fotomicrografia obtida por MEV dos grãos de (A) antracito e (B) areia  

 
Fonte: Abdel-Malek, Meyer e Herzig (2012) e Zeng et al. (2017) 

 

Por outro lado, pouco se pôde inferir sobre a contribuição dos mecanismos de 

biodegradação nesta pesquisa, provavelmente devido ao período relativamente curto (i.e., 28 

dias) da fase de amadurecimento e à não formação de um biofilme ativo. Associado a isto, 

mesmo durante a fase de tratamento (i.e., 32 dias), as elevadas remoções de MIC-LR 

provenientes da ação dos mecanismos físico-químicos podem ter limitado o desenvolvimento 

mais acentuado do consórcio microbiano, devido à menor disponibilidade no meio de MIC-LR 

para os microrganismos presentes. Greenstein et al. (2018) observaram que, somente após 224 

e 85 dias de amadurecimento, eficiências de remoção de 63% e 12% dos microcontaminantes 

manganês (C0 = 135 µg L-1) e compostos orgânicos (i.e., fármacos) (C0 = 100 ng L-1, isto é, 0,1 

µg L-1), respectivamente, foram obtidas em seus BF preenchidos com antracito. Após 12 meses, 

Shirey, Thacker e Olson (2012) observaram que a limitação de nutrientes refletiu em diferenças 

entre os consórcios bacterianos do início e do fim da fase de amadurecimento de BF de 

Antracito. 
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Zhang et al. (2015) investigaram a eficiência de remoção do nitrogênio orgânico 

dissolvido (NOD) (C0 = 1,5 mg L-1), precursor de subprodutos de desinfecção no tratamento de 

água, em BF de antracito (te = 3-4 mm, ɛ = 52,9%) e de areia (te = 0,8-1,6 mm, ɛ = 45%) de 

uma ETA, amadurecidos por um período de 38 dias. Na fase inicial da operação, as eficiências 

obtidas para os BF de antracito e areia foram de 1,6 e 2,8%, respectivamente, sendo que tal 

resultado foi relacionado aos mecanismos físico-químicos. Já em sua fase final (i.e., 38 dias), 

as eficiências foram de 49 e 25,2% na remoção de NOD nos BF de antracito e areia, 

respectivamente, atribuídas ao acréscimo do mecanismo de biodegradação. Assim como na 

presente pesquisa, os autores atribuíram os resultados às características granulométricas dos 

meios, sendo que a maior porosidade e a maior área superficial do antracito favoreceram, além 

da remoção dos contaminantes na água, o desenvolvimento de um biofilme ativo. 

 Todavia, independentemente do amadurecimento dos BF, os resultados desta pesquisa 

demonstraram o potencial do antracito em remover MIC-LR. Utilizando MEV, Li, Z. et al. 

(2017) observaram a presença de poros em antracito (Figura 21), associando esta característica 

à porosidade e à melhor capacidade de reter partículas. Nota-se, também, que o antracito oferece 

mais proteção contra o cisalhamento, com consequente formação de biofilmes mais aderidos à 

sua superfície. Tal aspecto é de extrema importância para BF, uma vez que é desejável o 

desenvolvimento de biofilmes ativos e bem aderidos. 

 

Figura 21 – Fotomicrografia obtida por MEV que demonstra a presença de microporos presentes em 

grão de antracito 

 
Fonte: Li, Z. et al. (2017) 
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Neste aspecto, no estudo de Duran Romero et al. (2020) pelas características dos grãos 

de areia, observa-se que o desenvolvimento de biofilme se deu de forma superficial e que suas 

características oferecem bem menos proteção contra cisalhamentos (Figura 22). Desta maneira, 

os biofilmes em unidades com MF preenchidos com areia possivelmente seriam mais sujeitos 

à perda da camada biológica, principalmente durante o processo de retrolavagem. Associado a 

isto, observa-se também uma maior tendência à não retenção de partículas que sejam menores 

que o diâmetro dos grãos de areia, como é o caso da MIC-LR. Tal situação pode explicar, ao 

menos em parte, as baixas eficiências de remoção obtidas pelos BF Areia nesta pesquisa, tanto 

nos ensaios em batelada, quando no contínuo. 

 

Figura 22 – Fotomicrografia obtida por MEV dos grãos de areia retiradas da camada do topo de um 

BF (A e B) no dia 0: 250x e 550x; (C e D) no dia 45 de operação: 300x e 550x e (E e F) no dia 90 de 

operação: 300x e 550x 

 

 

Fonte: Duran Romero et al. (2020) 

Nota: Círculos em vermelho demonstram a evolução do biofilme no grão de areia 
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Devido ao grande potencial do antracito em remover MIC-LR, recomenda-se que, 

futuramente, testes em batelada sejam conduzidos para investigar o potencial do MF em 

remover cianotoxinas. Além destas, outros microcontaminantes da água podem ser removidos, 

como demonstrado por Gude, Rietveld e Van Halem (2018). Após 72 dias de amadurecimento 

com inóculos provenientes de água subterrânea, seus BF de areia (te = 1,4 a 2,0; porosidade = 

0,39) e antracito (te = 2,0 a 4,0; porosidade = 0,46) removeram 22% e 27% de arsênio da água 

(C0 = 3,4 µg L-1), respectivamente. Estudos como este e o da presente pesquisa, demonstram a 

importância da compreensão dos processos físico-químicos que ocorrem no antracito, sendo 

este assunto ainda não muito amplamente compreendido quanto os processos de adsorção 

envolvidos em filtros preenchidos com CAG (WANG et al., 2007; DROGUI et al., 2012). 

  Dentre os BF amadurecidos, o BF Antracito+Areia, ETA apresentou a melhor 

eficiência durante a fase de tratamento. Embora o potencial destes inóculos não tenha sido 

evidenciado devido aos resultados estatísticos (p > 0,05), ainda assim esta pesquisa demonstrou 

o potencial da utilização dos microrganismos da própria ETA como inóculos. Malta (2018) 

também havia demonstrado a possibilidade da utilização destes microrganismos como inóculos, 

uma vez que foram capazes de reduzir em 90% (C0 = 100 µg L-1) a concentração de MIC-LR 

na água. Além destas considerações, a presente pesquisa reforça a limitada eficiência de 

remoção de filtros rápidos com camada simples de areia, usualmente empregada em ETA de 

ciclo completo, na remoção da fração dissolvida de MIC-LR.  

Nas condições testadas nesta pesquisa, ao final da fase de tratamento, apenas o BF Areia 

(inóculo ETA) não passou por qualquer processo de retrolavagem durante o período. Uma das 

possíveis razões pode ser atribuída à qualidade da água bruta utilizada para o seu 

amadurecimento, já que esta apresentou menor turbidez e partículas coloidais, em comparação 

com a água recirculada com extrato bruto (Tabela 10). Desta maneira, dois aspectos relevantes 

são apontados nesta pesquisa. O primeiro, é a utilização de BF para a remoção de água 

contaminada com MIC-LR como uma unidade de tratamento avançado, devendo ser instalados 

após a etapa de clarificação, pois requerem uma certa qualidade da água afluente, e antes da 

desinfecção, para que haja o crescimento de um consórcio bacteriano em seu interior e 

desenvolvimento de biofilmes. Já o segundo, aponta o grande potencial da utilização do 

antracito em dupla camada, seja em filtros rápidos ou em BF. Pesquisas futuras são necessárias 

para elucidar outros aspectos que possam otimizar a utilização deste MF e dos BF e contribuir 

para o desenvolvimento desta tecnologia de tratamento avançado de água. 
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5.3 Taxonomia do consórcio bacteriano formado em BF amadurecido com melhor 

desempenho na remoção de MIC-LR 

Os resultados obtidos do sequenciamento do gene 16S rRNA para as amostras do pellet 

do BF Antracito+Areia (inóculo ETA) demonstraram maior diversidade entre os consórcios 

bacterianos no final (dia 32) (Índice de diversidade de Shanon = 5,33), quando comparado ao 

início (dia 0) (Índice de diversidade de Shanon = 4,76) da fase de operação (Figura 19). Mesmo 

com o curto período de amadurecimento realizado nesta pesquisa, foi possível observar que 

houve o desenvolvimento de microrganismos no interior da unidade. Mesmo com um biofilme 

não maduro e biologicamente ativo, o BF Antracito+Areia (inóculo ETA) apresentou as 

melhores eficiências de remoção dentre os BF que passaram pela fase de amadurecimento, o 

que poderia ser um indicativo da presença de potenciais microrganismos capazes de 

biodegradar MIC-LR. 

No início do amadurecimento, os filos Bacteroidota (~43%) e Proteobacteria (~35%) 

foram predominantes, caracterizados principalmente pelas famílias Weeksellaceae (~37%) e 

Xanthomonadaceae (~18%). Tais comunidades têm sido reportadas em outros estudos que 

avaliam consórcios bacterianos provenientes de filtros rápidos de (LI, C. et al., 2017; LIU et 

al., 2017; MALTA, 2018). Além disto, são apontadas como microrganismos capazes de 

biodegradar contaminantes de difícil remoção (i.e., recalcitrantes) (LU et al. 2015; 

THELUSMOND; STRATHMANN; CUPPLES, 2016; MUKHERJEE et al., 2017; MERY-

ARAYA et al., 2019). No entanto, ainda faltam mais evidências sobre a capacidade destes 

microrganismos em biodegradar MIC-LR. 

Já no final do experimento desta pesquisa, observou-se uma inversão da dominância dos 

filos Proteobacteria (~32%) e Bacteroidota (~24%), representados por maior abundância 

relativa das famílias Flavobacteriaceae (~21%) e Gemmataceae (~17%). Particularmente, o filo 

Proteobacteria tem sido associado à degradação de compostos tóxicos e recalcitrantes, além de 

alguns microrganismos pertencentes a estes filos já serem reconhecidos pela capacidade em 

biodegradar MIC-LR (Tabela 7). Todavia, não foram encontrados estudos que associem as 

famílias Flavobacteriaceae e Gemmataceae como microrganismos capazes de biodegradar 

MIC-LR. A técnica molecular utilizada nesta pesquisa não foi capaz, por si só, de associar 

diretamente estas famílias às reduções de MIC-LR no BF, sendo necessários estudos mais 

aprofundados e a utilização de outras ferramentas moleculares.  
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6 Conclusão 

Neste capítulo, a utilização de BF para o tratamento de águas contaminadas com MIC-

LR foi investigada, em escala laboratorial. Foram analisadas as influências de diferentes 

condições e parâmetros na eficiência de remoção de MIC-LR, além da qualidade da água tratada 

nos BF. Os parâmetros analisados foram: características granulométricas dos MF, BF 

preenchidos com camada simples ou dupla, tempo de contato, amadurecimento dos MF e 

inóculos da ETA e extrato bruto. Já os parâmetros físico-químicos turbidez, pH, condutividade 

elétrica e COT foram analisados para caracterizar a qualidade da água bruta e tratada. 

Nos ensaios em batelada com MF não amadurecidos, os BF preenchidos com antracito 

obtiveram as melhores eficiências, quando comparadas às do BF Areia, principalmente nos 

tempos iniciais do ensaio. Após amadurecimento, os BF com antracito continuaram a apresentar 

as melhores eficiências de remoção da fração dissolvida de MIC-LR. Com isto, nota-se que as 

características do antracito favoreceram uma melhor atuação dos mecanismos físico-químicos 

de filtração no interior destas unidades, resultando na diminuição de MIC-LR na água tratada.  

Para o ensaio contínuo, mesmo após 28 dias de amadurecimento dos MF, durante a fase 

de tratamento de água, os mecanismos físico-químicos ainda pareceram prevalecer em relação 

aos mecanismos de biodegradação, como sugerido pelas elevadas eficiências obtidas no caso 

do BF Antracito+Areia, Controle. Dentre os BF amadurecidos, ainda assim, as melhores 

eficiências de remoção foram relacionadas à presença do antracito como MF, quando 

comparados àqueles BF Areia. Ressalta-se que o curto tempo de amadurecimento da presente 

pesquisa possivelmente dificultou a visualização dos mecanismos de biodegradação, uma vez 

que provavelmente não houve tempo suficiente para a formação de um biofilme ativo. Desta 

maneira, é importante que pesquisas futuras contemplem um maior intervalo de 

amadurecimento para esta etapa de dimensionamento dos BF. 

Comparando-se as eficiências dos BF amadurecidos, o BF Antracito+Areia, ETA 

obteve o melhor desempenho dentre todas as unidades, demonstrando o potencial de inóculos 

autóctones serem utilizados para o amadurecimento de BF. Apesar do curto tempo de operação 

(i.e., 60 dias) e da não formação do biofilme ativo em seu interior, a análise taxonômica apontou 

maior diversidade de consórcio bacteriano ao final do tratamento. Tal resultado demonstra que 

microrganismos estivessem se desenvolvendo sob as condições de elevadas concentrações de 

MIC-LR e, possivelmente, utilizando-a para seu crescimento e consequente formação de 

biofilme.  
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CAPÍTULO 4: SÍNTESE DOS RESULTADOS, RECOMENDAÇÕES 

PARA PESQUISAS FUTURAS E CONSIDERAÇÕES FINAIS 

A relevância desta pesquisa foi demonstrada pelos resultados obtidos em cada capítulo 

que compõe esta tese. Como uma visão que vai desde o manancial, até o consumidor, a 

qualidade da água para consumo humano e a saúde pública são assuntos que devem ser 

avaliados de maneira conjunta, além de serem fundamentais no desenvolvimento de soluções e 

tecnologias de tratamento que otimizem a produção da água, de forma eficiente e segura para a 

população. Os principais resultados encontrados na presente pesquisa foram sintetizados na 

Figura 23 e na Figura 24. 

Como demonstrado no Capítulo 2, a eutrofização no manancial Cascata refletiu em 

concentrações elevadas de MIC-LR durante o período analisado. Outro agravante diz respeito 

à ETA que trata este manancial, pois esta provavelmente possui eficiência limitada na remoção 

deste contaminante. Desta maneira, a análise de risco não-carcinogênico realizada nesta 

pesquisa (Figura 23) apresentou indícios de que a população estaria exposta a concentrações de 

MIC-LR superiores àquelas estabelecidas pelas diretrizes da OMS e USEPA, com possibilidade 

de ocorrência de efeitos adversos à saúde de crianças e adultos, especialmente de crianças (< 

5anos), com QR > 1. Já no Guarapiranga, a adição de uma tecnologia de tratamento avançado 

(i.e., ultrafiltração) possivelmente reduziu as probabilidades de exposição à MIC-LR. Ressalta-

se que os valores estimados se basearam em estudos da literatura, sendo necessário que 

pesquisas futuras realizem tal análise, baseando-se nas condições operacionais da ETA que se 

deseja avaliar. Desta maneira, por meio da utilização da análise de risco não-carcinogênico, foi 

possível inferir a importância da ferramenta para a saúde pública e qualidade da água para 

consumo humano.  

Em pesquisas futuras, sugere-se a avaliação da eficiência dos processos unitários por 

meio da realização de ensaios jart-test e ensaios em escala piloto, mais próximos às condições 

operacionais das ETA. Com isto, será possível simular diferentes cenários de remoção da MIC-

LR, baseando-se nas concentrações observadas em seu manancial. De posse destes resultados, 

a aplicação das ferramentas de análise de risco, preconizada na metodologia do PSA, será 

essencial para minimizar riscos e impactos ao processo de tratamento de água e à saúde pública.  
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Figura 23 – Resumo das principais etapas de execução da análise de risco referente a ingestão de água contaminada com MIC-LR, em dois sistemas de 

abastecimento que empregam diferentes tecnologias de tratamento de água, além da estimativa da probabilidade de excedência dos valores de referência da 

OMS e USEPA para crianças (< 5anos) e crianças e adultos 

 

Fonte: Elaborado pela autora
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Após detectado o risco potencial da ingestão de água contaminada com MIC-LR, 

proveniente de manancial eutrofizado e do tratamento possivelmente inadequado na ETA 

correspondente, o Capítulo 3 buscou investigar fatores intervenientes no tratamento de água 

com vistas a aumentar a eficiência das ETA na remoção da cianotoxina. Desta maneira, BF 

foram construídos e suas eficiências de remoção foram avaliadas em ensaios em batelada e 

contínuo (Figura 24). Independentemente do amadurecimento com inóculo da ETA e extrato 

bruto, nos ensaios em batelada, os BF preenchidos com antracito obtiveram as melhores 

eficiências de remoção da fração dissolvida de MIC-LR, quando comparado aos BF de areia. 

Tal eficiência permaneceu durante o ensaio contínuo, novamente demonstrando o grande 

potencial do antracito em atuar na remoção do contaminante.  

Dentre os BF amadurecidos, a camada dupla de antracito+areia com inóculo da ETA 

obteve desempenho próximo ao do Controle. Contudo, devido à curta fase de amadurecimento 

realizada nesta pesquisa, não foi observado o desenvolvimento de um biofilme ativo no interior 

da unidade. Mesmo sendo observado um aumento da diversidade do consórcio bacteriano do 

dia 0 (i.e., início) para o dia 60 (i.e., último dia do experimento), a contribuição destes 

microrganismos na remoção de MIC-LR não pôde ser comprovada, sendo importante que 

outras pesquisas sejam conduzidas para entender o papel destes inóculos na biodegradação da 

cianotoxina. 

Como demonstrado nesta pesquisa, as características granulométricas do antracito 

favoreceram que os mecanismos físico-químicos de filtração superassem àqueles da areia, com 

maiores retenções da fração dissolvida de MIC-LR, configurando em maiores eficiências. Em 

pesquisas futuras, recomenda-se que os BF sejam configurados com dupla camada, variando-

se outros fatores, como: maior/menor altura do MF, TAS, maior tempo de operação diária, 

diferentes granulometrias de antracito, influência da retrolavagem com água contendo agentes 

desinfetantes, dentre outros. Além destes, com o objetivo de desenvolver biofilmes ativos no 

interior da unidade, considerar maior tempo de amadurecimento e operação dos BF. Caso haja 

o desenvolvimento, recomenda-se também avaliar qual a contribuição dos mecanismos de 

biodegrdação, juntamente com os fisico-químicos, na remoção de MIC-LR na água tratada. Por 

fim, a capacidade destes BF em remover outras cianotoxinas, contaminantes e 

microcontaminantes deve ser considerada, pois estes estão, cada vez mais, sendo detectados em 

mananciais de abastecimento público. 

Em pesquisas futuras recomenda-se avaliar o potencial da utilização do antracito na 

remoção, não apenas de cianotoxinas, mas de outros contaminantes da água. A análise da 

influência de diferentes alturas de MF, taxas de aplicação superficial, tempos de contato e 
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granulometrias em BF no mecanismo físico-químico de tratamento são de extrema importância 

para a definição dos melhores parâmetros construtivos destas unidades. Além destes fatores, a 

compreensão da temperatura, da limitação de nutrientes (i.e., fontes de alimento e energia para 

o metabolismo dos microrganismos), do tempo de amadurecimento e operação devem ser 

analisados, pois estes interferem no desenvolvimento de biofilmes ativos bem como no 

mecanismo de biodegradação. Por fim, recomenda-se a utilização de outras técnicas 

moleculares para a identificação e entendimento do metabolismo de consórcios bacterianos 

capazes de biodegradar a MIC-LR. 
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Figura 24 – Esquema das principais etapas realizadas no Capítulo 3: ensaios em batelada com meios filtrantes não amadurecidos e amadurecidos e ensaio 

contínuo, com as melhores eficiências observadas para biofiltros preenchidos com antracito. Para o biofiltro amadurecido com inóculo da ETA, ainda foi 

realizada análise taxonômica do consórcio bacteriano que se desenvolveu no interior da unidade 

 

Fonte: Elaborado pela autora
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