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1- INTRODUCAO

Uma conseqiiéncia dos impactos antrOpicos nos ecossistemas aquaticos é a ocorréncia de
processo de eutrofizacdo acelerado, causando um enriquecimento artificial desses
ecossistemas pelo aumento das concentracbes de nutrientes na agua, principalmente
compostos nitrogenados e fosfatados, que resulta num aumento dos processos haturais da
producdo biolégica em rios, lagos e reservatorios. As principais fontes desse enriquecimento
tém sido identificadas como sendo as descargas de esgotos domésticos e industriais dos

centros urbanos e das regides agricultaveis.

A eutrofizacdo artificial produz mudangcas na qualidade da agua incluindo a reducdo de
oxigénio dissolvido, da biodiversidade aquatica, a perda das qualidades cénicas, a morte
extensiva de peixes e 0 aumento da incidéncia de floracbes de microalgas e cianobactérias.
Essas floracdes podem provocar o aumento no custo do tratamento da 4gua de abastecimento
e problemas relacionados a saude publica, podendo gerar danos ao figado, sistema nervoso e
epiderme (AZEVEDO & BRANDAO, 2003).

A principal preocupacdo com o aumento da ocorréncia de floracbes de cianobactérias em
mananciais de abastecimento de agua é a capacidade de esses microrganismos produzirem e
liberarem para o meio liquido toxinas (cianotoxinas) que podem afetar a saude humana. A
contaminacgdo pode ocorrer pela ingestdo acidental da agua, como por contato em atividades
de recreacéo, ou ainda pelo consumo de pescado contaminado. Entretanto, a principal via de
intoxicacdo € pelo consumo oral da 4gua de abastecimento publico, que ndo recebe um

tratamento adequado para remocao dessas toxinas.

As cianotoxinas formam um grupo de substancias quimicas bastante diverso, e sao
caracterizadas de acordo com os diferentes efeitos tdxicos que causam em organismos
vertebrados. Algumas cianotoxinas s&do neurotdxicas e bastante potentes (anatoxina-a,
anatoxina-a(s), saxitoxinas), outras sdo principalmente téxicas ao figado (microcistinas,
nodularina e cilindrospermopsina) e outras ainda podem ser irritantes ao contato, consideradas
como endotoxinas pirogénicas, como as produzidas por bactérias Gram negativas. Algumas
dessas cianotoxinas causam a morte de mamiferos, por parada respiratria, ap0s poucos
minutos de exposi¢cdo e por essa acao rapida, tém sido identificadas como alcaléides ou
organofosforados neurotdxicos. Outras atuam menos rapidamente e séo identificadas como

peptideos ou alcalbides hepatotdxicos.
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O controle das cianobactérias em mananciais de abastecimento é importante devido ao seu
potencial toxico. A Portaria n® 518 do Ministério da Saude (BRASIL, 2004), relativa as Normas
de Qualidade para Agua de Consumo Humano (Potabilidade), estabelece que os responsaveis
por estaces de tratamento de agua para abastecimento publico devem realizar monitoramento
de cianobactérias e controle de cianotoxinas nos mananciais. Também a Resolucdo CONAMA

n°357 (BRASIL, 2005) contempla o monitoramento des tes organismos.

Métodos para evitar alto grau de contaminacdo dos mananciais devem ser aplicados para que
nao se tenha proliferacdo desses microrganismos téxicos, e se garanta uma boa qualidade da
agua para consumo. O processo de Lagoas de Estabilizacdo constitui uma tecnologia de
tratamento de esgoto atraente para pequenas e médias comunidades, principalmente devido
ao baixo custo e simplicidade operacional, boa eficiéncia de remocao de poluentes orgéanicos e
patégenos. Entretanto, estes sistemas constituem-se em corpos d'agua artificialmente
eutrofizados, com o seu efluente apresentando elevada concentracdo de nutrientes N e P,
promovendo condi¢des suscetiveis a intensa proliferagdo de cianobactérias e conseqiente
producéo de toxinas. Este fato aponta a necessidade de reavaliagdo do uso sem critérios deste
tipo de tecnologia de tratamento de esgotos, principalmente quando o corpo receptor do

efluente tratado for utilizado como manancial de abastecimento.

Assumindo-se que a qualidade de 4gua é um fator limitante para o desenvolvimento social e
econbmico do pais, verifica-se que varias lacunas precisam ser preenchidas para que
possamos garantir, de forma segura e confiavel, a qualidade da agua em nossos mananciais e
nos sistemas de abastecimento publico. Uma das principais lacunas é a disseminacdo das
informacBes disponiveis sobre os diferentes aspectos envolvidos, com as causas e

conseqliéncias da ocorréncia de cianobactérias em mananciais de abastecimento.

Neste sentido, esta revisdo foi elaborada com o objetivo de contribuir com a divulgagéo do
conhecimento nessa area, bem como fornecer informacgdes para dar suporte aos profissionais

na gestao dos setores de salude e de saneamento.



2 - REVISAO BIBLIOGRAFICA
2.1 - CIANOBACTERIAS

Cianobactérias sdo microrganismos aerdbicos fotoautotréficos, procariontes, pertencem
predominantemente a comunidades fitoplanctdnicas e estruturalmente se assemelham as
bactérias, podendo ser unicelulares, coloniais e filamentosas. Quando as cianobactérias estao
agrupadas em colbnias, muitas vezes, ha uma capa mucilaginosa, gelatinosa, envolvendo e
protegendo a col6nia. Ocorrem nos mais diversos tipos de ambientes, como terrestre, agua
doce, salobra ou marinha, fontes termais, neve e solos umidos (MACEDO & MOLINA, 2008),
associados simbionticamente a outros organismos (liquens, pteridofitas, gimnospermas,

bridfitas e protozoarios) auxiliando na fixagdo de nitrogénio.

Por possuirem um pigmento azulado, a ficocianina (MACEDO & MOLINA, 2008), esses
organismos sao tradicionalmente chamados de algas azuis, mas apesar desta denominacéao,
somente metade das espécies de cianobactérias apresentam cor azul-esverdeada. A coloracao
desses microrganismos € explicada pela presenca dos pigmentos clorofila-A (verde),
carotendides (amarelo-laranja), ficocianina (azul) e a ficoeritrina (vermelho). Todos estes
pigmentos atuam na captacao de luz para a fotossintese. Algumas espécies podem apresentar
mais de um tipo de pigmento, isto explica a existéncia de cianobactérias das mais variadas

cores.

As cianobactérias apresentam uma ampla diversidade de formas devido as adaptacdes
morfoldgicas, fisiolégicas e bioquimicas adquiridas ao longo de sua histéria evolutiva. Acredita-
se que a sua origem data de 3,5 bilhdes de anos, sendo provavelmente o0s primeiros
produtores primarios de matéria organica a liberarem oxigénio elementar na atmosfera primitiva
(CARMICHAEL, 1994). Apesar deste longo periodo evolutivo, a primeira referéncia de casos de
intoxicagdo encontrada na literatura é um relato de 1878, na Austrdlia, sobre um
envenenamento de animais devido a presenca de cianobactéria do tipo Nodularia spumigena

nos mananciais de abastecimento (KARNER et al., 2001).

A capacidade de crescimento nos mais diferentes meios é uma das caracteristicas marcantes
das cianobactérias. Entretanto, ambientes de agua doce sdo os mais favoraveis para o
crescimento de cianobactérias, visto que a maioria das espécies apresenta um melhor
crescimento em aguas, com valores de pH na faixa de 6 a 9, temperatura entre 15 a 30°C,

ventos fracos e moderados e alta concentracdo de nutrientes, principalmente nitrogénio e



fésforo. Seus processos vitais requerem somente agua, didxido de carbono, substancias

inorganicas e luz, obtendo energia, principalmente, por meio da fotossintese.

Entre os fatores que levam as cianobactérias predominarem sobre o0s outros grupos
fitoplanctdnicos (microalgas), se destacam as caracteristicas fisioldégicas pelas quais as
cianobactérias assimilam os macronutrientes, N e P, do meio aquatico. De maneira geral, as
cianobactérias sdo menos eficientes na assimilacdo desses nutrientes, do que as microalgas
(algas verdes ou diatomaceas, por exemplo), que em condicdes normais, crescem mais e
melhor. No entanto, ao produzir uma descarga excessiva de nutrientes nos reservatorios, o
homem propicia uma maior oferta desses nutrientes, facilitando a assimilacdo dos mesmos e o

crescimento das cianobactérias.

O crescimento intenso desses microrganismos na superficie da 4gua geralmente se d4 com
predominio de poucas ou mesmo de apenas uma espécie de cianobactéria produtora de
toxinas, ou de outros metabdlitos, que inibem a sua predacdo por microcrustaceos, larvas de
peixes, moluscos, entre outros. Esses consumidores primarios vao preferir consumir as
microalgas nédo téxicas e com maior valor nutricional, contribuindo, com isso, para a reducéo
das populacdes dessas microalgas, o0 que, por sua vez, resultara numa diminui¢cdo drastica da
comunidade dos consumidores primarios, com conseqiéncias em toda a cadeia alimentar do
ambiente aquatico. Portanto, como resultado desses processos, muitas vezes restara no meio
aquatico apenas as cianobactérias toxicas como organismos fitoplancténicos dominantes. Esse
meio aquatico, apresentando uma diversidade de espécies bastante reduzida e dominancia de
cianobactérias toxicas, é, por vezes, 0 manancial de abastecimento que temos disponivel em
muitas regides brasileiras (FUNASA, 2003).

A atividade fotossintética das cianobactérias € maior em ambientes com baixas concentracdes
de O,, caracteristica da atmosfera do Pré-Cambriano, que apresentava baixas concentracdes
deste gas. Hoje as bactérias vivem numa atmosfera e meios mais oxigenados, mas guardam

esta potencialidade.

Outra caracteristica marcante desses organismos é a capacidade de algumas cianobactérias
fixarem o nitrogénio do ar, sob condicfes limitadas de nitrogénio, mas com outros nutrientes
disponiveis. Este fato é possivel devido a presenca de uma estrutura adaptativa chamada
heterdcito, que diferencia este tipo de célula e também facilita interacbes de simbiose com

outros seres vivos. As cianobactérias que possuem essa capacidade podem ser favorecidas



em termos de crescimento e reproducdo. Segundo Mur et al. (1999) floracdes de tais espécies

em ambientes de agua doce e em ambientes marinhos sdo comuns em todo mundo.

As floracdes ou “blooms” formam uma densa camada de células com varios centimetros de
profundidade na superficie dos corpos d'agua (FUNASA, 2003). Esta capacidade de
flutuabilidade é proporcionada devido a presenca de uma estrutura celular chamada aerétopo
ou vesicula de gas (MONACO, 2008), que permite a esses organiSmos a movimentagdo ao
longo da coluna d'agua absorvendo a quantidade de luz ideal para a realizacdo da
fotossintese.

A reproducéo das cianobactérias € assexuada, ocorrendo por divisdo binéria, semelhante a das
bactérias, nos tipos nao coloniais. J& nas formas filamentosas, ocorre por fragmentagéo ou por
hormogonia, caracterizada pela quebra dos filamentos em varios pontos, originando
fragmentos pequenos chamados hormogénios, que por meio da divisdo de suas células déo
origem a novas colbnias filamentosas. Em condicbes ambientais desfavoraveis, como
alteracdes bruscas na temperatura, algumas cianobactérias podem formar esporos adaptativos
chamados acinetos, que permite que a bactéria fique inerte até que melhore suas chances de
sobrevivéncia (MACEDO & MOLINA, 2008). Os acinetos podem dar origem a um nhovo
filamento, constituindo-se também em uma alternativa de reproducdo para esses
microrganismos (PANOSSO et. al., 2007).

2.2 - CIANOTOXINAS

As principais descobertas sobre a existéncia, efeitos e ocorréncias das cianotoxinas
aconteceram nos Ultimos vinte anos. Tem-se conhecimento que nem todos 0s géneros de
cianobactérias produzem cianotoxinas, e mesmo dentro de uma mesma espécie, nem todas as
estirpes sdo tdéxicas. Por vezes, podem ser encontradas, na mesma florescéncia, estirpes
toxicas coabitando com outras ndo toxicas. No entanto, ndo se sabe quais os fatores que
levam determinada estirpe a produzir, ou ndo, cianotoxinas. Sabe-se também que uma mesma
estirpe pode produzir mais do que uma variante de determinada cianotoxina (FERNANDES,
2008).

Considerando as propriedades toxicoldgicas em mamiferos, as cianotoxinas podem ser
classificadas em neurotdxicas (anatoxina-a, saxitoxina), hepatotoxicas (microcistina,
nodularina, cilindrospermopsina) ou irritantes ao contato (PANOSSO et. al., 2007). E também
sdo consideradas citotoxicas, imunotoxicas, embriotoxicas e genotoxicas (VAJCOVA;
NAVRATIL; PALIKOVA, 1998).



Em relac@o a estrutura quimica as cianotoxinas podem ser incluidas no grupo dos peptideos
ciclicos (microcistina, nodularina), no grupo dos alcaléides (neurotoxinas, cilindrospermopsina)
e no grupo dos lipopolissacarideos (MSAGATI; SIAME; SHUSHU, 2006). Nos mamiferos o
efeito das toxinas depende do seu modo de acdo, podendo ocasionar efeitos agudos, como
irritacdo da pele, gastrenterites, e até parada respiratoria, ou croénicos, como a formacdo de
tumores devido a ingestdo continua de agua contaminada com microscistinas (PANOSSO et.
al., 2007).

As toxinas sdo metabdlitos secundarios e podem permanecer acumuladas no citoplasma das
cianobactérias depois de produzidas. Os motivos que se antecedem a formacéo das toxinas
ainda ndo séo totalmente conhecidos, contudo, ha indicios de que ocorre uma correlacao entre
os fatores: sazonalidade, radiacdo solar, temperatura da superficie da agua, pH, porcentagem
de saturac@o de oxigénio (HAIDER et al., 2003) e quantidade de nutrientes. Sua liberacéo
também pode estar associada a competicdo entre os organismos fitoplancténicos e a inibicédo

da predacéao por consumidores primarios (FUNASA, 2003).

Sivonen (1994) cita que, altas temperaturas (30° C) reduzem a producdo de todas as
linhagens; que a baixa concentracdo de fésforo promove a diminuicdo na producdo de
hepatotoxina, mas ndo gera efeito algum na producdo de neurotoxina;, que o efeito da
luminosidade depende da linhagem e da espécie, porém todas as linhagens produzem mais

toxinas na intensidade de luz que é mais favoravel ao seu crescimento.

Sob condi¢cdes normais, apenas uma porcdo dessas toxinas € liberada pelas células vidveis
para a agua. Contudo quando ocorre a lise da célula, seja pelo decaimento natural ou por acao
de agentes quimicos que promovem a ruptura da célula, a toxina intracelular é liberada para a
coluna d’agua (Oliveira, 2005). Neste momento a existéncia de cianobactérias comeca a se
transformar em um problema para todos que utilizam um reservatério de agua, principalmente
em nosso pais, onde a liberacdo de cianotoxinas pode ser intensificada pelo fato de que, a
maioria dos reservatorios para abastecimento apresenta as caracteristicas necessarias para o

crescimento intenso de cianobactérias durante o ano todo (FUNASA, 2003).

Existem 150 géneros possuindo de 2.800 a 3.000 espécies morfologicas (morfoespécies) de
cianobactérias no mundo (MACEDO & MOLINA, 2008), das quais 40 sdo conhecidamente
toxigénicas (HAIDER et al., 2003). No Brasil 82% das linhagens de cianobactérias isoladas séo
toxigénicas, de acordo com dados levantados pelo Laboratério de Ecofisiologia e Toxiologia de

Cianobactérias (LETC) da Universidade Federal do Rio de Janeiro (UFRJ), destas a grande
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maioria sdo hepatotoxicas, 91,3%, e 0s outros 9,7% representam as cianotoxinas neurotoxicas
de acordo com os géneros representados no gréfico 1 abaixo. As cepas picoplancténicas foram
incluidas em um Unico grupo em virtude das dificuldades de identificagdo (SOARES;
MAGALHAES; AZEVEDO, 2004).

GRAFICO 1

Percentual de cepas toxicas em diferentes
géneros de cianobactérias no Brasil
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Em todo mundo estd se tornando cada vez mais freqiente a ocorréncia de floracGes
téxigénicas que apresentam os grupos comuns de cianotoxinas, o dos peptideos ciclicos e dos
alcaloides; tipicamente, cerca de 50% de todas as floracBes testadas em diferentes paises
mostram-se toxicas em bioensaios (COSTA & AZEVEDO, 1994). Os paises onde esses casos
foram registrados estdo distribuidos nos diferentes continentes. Entretanto, observa-se uma
grande dominancia de relatos em paises do hemisfério norte, certamente devido ao maior
interesse e investimentos nesta area, e consequente preocupagdo com o potencial de

ocasionar intoxicacdes das cianobactérias (FUNASA, 2003).

De acordo com Sant’Anna e Azevedo (2000), ja foi registrada a ocorréncia de pelo menos 20
espécies de cianobactérias potencialmente téxicas, incluidas em 14 géneros, em diferentes
ambientes aquaticos brasileiros. De acordo com esses autores, a espécie Microcystis

aeruginosa (figura 1) apresenta a distribuicdo mais ampla no Brasil e Anabaena (figura 2) é o

v



género com o maior nimero de espécies potencialmente téxicas, que séo, A. circinalis, A. flos-

aquae, A. planctonica, A. solitaria e A. spiroides.

T

%
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Microcystissp iy
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FIGURA 2 — Morfologia da cianobactéria Anabaena sp. Detalhe, presen¢a do esporo acineto,
com formacdao de cisto (MACEDO & MOLINA, 2008).



2.2.1 — Neurotoxinas

As neurotoxinas ja identificadas sdo produzidas por espécies e linhagens incluidas nos géneros
Anabaena, Aphanizomenon, Oscillatoria, Trichodesmium, Lyngbya e Cylindrospermopsis
(LAGOS et al.,1999). Essas toxinas atuam no sistema nervoso, podendo ocosionar morte por
paralisia dos musculos respiratorios (FERNADES, 2008). S&o conhecidos trés diferentes tipos
de neurotoxinas produzidas pelas espécies dos géneros ja citados: anatoxina-a, anatoxina-a(s)

e saxitoxina.

2.2.1.1 - Anatoxina-a

E um alcaldide neurotoxico, produzido pelo género Anabaena, que age como um potente
blogueador neuromuscular pés-sinaptico de receptores nicotinicos e colinérgicos (OLIVEIRA,
2005) (figura 3). Esta acdo se da porque a anatoxina-a liga-se irreversivelmente a receptores
de acetilcolina, pois ndo é degradada pela acetilcolinesterase. A Dose Letal (DL) 50 por injecéo
intraperitonial (i.p.) em camundongos, para a toxina purificada, € de 200 pg/Kg de peso

corpéreo, com um tempo de sobrevivéncia de 1 a 20 minutos (FALCONER, 1998).

Esta molécula é relativamente estavel no escuro, mas quando pura em solucdo ocorre uma
rapida degradacéo fotoquimica com a luz solar. Esta degradacdo é acelerada por condicdes
alcalinas. A meia-vida para a degradacao fotoquimica € de uma a duas horas. Sob condicbes
naturais de iluminag&o, com pH entre 8 e 10 e concentragdes iniciais baixas (10 ug/L), a meia
vida da anatoxina-a é de 14 dias (CHORUS & BARTRAM, 1999).

A anatoxina-a parece ser prontamente degradada por bactérias associadas aos filamentos de
cianobactérias. Kiviranta et al. (1991) isolaram uma cepa de Pseudomonas sp. capaz de
degradar anatoxina-a a uma taxa de 60ug/ml a 10Cug/ml a cada trés dias. Portanto, na
presenca de sedimento e bactérias do meio aquatico a meia-vida de anatoxina a, em um
estudo de laboratério, foi de aproximadamente cinco dias (CHORUS & BARTRAM, 1999).

Os sinais de envenenamento por esta toxina, em animais selvagens e domésticos, incluem:
desequilibrio, fasciculagdo muscular, respiragdo ofegante e convulsGes. A morte é devida a
parada respiratéria e ocorre de poucos minutos a poucas horas, dependendo da dosagem e
consumo prévio de alimento. O nivel toéxico da anatoxina-a gera a morte em animais através da

ingestdo de poucos mililitros de agua da superficie de mananciais (CARMICHAEL,1994).



2.2.1.2 - Anatoxina-a (s)

E um organofosforado natural (N-hidroxiguanidina fosfato de metila) e tem um mecanismo de
acdo semelhante a anatoxina-a, pois inibe a acdo da acetilcolinesterase, impedindo a
degradacdo da acetilcolina ligada aos receptores (figura 3). Este composto também é
produzido por espécies do género Anabaena, e devido a intensa salivacdo observada em
animais intoxicados por esta neurotoxina, ela foi denominada anatoxina-a (s). Outras reacdes
visiveis deste tipo de envenenamento, de acordo com relatos de mortes de animais na Ameérica

do Norte, sdo: lacrimacéo, falta de coordenacdo motora e diarréia.

Sua DL50 (i.p.) em camundongos é de 20 pyg/Kg de peso corpéreo e, portanto, dez vezes mais
potente que a anatoxina-a. No entanto, nhdo ha registro de intoxicacdo humana por esta toxina,
situacdo que é considerada improvavel na agua distribuida para o consumo, jA que é
relativamente instavel em temperaturas acima de 4° C. Porém, a anatoxina-a (s) representa um
risco potencial se inalada, causando deficiéncia respiratoria devido ao comprometimento de

nervos e musculos associados a essa atividade metabdlica (FALCONER, 1996).

A anatoxina-a (s) também se decompde rapidamente em condi¢cbes alcalinas, mas €
relativamente estavel sob condi¢cdes acidas (MATSUNAGA et al., 1989). Devido a pouca
ocorréncia deste tipo de neurotoxina, ainda néo foi estabelecido um limite maximo aceitavel
para consumo oral humano (CARMICHAEL, 1994; FALCONER, 1998). Entretanto, no Brasil ja
foi confirmada a inibicdo de acetilcolinesterase por floracbes de Anabaena spiroides, no Rio
Grande do Sul (MONSERRAT et al., 2001).

2.2.1.3 - Saxitoxinas

Este € 0 nhome genérico que se tem adotado para um grupo de neurotoxinas conhecidas como
“venenos paralisantes de mariscos” (toxinas do tipo PSP) que foram primeiramente isoladas de

dinoflagelados marinhos, responséaveis pela ocorréncia de marés vermelhas.

Estas neurotoxinas sdo um grupo de alcaldides carbamatos que podem ser ndo sulfatados
(saxitoxinas), podem possuir somente um Unico grupamento sulfato (G-toxinas), ou possuir
dois grupamentos sulfatos (C-toxinas). Também podem ser encontradas estruturas com
grupamentos decarbamoil (dcSTX ou dcGTX) e novas toxinas relacionadas tém sido
recentemente isoladas. A figura 3 mostra a estrutura geral das saxitoxinas, em que alteracdes

radicais R1 a R5 geram mais de 20 variantes com diferentes toxicidades (tabela 1).

A toxicidade desse grupo de alcalbides varia bastante, sendo a saxitoxina a mais potente. A
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DL50 (i.p.) em camundongos para saxitoxina purificada é de 10 pug/Kg de peso corporeo,
enquanto que por consumo oral a DL50 é de aproximadamente de 263,0 ug/Kg de peso
corpéreo (CHORUS & BARTRAM, 1999). Segundo Kuiper-Goodman et al. (1999), as pessoas
gque consomem mariscos com altas concentracdes de PSP podem apresentar sintomas variando
desde leves formigamentos e dorméncia na boca até a completa paralisia e morte por

deficiéncia respiratoria.

Essas neurotoxinas inibem a conducdo nervosa por bloqueamento dos canais de sodio,
afetando a permeabilidade ao potassio ou a resisténcia das membranas. Os sinais clinicos de
intoxicagcdo humana incluem tontura, adormecimento da boca e de extremidades, fraqueza
muscular, nausea, vdmito, sede e taquicardia. Os sintomas podem comecar 5 minutos apds a
ingestdo e a morte pode ocorrer entre 2 a 12 horas. Em casos de intoxicagcdo com dose nao
letal, geralmente os sintomas desaparecem de 1 a 6 dias (CARMICHAEL, 1994). Entretanto,
ndo se tem conhecimento de efeitos cronicos por falta de estudos de longa duragdo com

animais.

Embora a Organizacdo Mundial da Saude (OMS) considere que ainda ndo ha dados suficientes
para o estabelecimento de um limite de concentracdo maximo aceitavel para as saxitoxinas em
agua potavel, uma andlise dos dados de eventos de intoxicagces humanas demonstra que a
maioria dos casos esteve associada ao consumo de aproximadamente 200ug de saxitoxinas
(STX) por pessoa. Baseado nesses dados e considerando 60Kg como peso corpéreo, 2L de
agua como consumo diario e fatores de incerteza para variacfes entre espécies distintas e
entre organismos da mesma espécie, Fitzgerald e colaboradores (1999) propuseram 3ug/L
como o limite maximo aceitavel de saxitoxinas em agua para consumo humano. Este limite ja
foi adotado por autoridades de saude do sul da Australia e é recomendado pela Portaria MS
518/2004 (BRASIL, 2004).

Alguns estudos foram realizados, analisando a influéncia da intensidade da luz sobre a
producdo de saxitoxinas, e 0 que se pode concluir € que, 0s niveis mais altos de producéo

dessas toxinas foram descritos entre 100 pmol fétons m?s'1 (CARNEIRO et al., 2009).

Recentemente, Kellmann e Neilan (2007) relataram a biossintese “in vitro” de saxitoxina
induzida pela luz por C. raciborskii. Os autores propuseram que algumas fases da sintese
podem ser reguladas por enzimas dissulfidricas como fotofrutoquinase ou sacarose-fosfato
sintase, que sdo reguladas pela luz. A regulacdo dessas enzimas pode ser semelhante a de

enzimas envolvidas no ciclo de Calvin, cuja sintese € induzida pela luz e reducdes de niveis de
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diosulfatos (NELSON & COX, 2002). Se intensidades de luz ao redor de 100 pmol fétons m™2 s~
! sdo favoraveis a biossintese de STX sobre condigBes "in vivo", seria razoavel esperar que
essa intensidade também representasse condi¢cbes ideais para melhores atividades
enzimaticas (CARNEIRO et. al. 2009).

Vérios estudos ja foram realizados, descrevendo ritmos circadianos de diferentes atividades
metabdlicas em uma grande variedade de eucariotos fotoautotroficos e também em procariotos
(ANDERSEN, 2005). Os ritmos circadianos referem-se aos ciclos fisiolégicos que ocorrem em
um determinado ser vivo durante um periodo de 24 h sob influéncia de luz solar, como por

exemplo, digestéo ou estado de vigilia.

Em um estudo realizado por Carneiro et. Al. (2009), os dados sugerem a existéncia de um
"relégio bioldgico" que regula a producdo de saxitoxina em C. raciborskii. Ele demonstrou que
C. raciborskii T3 cresceu em diferentes intensidades de luz de baixos niveis, e ndo modificou o
ritmo de producdo de STX e NSTX. O periodo de maior sintese dessas toxinas era sempre no

final de um ciclo de 24h.

Os ritmos de Circadianos podem ser perdidos em certas condicbes como no caso de luz
intensa constante (ANDERSEN, 2005). Resultados mostrados por Carneiro et. Al. (2009)
demonstraram que o ritmo circadiano de produgdo de NSTX era perdido na condi¢cédo de luz
vermelha. Sob luz azul, o periodo com o méximo de produgdo de STX e NSTX era mais longo
(26 h), que sobre luz branca. A explicacdo de como um relégio biol6gico controla o

microrganismo, modulando a producao de cianotoxinas ainda nao foi elucidada.

Os dados sobre a influéncia de luz no crescimento e producao de saxitoxinas por C. raciborskii
demonstram o comportamento ecofisioldgico desta espécie, importante para uma melhor
compreensdo do seu sucesso em ambientes aquaticos turvos, pois nesta condi¢cdo, onde néo
se tem penetracdo direta e intensa de luz solar, a producéo de saxitoxinas pode ser realcada e
contribuir para o dominio desta espécie, reduzindo assim o movimento de natacdo de espécies

de zooplancton como ja observado por Ferrdo-Filho et al. (2008).

Em se tratando da estabilidade da toxina, Falconer et al. (1989) observaram que as
neurotoxinas provenientes do armazenamento de um estrato de Anabaena circinalis eram
estaveis quando aquecidas de 30 a 60 minutos em valores de pH abaixo de 6, porém eram
rapidamente destruidas quando o valor do pH era elevado para 12, e triplicavam a toxicidade
quando aquecidos por 120 minutos no pH 2. Posteriormente, Jones e Negri (1997) mostraram

que em meio acido, as toxinas Cl1 e C2 eram convertidas em variantes mais toxicos do
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grupamento das saxitoxinas, dcGTX-2 e dcGTX-3, respectivamente. Os resultados explicam o

aumento dos indices de toxicidade destas toxinas em meio acido nos estudos anteriores.

O que tem sido observado com relagdo as saxitoxinas € que as mudancas de toxicidade
dependem do pH da amostra, da temperatura e do armazenamento e do tempo de
aquecimento. Para a GTX-2 e GTX-3, Indrasena e Gil (1999) verificaram que quanto maiores

os valores dessas trés variaveis citadas, maior a degradacéo da toxina.

Entre as variantes do grupo das saxitoxinas tem se verificado que a STX apresenta uma
tendéncia a ser a mais estavel das toxinas, seguida pela neoSTX (INDRASENA; GIL, 1999).
De acordo com Alfonso et al. (1994), em solugBes &cidas somente a STX conserva sua
toxicidade ao longo do tempo, sendo a neoSTX instavel sob estas condi¢des, possivelmente

devido a transformacdes sofridas por essa molécula quando submetida a meios acidos.

Em temperatura ambiente e no escuro as saxitoxinas sofrem uma série de lentas reacdes de
hidrélise quimica. As C-toxinas perdem seu grupamento N-carbamoilsulfato e se transformam
em decarbamoil goniautoxinas (dc-GTXs). As dc-GTXs, GTXs e STXs lentamente vao sendo
degradadas para produtos nao téxicos. O tempo necessario para degradar 50% do total dessas
toxinas varia de 1 a 10 semanas, sendo freglientemente necessarios mais de trés meses para
a degradacédo de 90% dessas moléculas (JONES & NEGRI, 1997).

7

Entretanto, € importante salientar que, como as dc-GTXs sdo muito mais téxicas que as C-
toxinas (10-100 vezes), pode acontecer um aumento da toxicidade da agua durante as
primeiras trés semanas apos a ocorréncia de uma floracdo de cianobactérias produtoras de
saxitoxinas dos tipos C-toxinas e GTXs-toxinas. Processos de acidificacdo e fervura também
podem levar a um aumento da toxicidade (JONES & NEGRI, 1997). Ainda ndo ha nenhum
estudo que tenha demonstrado a degradacdo de saxitoxinas por atividade bacteriana
(FUNASA, 2003).

Em nosso pais, a analise desse grupo de neurotoxinas, em amostras de dgua para consumo
humano, é de extrema importancia, visto que tem sido observado em véarios mananciais de
abastecimento, desde a regido nordeste até a regido sul do pais, um grande aumento da
ocorréncia de linhagens do género Cylindrospermopsis produtoras deste grupo de
neurotoxinas. Em muitos reservatorios, inclusive alguns recém construidos, este género ja é
dominante, atingindo um numero de células muito acima dos limites maximos aceitaveis para
ndo conferir risco para a saude humana, de acordo com o proposto por Chorus e Bartram,

1999.
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TABELA 1: Tipos de saxitoxinas caracterizadas a partir de diferentes cepas de cianobactérias,

de acordo com Chorus e Bartram, (1999).

Grupas guimicos varidveis nas saxitoxinas
Mome da Toxina

R1  RZ R3 R4 RS

STX H H 4 CONH, OH
GTX2 H H 050, CONH, oH
GTX3 H  ©OS0; H CONH; OH
GTXS H H H CONHSO,; OH

C1 H H 050y CONHSO; OH

c2 H 050, H CONHSO, OH
NEO OH H 4 CONH, OH
GTXI OH H O50; CONH, OH
GTX4 OH 0s0, H CONH, OH
GTX6 OH H H CONHSO,; OH
DcSTX H H H H oH
DcGTH2 H H 050, H OH
DcGTH3 H ©0S0; H H OH
LWTX] H 050, H COCH, F
LWTX2 H  ©OS0, H COCH, OH
LWTX3 H H OS50, COCH, OH
LWTX4 H H H H F
LWTX5 H H H COCH, OH
LWTX6 H H H COCH; F

STX: senitoxing deSTX: decarbamoilsaxitoxinas
GTX: geniautoxinas deGTX: decarbameilgonicutexinas
C: C-toxinas LWTX: toxinas de Lyngbya wollsi

MEQ: neosaxitoxing
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FIGURA 3 — Estruturas quimicas das neurotoxinas: (A) anatoxina-a, (B) homoanatoxina-a, (C)

anatoxina-a(s) e (D) estrutural geral das saxitoxinas.
Fonte: Chorus e Bartram, (1999)

2.2.2 — Hepatotoxinas

O tipo mais comum de intoxica¢éo envolvendo cianobactérias € ocasionado por hepatotoxinas,
gque apresentam uma a¢do mais lenta, podendo causar morte num intervalo de poucas horas a
poucos dias. Também consistem nas toxinas produzidas por cianobactérias mais comumente
relacionadas com casos de envenenamento animal e humano em todo mundo
(BITTENCOURT-OLIVEIRA & MOLICA, 2003). Quando inaladas ou ingeridas, os sintomas sao:
dor abdominal, diarréia, vomitos, aftas, dor de cabeca e tosse seca (FALCONER, 1996). Podem
ser divididas em toxinas peptidicas e toxinas alcal6ides (cilindrospermopsina). As toxinas
peptidicas sdo representadas pelos heptapepitideos ciclicos conhecidos como microcistinas e
0s pentapepitideos designados como nodularinas. As espécies ja identificadas como
produtoras dessas hepatotoxinas estdo incluidas nos géneros Microcystis, Anabaena,
Nodularia, Oscillatoria, Nostoc e Cylindrospermopsis (CARMICHAEL, 1994).

z

Nos animais, o 6rgdo alvo das microcistinas e das nodularinas € o figado. A maioria das

hepatotoxinas, incluindo a microcistina-LR, séo hidrofilicas, consequentemente ndo atravessam

as membranas celulares, mas séo transportadas para o figado através de transportadores
15



ibnicos multiespecificos presentes nos canais biliares e no intestino delgado (RUNNEGAR et
al., 1991). A acao destas toxinas sobre a estrutura dos hepatécitos pode levar a uma mudanca
de conformacdo e atrofiagdo das células, impedindo o contato entre elas e provocando

hemorragias, o que faz aumentar o peso do figado, sintoma que pode ser fatal.

A grande chamada de sangue ao figado provoca falhas cardiacas, dai a rapida letalidade (e.g.
20 minutos apoés injecdo intraperitoneal de uma estirpe de Microcystis) (VASCONCELOS,
1994). Este processo ¢€ irreversivel, e mesmo ndo ocasionando a morte, as lesdes persistem
verificando-se disfuncdo hepética. O atrofiamento do citoesqueleto dos hepatécitos da-se
devido a acdo inibitoria que as microcistinas e as nodularinas exercem nas fosfatases protéicas
(enzimas reguladoras da sintese protéica), essenciais a sua manutencdao (CARMICHAEL,
1994). Essas toxinas se ligam covalentemente as proteinas fosfatases 1 e 2A (PP1 e PP2A)
(MACKINTOSH & MACKINTOSH, 1994; DAWSON, 1998), que s&o enzimas reguladoras de
muitos processos, como divisdo e crescimento celular, metabolismo, controle hormonal, entre
outros, em respostas a sinais do ambiente (MACKINTOSH & MACKINTOSH, 1994). Portanto
sua desativacdo pode promover a divisdo celular desordenada, ocasionando a geragédo de
tumores (NISHIWAKI-MATSUSHIMA et al., 1992).

Quando a toxina entra numa célula e bloqueia a funcédo das proteinas fosfatases, as células
perdem o controle nhormal e respondem inapropriadamente aos sinais, resultando muitas vezes
numa doenga como o cancer, diabetes ou numa desordem imunologica (MACKINTOSH &
MACKINTOSH, 1994). Esta inibicdo da-se através de um mecanismo de dois passos (CRAIG
et al., 1996). Depois de uma rapida ligacdo n&o-covalente inicial, as microcistinas podem
formar uma ligacdo covalente com as subunidades cataliticas das proteinas fosfatases, a
Cys273 nas PP1 ou a Cys266 nas PP2A, através do residuo de N-metildehidroalanina (Mdha)
(MACKINTOSH et al., 1995; RUNNEGAR et al., 1995). As hepatotoxinas aumentam assim 0s
niveis basicos de fosforilacdo protéica nos hepatdcitos, devido a inibicdo das fosfatases. O
baixo valor de IC50 (concentracdo que causa 50% de inibic&do) para a inibicdo de PP1 e PP2A
através de microcistinas € relativamente baixo, o que demonstra que as interagdes toxina-

fosfatase sdo extremamente fortes (MACKINTOSH & MACKINTOSH, 1994).

As hepatotoxinas — microcistinas e nodularinas — sdo as toxinas mais comuns na geracao de
intoxicagBes cronicas, registrando-se geralmente um aumento da atividade das enzimas

hepaticas no plasma dos individuos intoxicados.
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2.2.2.1 — Microcistinas

A estrutura quimica dos heptapeptideos ciclicos & constituida por: trés D-aminoacidos [3-eritro-
B-metil 4cido aspartico, alanina e y-acido glutamico (D-BMeAsp, D-Ala e D-Glu) na porgéo
invariavel da molécula; dois L-aminoacidos variaveis; e dois aminoacidos raros, N-
metildehidroalanina (Mdha) e 3-amino-9-metoxi-10-fenil-2,6,8,trimetildeca-4,6-acido diendico
(Adda). A hepatotoxicidade da microcistina é atribuida ao Adda (CHORUS & BARTRAM,
1999). A estrutura geral das microcistinas é D-Ala-X-D-MeAsp-Z-Adda-D-Glu-Mdha
(CARMICHAEL et al., 1988) e existem mais de 80 analogos de microcistinas diferenciadas pela
constituicdo dos L-amino&cidos, nas posi¢des “2” (ou “X”) e “4” (ou “Z"). Dentre os analogos
mais frequentes e mais toxicos, destaca-se a microcistina-LR (Figura 4), constituida dos
aminoacidos leucina (L) e arginina (R), seguida da microcistina-RR (arginina; arginina) e
microcistina-YR (tirosina; arginina) (FIGUEIREDO et al., 2004; FALCONER & HUMPAGE,
2005).

A toxicidade dessas microcistinas em animais de laboratério apresenta DL50 (i.p.) entre 25 e
150mg/Kg de peso corpéreo e entre 5.000 e 10.90001ug/Kg de peso corpéreo por
administragéo oral (CHORUS & BARTRAM,1999).

Oliveira e colaboradores (2004) descreveram um ritmo circadiano para microcistina-LR e
[ASP3]-microcistina-LR produzidas por Microcystis panniformis. Kaebernick e colaboradores
(2000) mostraram o efeito da qualidade de luz nos genes de expressdo de microcistinas.
Quando células de Microcystis aeruginosa eram movidas de luz branca para luz vermelha
durante 2 h, a transcricdo dos genes mcyB e mcyD aumentou para um nivel comparavel com
aguelas vistas para células mantidas em alta intensidade de luz branca. Quando a luz azul foi

usada, nenhuma mudanca em niveis de transcri¢cao foi observada.

Devido a sua estrutura peptidica ciclica, as microcistinas sdo muito estaveis e resistentes a
hidrélise quimica e oxidacdo, em pH préximo da neutralidade. Além disso, microcistinas e
nodularinas mantém sua toxicidade mesmo apés a fervura. Em condi¢des naturais, no escuro,
as microcistinas podem persistir estaveis por meses ou anos. Em temperatura elevada (40° C)
e condicdes de pH alto ou baixo, foram observadas hidrélises lentas, sendo necessario
aproximadamente 10 semanas em pH 1 e mais de 12 semanas em pH 9 para a degradacéo de
cerca de 90% das microcistinas (HARADA et al., 1996).

Porém, ja foi observada uma lenta degradacao fotoquimica das microcistinas expostas a luz

solar. A taxa desta reacdo é aumentada pela presenca de pigmentos fotossintéticos
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hidrossoluveis, provavelmente ficobiliproteinas (TSUJI et al., 1993). Na presenca desses
pigmentos, a degradacgéo fotoquimica de 90% do total das microcistinas pode variar de duas a
seis semanas, dependendo da concentragcdo de pigmentos e toxinas. A presenca de

substancias humicas também parece acelerar a degradacéo das microcistinas sob luz solar.

O figado é o 6rgédo alvo da microcistina, visto que a citotoxicidade é mais acentuada nos
hepatdcitos do que em outros tipos celulares (ZHAN et al., 2004). Mas, necrose e/ ou apoptose
podem ocorrer ndo somente nestas células. Estudos “in vitro” demonstraram os efeitos
citotoxicos da microcistina-LR em células humanas como eritrocitos, linfécitos, células
endoteliais, epiteliais e fibroblastos (LANKOFF et al., 2004; SICINSKA et al., 2006), bem como
em promielocitos de ratos e em linfécitos de galinha e de carpas (LANKOFF et al., 2004;
ZHANG, ZHANG, CHEN, 2006). Estudos “in vivo” relataram também efeitos nefrotoxicos em
ratos (MILUTINOVIC et al., 2003), em carpas (FISCHER & DIETRICH, 2000) e em trutas e
ainda, efeitos citotoxicos gastrintestinais em camundongos (BOTHA et al., 2004) e em ratos
(NOBRE et al., 2004).

Segundo Weng et Al. (2007), em camundongos inoculados intraperitonealmente com MC-LR,
em dose Unica (60 ug/Kg de peso corporal, por 12 horas), a microcistina induziu estresse
oxidativo, diminuicdo do potencial da membrana mitocondrial e expressao das proteinas Bax e

Bid, ativando assim os sinais desencadeadores da apoptose, como a ativacdo das caspases.

Recentemente, foi também atribuido as microcistinas, agdo no estresse oxidativo e na geracao
de espécies reativas de oxigénio (EROs), bem como nas respostas antioxidantes, mecanismos
estes considerados compensadores e/ou protetores (JOS et al., 2005; PRIETO et al., 2006).
Estes autores observaram que o estresse oxidativo provocado pelas microcistinas (LR e RR)
leva a intensa peroxidagdo lipidica do figado, rim e branquias de tilapias (Oreochromis sp.),
sendo também responsavel pelo aumento da atividade das enzimas superéxido dismutase e da
catalase. Sicinska et Al. (2006) também observaram danos na membrana celular de eritrécitos
humanos, quando da exposi¢ao “in vitro”, principalmente na dose de 100 nM de microcistina-
LR. As alteracdes celulares observadas por estes autores poderiam decorrer da ligacédo
covalente da microcistina-LR com residuos (-SH) de proteinas ou estar associadas ao estresse

oxidativo.

Milutinovic et Al. (2003) relataram que 0s mecanismos responsaveis pela hepatotoxicidade
aguda causada pela microcistina em ratos (Rattus norvegicus) foram também responsaveis

pela nefrotoxicidade cronica observada nestes animais. Para estes autores, exposicOes

18



cronicas a microcistina em baixas doses sdo, também, potencialmente nefrotoxicas, sendo
observado colapso dos capilares glomerulares, corpusculos renais hipertrofiados com cépsula
de Bowman mais delgada e dilatagdo do espaco de Bowman, além de dilatacdo de tabulos
contorcidos proximais e distais com material eosinofilico no lamen. Células tubulares com
vacuolizagdo citoplasmatica, infiltrado inflamatério linfocitario e edema intersticial foram
também relatados. A apoptose observada nas células tubulares, segundo os autores, seria

decorrente de alteracdes nos filamentos de actina do citoesqueleto.

Baseado em estudos de toxicidade oral em niveis subcronicos, realizados com camundongos
por Fawell et Al. (1994) e com porcos, realizados por Falconer et Al., (1994), foi estabelecida
como ingestdo diaria aceitavel (“tolerable daily intake”- TDI), para microcistina-LR, o valor de
0,04 ug/Kg de peso corporeo (CHORUS & BARTRAM, 1999).

A partir desse valor, um limite maximo aceitavel de 1pg/L de microcistinas em agua para
consumo humano foi adotado pela OMS e incorporado no adendo das Normas para Qualidade
da Agua Tratada publicado em 1998 (“Guideline for Drinking Water Quality. WHO, 1998). Para

0 estabelecimento desse limite foi utilizada a seguinte equacao:
Valor maximo aceitavel = (TDI x pc x P)/V onde:

TDI= 0,04ug/Kg de peso corporeo;
pc = 60Kg — média de peso corpéreo de um individuo adulto;
P= 0,8 — proporcéo da ingestao diaria total de agua proveniente da agua tratada;

V= 2 — volume de 4gua, em litros, ingerido por dia.
Isso resultou num valor de 0,96ug/L, que foi aproximado para 1ug/L.

Embora as microcistinas sejam resistentes a muitas peptidases de eucariontes e bactérias,
elas séo suscetiveis a degradacgéo por algumas bactérias encontradas naturalmente em rios e
reservatorios. Bactérias capazes de degradar microcistinas j4 foram isoladas de varios
ecossistemas aquéticos e também efluentes de esgotos (CHORUS & BARTRAM, 1999). Este
processo pode levar a degradacdo de 90% do total de microcistinas entre 2 a 10 dias,

dependendo principalmente da concentracao inicial dessas toxinas e da temperatura da agua.

2.2.2.2 - Nodularinas

As nodularinas foram primeiramente identificadas na espécie Nodularia spumigena (SIVONEN

et al., 1989); atualmente s&o conhecidas oito nodularinas distintas, classificadas de acordo com
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as variagdes no grau de metilacdo, composicao e isomerizacdo de seus aminoacidos. A DL50
(i.p.) em camundongos varia entre 50 a 200 [Jug/Kg de peso corporeo (RINEHART et al.,
1994).

Apesar de essas hepatotoxinas estarem associadas a intoxicdo em mamiferos e crustaceos,
estudos vém demonstrando que a toxina gerada pela cianobactéria Nodularia spumigena nao
afeta o crescimento populacional de espécies de comunidades fito e zooplancténica. Uma
pesquisa realizada por Suikkanen et Al. (2006) comprovou, “in vitro”, que um purificado de
nodularina ndo gera nenhum efeito alelopatico na Cryptophyta, Rhodomonas sp., mesmo
sendo assimilada por ela, ndo afetando significativamente qualquer pardmetro de crescimento
em situagdo de grande concentragdo desses metabdlitos secundérios. Schmidt (2002)
demonstrou o desenvolvimento e a reproducdo com sucesso, de espécies de Copépodas,
Euphonia affinis, Shincaeta sp., Bosmina longispina maritima e Acartia bifilosa, em uma

simulacgao, in vitro, de floracdo de Nodularia spumigena.

2.2.2.3 - Cilindrospermopsina

Linhagens de cianobactérias que produzem essa toxina tém sido encontradas em varias partes
do mundo, Australia, Nova Zelandia, Sul e América do Norte, Asia e a Europa (CARMICHAEL
et Al., 2001; BURNS et Al., 2002, CHONUDOMKUL et Al., 2004, MANTI et Al., 2005;
QUESADA et Al., 2006). O valor recomendado para agua potavel, de 1 pg L™, (HUMPAGE &
FALCONER, 2003; SUKENIK et Al., 2006) é freqientemente excedido nestes corpos da agua
(MCGREGOR & FABBRO, 2000; BURNS et Al., 2002; RUCKER et Al., 2007).

Toda linhagem de cianobactéria produtora de Cilindrospermopsina (CYN) isolada até agora
pertence a duas ordens, Nostocales ou Stigonematales. Ambas as ordens incluem
cianobactérias filamentosas com heterocistos que sédo capazes de formar acinetos. As células
da ordem Stigonematales dividem em somente um plano, e as da ordem Nostocales dividem-
se em mais de um plano. Esta distingdo ndo é sustentada por analises filogenéticas, ao invés
disso, foi sugerido que toda cianobactéria formadora de heterocisto forma um grupo
monofilético e que as ramificacBes padrdes dentro deste grupo sao polifiléticos (GUGGER &
HOFFMANN, 2004).

A maioria das linhagens produtoras de CYN pertencem aos géneros da ordem Nostocales,

como Cylindrospermopsis, Aphanizomenon, ou Anabaena (CHONUDOMKUL et Al., 2004,

PREUREL et Al., 2006; WORMER et Al., 2008; YILMAZ et Al., 2008). Tem-se sugerido que

linhagens de Cylindrospermopsis formam um grupo monofilético bem sustentado, dentro das
20



cianobactérias formadoras de heterocistos; enquanto linhagens de Anabaena e
Aphanizomenon possuem um grupo com caracteristicas internas mais variadas e polifiléticas
(GUGGER et Al., 2002; ITEMAN et Al, 2002; RAJANIEMI et Al., 2005). Estudos do grupo
Cylindrospermopsis tém permitido o agrupamento de linhagens de acordo com a origem
geogréfica (DYBLE et Al., 2002; NEILAN et Al., 2003; GUGGER et Al., 2005; HAANDE et Al.,
2008). Além disso, a analise de sintese da toxina mostrou que esse grupo parece ser
geograficamente dependente; somente em territério australiano e asiatico (LI et Al., 2001,
CHONUDOMKUL et Al, 2004) tém sido demonstrada a producdo de CYN em isolados,
considerando que em nenhum outro continente, europeu (FASTNER et Al., 2003; SAKER et
Al., 2003; BRIAND et Al., 2004), africano (BERGER et Al., 2006; HAANDE et Al., 2008) ou
Americano (YILMAZ et Al, 2008) foi constatada a producdo da toxina em isolados de
Cylindrospermopsis raciborskii (STUKEN et al., 2009).

Cilindrospermopsina € uma toxina de acgéo lenta, requerendo de 5 a 7 dias para produzir seu
efeito toxico maximo. Em camundongos a DL 50 (ip.) apés 24 horas é de 2mg/Kg de peso
corpdreo, enquanto que apos 5 dias a DL50 (ip.) passa a ser de 0,2mg/Kg (TERAO,1994). Por
administragdo por via oral, a DL50 apds 5 dias € de aproximadamente 6mg/Kg (SEAWRIGHT
et al.,1999). Seu mecanismo de acdo se da por inibicdo da sintese protéica e ja tém sido
observados danos severos também em células renais, pulmonares e cardiacas dos animais

testados.

Esta toxina é relativamente estavel no escuro com uma lenta degradacdo em temperaturas
acima de 50° C. Entretanto, na presenca de luz solar e de pigmentos fotossintetizantes a
degradacdo pode ocorrer rapidamente levando a destruicdo de 90% do total de

cilindrospermopsina entre dois e trés dias (CHISWEEL et al., 1999).
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FIGURA 4 - Estruturas quimicas das hepatotoxinas: (A) estrutural geral das microcistinas, onde
Z e X representam os dois L-aminoacidos variaveis e R1 e R2 sdo os locais de
possiveis metilacGes; (B) estrutural geral das nodularinas, com as mesmas
representacbes adotadas para microcistinas e (C) estrutura da

cilindrospermopsina.
Fonte: Chorus e Bartram (1999).

2.2.3 — Endotoxinas Pirogénicas — Lipolissacarideos (LPS)

Os lipolissacarideos (LPS) sé@o endotoxinas pirogénicas, encontradas em alguns tipos de
cianobactérias (ERRIDGE et al., 2002). Foi demonstrado que LPSs afetam o sistema
imunolégico de mamiferos, levando a liberacdo de citosinas pré-inflamatdérias incluindo fator de
necrose de tumoral alfa (TNF-a), interleucinas 1 e 6 (IL-1, IL-6) e interferon gama (IFN-y). LPSs
também podem afetar o figado adversamente, inibindo a atividade de enzimas, inclusive
citocromo P450 (GHEZZI et Al., 1986), epoxido hidrolase e glutationona-S-transferases (CHOI
& KIM, 1998).

Estudos realizados por Lindsay e colaboradores (2006) mostraram que os LPSs podem
diminuir efeitos tdxicos causados por microscistinas (MC) e cilindrospermosinas (CIN) nos

crustdceos Artemia salina, Daphnia magna e Daphnia galeata. No experimento, eles
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adicionaram MC e CIN, nos ambientes dos crustaceos, 24 h apés terem adicionado LPS, e
observaram que a dose letal para esses organismos era maior do que sem a presenca prévia
de LPSs. Este efeito pode ser atribuido a desintoxicagdo do tecido onde ocorre a acdo da
enzima, sendo mediado pela reducdo de metabdlitos reativos e supressédo do citocromo P450,

pois a CIN sé é téxica apds a ativacdo metabdlica pelo sistema do citocromo P450.

2.3 - CONSEQUENCIAS ECOLOGICAS DA OCORRENCIA DE CIA NOBACTERIAS
TOXICAS

As cianobactérias produtoras de toxinas armazenam-nas durante a maior parte da sua vida,
libertando-as apenas quando ocorre a lise celular, consequiéncia da ingestéo pelo zooplancton

ou peixes, do processo de tratamento de adgua para consumo ou pela morte natural da célula.

Os resultados das florescéncias de cianobactérias sédo: formacao de tapetes na superficie da
agua, dificultando a entrada de luz e oxigénio na interface ar/dgua; alteracdo da viscosidade do
meio; diminuicdo da zona eufética; alteracdo do odor e do sabor da agua; e situacdes de

anoxia, gerada pela morte massiva das cianobactérias.

O efeito das cianotoxinas no bidtopo aquatico tem sido alvo de alguns estudos, tal como se
verifica para outras substancias. As cianotoxinas sdo também bioacumulaveis podendo ser
bioamplificadas ao longo da cadeia alimentar. Este processo ficou demonstrado em trabalhos
laboratoriais efetuados com moluscos e lagostins, onde se verificou a acumulagdo de
microcistinas e nodularinas, depois de os animais receberem como alimento linhagens téxicas
de cianobactérias (SAKER et al., 2004). O fato das cianotoxinas serem acumuladas nestes
organismos sem lhes provocarem efeitos letais, torna-os tranportadores de toxinas para 0s

niveis troficos superiores, incluindo o homem.

As cianobactérias também sdo responsaveis por alteracdes nas populacdes de peixes, com
diversos registros de morte massiva em resposta ao aparecimento de florescéncias (CODD &
ROBERTS, 1991). Na maior parte das vezes, € dificil saber qual a razdo dessas mortandades

de peixes, se é resultado da intoxicagdo por cianotoxinas ou amoénia, ou morte por asfixia

(andxia).

Os peixes apresentam sintomas de intoxicacdo por microcistinas semelhantes a alguns
observados em mamiferos: alteracBes histoldgicas do trato gastrointestinal e das branquias e

necrose hepatica e renal (CARBIS et al., 1997). Esta também demonstrado que a sensibilidade
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dos peixes e anfibios em estado de desenvolvimento inicial é superior a dos organismos

juvenis e adultos, podendo assim afetar a dinAmica populacional (OBEREMM, 2001).

O fato dos animais superiores como aves e mamiferos ndo serem capazes de distinguir uma
florescéncia téxica, torna-os susceptiveis a intoxicacdes por ingestdo e imersdo em aguas
contaminadas. Existem publicacbes de casos de morte animal por intoxicacdo em mananciais
que possuiam proliferacdo de cianobactérias, alguns dos quais foram enumerados por Kuiper-
Goodman et al. (1999) e Falconer (2001) (Tabela 2).

Relativamente aos niveis troficos mais baixos, existem varios estudos laboratoriais com
zooplanctons (e.g. Daphnia spp) que revelam dados pouco consistentes em que a
sensibilidade as cianotoxinas difere consoante o género, a espécie e até mesmo a linhagem
(SIVONEN & JONES, 1999).

Desta forma as cianotoxinas podem afetar véarias atividades econémicas que enfocam criacédo
e desenvolvimento de animais aquaticos, como a piscicultura, criacdo de camardo, entre
outras, além de impedir alimentacdo de vérias familias ribeirinhas que possuem o pescado

como fonte de subsisténcia.

TABELA 2 - Exemplos de morte animal por intoxicagdo com cianotoxinas (KUIPER-GOODMAN
et al., 1999)

Cianobactéria

Pais Vitima responsavel

Patologia Referéncia bibliogréfica

Argentina gado hepatotoxicidade  Microcystis aeruginosa QOdriozola et al., 1984

Austrélia gado hepatotoxicidade  Microcystis aeruginosa Jackson et al., 1984
gado neurotoxicidade Anabaena circinalis Negri et al., 1995
Canada gado neurotoxicidade Anabaena flos-aquae ?;;gmchael & Gorham,
aves .
" neurotoxicidade Anabaena flos-aquae Pybus & Hobson, 1986
aquaticas
Finlandia caes hepatotoxicidade  Nodularia spumigena Pearson et al., 1984
aves
aqyatlcas, hepatotoxicidade Planktothrix agardhii Eriksson et al., 1986
peixes, rato
almiscarado
Noruega gado hepatotoxicidade  Microcystis aeruginosa Skulberg, 1979
Inglaterra cdes hepatotoxicidade  Microcystis aeruginosa Pearson et al., 1990
Escocia caes neurotoxicidade Oscillatoria spp. Gunn et al., 1992
. danos nas . . .
peixes brénquias Microcystis aeruginosa Bury et al., 1995
E.UA. cdes neurotoxicidade Anabaena flos-aquae Mahmood ef al., 1988
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2.4 - CONSEQUENCIAS DA OCORRENCIA DE CIANOBACTERIAS TOXICAS PARA
A SAUDE HUMANA

As cianotoxinas provocam efeitos adversos na saude humana, os quais estéo evidenciados em
estudos epidemioldgicos e toxicoldgicos. Relativamente ao modo de acdo, as cianotoxinas
podem apresentar acdes agudas ou cronicas, conforme o grau e o tempo de exposi¢cdo. De
todas as cianotoxinas, apenas os polipeptidios ciclicos parecem exercer efeitos cronicos,
nomeadamente a promoc¢ao do crescimento de tumores hepaticos e outros. Os seus efeitos
agudos incluem morte por hemorragia e insuficiéncia hepatica (KUIPER-GOODMAN et al.,
1999).

As intoxicacfes por cianobactérias podem ocorrer via consumo de 4gua de reservatorio com a
presenca de floragGes, por meio de atividades de recreacdo em mananciais comprometidos ou

pelo consumo de animais contaminados com toxinas.

No primeiro caso, o consumo pela populacdo de dgua contaminada com cianotoxinas pode ser
consequéncia de falta de conhecimento, consumo acidental ou ma operacdo da estacdo de
tratamento (OLIVEIRA, 2005). Caso ndo haja sistemas de prevencdo e deteccdo de
cianotoxinas, as aguas contaminadas podem levar a uma exposicdo prolongada das
populacBes consumidoras que poderdo sofrer efeitos crébnicos como é o caso do tumor
hepético (KUIPER-GOODMAN et al.,, 1999). J4 a recreacdo é um perigo a parte, onde se
requer politicas de gerenciamento de lagos e rios para advertir e prevenir 0s usudrios. A pratica
de esportes nauticos em que ha contato direto com a 4gua em locais comprometidos pela
presenca de cianobactérias € considerada como exposi¢do de alto risco devendo, portanto, ser
evitada para ndo se tornar susceptivel a irritagdes alérgicas na pele e nos olhos, a necrose dos
tecidos, asma, entre outros efeitos (YOO et al., 1995). De acordo com Garcia et al. (2004), ja
h& casos comprovados de morte pela ingestdo de alimentos contaminados com elevada

concentracao de toxinas.

Alguns casos histéricos, entre muitos outros, evidenciam o risco que as cianotoxinas
representam para a saude humana. Na Austrélia, em 1979, 140 criancas e 10 adultos tiveram
de ser hospitalizados por ingestdo de agua contaminada com Cylindrospermopsis raciborskii,
tendo manifestado hepatoenterite seguida de fortes diarréias sanguinolentas (BYTH, 1980).
Garcia et Al. (2004) relataram que dois pescadores na Patag6nia chilena, apds consumirem de
7 a 9 mariscos que continham uma concentragdo de 8575 pg de STX equiv/100g marisco,

morreram apos 3 a 4 horas da ingestao.
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No que diz respeito a esses efeitos crénicos das hepatotoxinas, Goodman et al. (1999)
sugeriram que a alta incidéncia de cancer na populacdo chinesa esta relacionada com o fato de
existir nesse pais uma grande quantidade de aguas que apresentam hepatotoxinas, entretanto

ressaltam a necessidade de maiores investigacdes para que essa hipétese seja confirmada.

Entretanto, o primeiro caso confirmado de mortes humanas causadas por cianotoxinas ocorreu
no inicio de 1996, quando 117 pacientes renais crbnicos, apds terem sido submetidos a
sessfes de hemodialise em uma clinica da cidade de Caruaru (PE), passaram a apresentar
disturbios da visdo, nadusea e vOmitos, hepatomegalia com dores fortes e enfraquecimento
muscular (KUIPER-GOODMAN et al., 1999). Desses pacientes, 49 vieram a falecer até 10

meses apoés o inicio dos sintomas.

As andlises confirmaram a presenca de microcistinas e cilindrospermopsina, no carvao ativado
utilizado no sistema de purificagdo de agua da clinica, e de microcistinas em amostras de
sangue e figado dos pacientes intoxicados (CARMICHAEL et al.,, 2001). Além disso, as
contagens das amostras do fitoplancton do reservatério que abastecia a cidade demonstraram
uma dominancia de géneros de cianobactérias comumente relacionados com a producéo de

cianotoxinas como Microcystis, Anabaena e Cylindrospermopsis.

Em termos globais, os relatos clinicos dos danos para a populacdo humana pelo consumo oral
de toxinas de cianobactérias em aguas de abastecimento indicam que esses danos acontecem
como conseqliéncia de acidentes, desconhecimento ou deficiéncia na operagdo dos sistemas
de tratamento da agua. Como resultado, esses relatos sdo parcialmente estimados e as

circunstancias originais sao frequentemente de dificil definicdo.

Em muitos casos, as cianobactérias causadoras dos danos desaparecem do reservatorio antes
que as autoridades de saude publica considerem uma floragdo como o possivel risco, pois sdo
geralmente desconhecedoras dos danos possiveis resultantes da ocorréncia de floracdes de
cianobactérias e, portanto, assumem que 0s processos de tratamento da agua usuais séo
capazes de remover qualquer problema potencial. Entretanto, varias toxinas de cianobactérias,
gquando em solucéo, sao dificilmente removidas por um processo convencional de tratamento,

sendo inclusive resistentes a fervura.

Em regibes agricultaveis, ou areas densamente povoadas, ocorre muitas vezes o aparecimento
de floragbes constantes de cianobactérias em reservatorios de abastecimento publico e,
usualmente, as autoridades de meio ambiente tentam controlar as floragbes com aplicacdo de

sulfato de cobre ou outros algicidas. Este método provoca a lise desses organismos, liberando
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as toxinas frequentemente presentes nas células para a agua bruta do manancial. Tais acdes
podem causar exposi¢cdes agudas as toxinas. Além disso, ha evidéncias que populacbes
abastecidas por reservatorios que apresentam extensas floragcbes podem estar expostas a

baixos niveis de toxinas por longo periodo (LAMBERT et al., 1994).

Essa exposicdo prolongada deve ser considerada como um sério risco a salde uma vez que,
como ja& descrito anteriormente, as microcistinas, que sao o tipo mais comum de toxinas de
cianobactérias, sdo potentes promotoras de tumores e, portanto, o consumo continuado de
pequenas doses de hepatotoxinas pode levar a uma maior incidéncia de cancer hepatico na
populacdo exposta. Como conseqgiiéncia € importante que os efeitos crénicos de exposicdes
prolongadas por ingestao oral de baixas concentra¢des de cianotoxinas sejam avaliados tanto

do ponto de vista epidemiolégico como toxicolégico (FUNASA, 2003).

25 — METODOS DE ANALISE, DETECCAO E QUANTIFICACAO DE
CIANOTOXINAS

Para proteger os usuarios de 4gua é importante saber as ocorréncias, ou ndo, de massas que
contenham cianotoxinas ou produtores em potencial de toxinas. A Identificacdo do organismo
responsavel pela producdo de toxina € especialmente Util para quaisquer planos de mitigacéo
(RANTALA, 2008). A deteccdo e andlise das cianotoxinas podem ser feitas recorrendo a

métodos quimicos, bioquimicos, biol6gicos ou imunolégicos.

Os métodos que tém se mostrado mais apropriados para a detec¢do, quantificacdo, purificacao
e isolamento de toxinas sdo os métodos analiticos instrumentais, devido a sua precisdo na
identificacdo e quantificagdo das toxinas e por sua relativa rapidez ao analisar grandes
nameros de amostras (MERILUOTO et al., 2000; DAHLMANN et al., 2001). Citam-se como
exemplos de métodos analiticos instrumentais, a eletroforese capilar (CE), bombardeamento
atbmico rapido (FAB), cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC) e espectrometria de
massa termospray (TSP). Eles sdo baseados has propriedades fisico-quimicas das
cianotoxinas e na reatividade devida a presenca de certos grupos funcionais nas moléculas.
Dentre os métodos analiticos, o0 mais empregado é a cromatografia liquida de alta eficiéncia
(HARADA et al., 1999).

2.5.1 - Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia (H PLC)

O método de deteccdo utilizando Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia foi inicialmente

desenvolvido para andlise de saxitoxinas em organismos marinhos particularmente em
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mariscos, entretanto ele tem se mostrado adequado para avaliacdo dessas toxinas em
cianobactérias (LAGOS et. al., 1999).

Nesta técnica faz-se passar a amostra por uma coluna de silica — C18 (fase reversa), com um
gradiente de acetonitrila e agua, ambos com acido trifluoracético (fase movel). Consoante a
polaridade, as microcistinas véo apresentar diferentes tempos de retencdo neste sistema. A
saida da coluna, estd um detector fotodiodo (PDA) que capta a absorcdo pelas substancias
que por ai passam. As microcistinas caracterizam-se por ter um espectro de absor¢cdo maximo
a 238 nm (banda UV) devido ao residuo ADDA. Embora seja uma metodologia semi-seletiva e
com um grau de deteccdo bastante bom, na ordem dos nanogramas (DAHLMANN et al., 2001),
essa técnica requer instrumentacdo especializada, cuidados na preparacdo das amostras e a

comparacdo com padrdes de toxina.

Comercialmente, existem no mercado padrdes de Cromatografia para andlise de apenas trés
tipos de cianotoxinas: microcistina-LR, -YR e -RR (RIVASSEAU et al., 1999). Esta técnica
também é utilizada para as outras cianotoxinas alterando-se as fases e 0s comprimentos de
onda consoante em cada caso.

A técnica HPLC associada a outras tem permitido aumentar a sua sensibilidade. E o caso de
HPLC-MS, que associou ao HPLC a espectrometria de massa (MS) para a andlise da
cilindrospermopsina, baixando o seu limite de deteccdo cerca de 5 vezes (DAHLMANN et al.,
2001).

2.5.2 — Técnica MALDITOF- MS

Uma técnica mais recente € MALDITOF- MS (matrix assisted laser desorption/ionization-time of
flight mass spectroscopy). Com esta técnica obtém-se pesos moleculares dos polipeptidios
cianobacterianos a partir de células inteiras em minutos. As cianotoxinas podem ser
identificadas por comparacdo com padrdes, mas também sédo detectados novos polipeptidios
que poderdo ser posteriormente caracterizados na mesma analise pela técnica Post-Source-
Decay (PSD). Contrapondo com as técnicas de HPLC, MALDI-TOF-MS é mais rapida, nédo
requer preparacdo da amostra e ndo necessita de cultura prévia das cianobactérias: uma sé
célula podera ser suficiente para a caracterizagdo do seu perfil polipeptidico (ERHARD et al.,

2001). Como desvantagem tem o fato de nao ser, até o momento, quantitativa.
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2.5.3 - Ensaio da Inibicdo das Fosfatases Protéicas

A caracteristica das cianotoxinas de alterarem o metabolismo enzimatico tem sido utilizada
para o desenvolvimento de métodos para a sua identificacdo. As microcistinas e nodularinas
inibem as fosfatases protéicas, o que podera ser detectado e quantificado através de uma
reacdo colorimétrica ou radioativa. Existem ja kits comerciais deste ensaio de facil e rapida
execucdo. Rivasseau et al. (1999) desenvolveram um ensaio deste tipo em que foi possivel
fazer quantificagBes colorimétricas de microcistinas na ordem dos microgramas (0,2 - 0,8 pg/l).
No entanto, para resultados positivos era necessario confirmar a presenca da microcistina com
outros métodos. O método de quantificacdo radioativo é mais sensivel do que o colorimétrico,

mas exige condi¢des laboratoriais mais especificas (MERILUOTO et al., 2000).

Para An e Carmichael (1994), o ensaio da inibicdo das fosfatases protéicas na determinacéo
de nodularinas e microcistinas podera ser complementado com o ensaio imunologico ELISA
(Enzyme Linked Immunosorbent Assay) utilizando anticorpos que foram desenvolvidos contra a

microcistina-LR.

2.5.4 — Técnica de ELISA

A primeira técnica imunoldgica baseada em ELISA para microcistinas e nodularinas foi
desenvolvida por Chu et al. (1989). Hoje existem kits comerciais que sdo muito utilizados em
laboratérios de monitorizacdo de microcistinas e nodularinas na agua (EnviroGard®
Microcystins Plate Kit e Envirologix). Este ensaio ELISA aproveita a especificidade dos
anticorpos de coelho contra microcistina-LR, para detectar de forma seletiva a concentragcédo de
moléculas de microcistina-LR, -RR, -YR e nodularinas. A especificidade do anticorpo para
estas cianotoxinas deve-se essencialmente aos dois aminoacidos nelas presentes: Adda e
arginina (AN & CARMICHAEL, 1994). Através de padrbes de microcistina com concentracfes
conhecidas e de uma reagédo colorimétrica anticorpo/antigeno, tragca-se uma curva padrdo para
determinar a concentracdo de microcistinas na amostra. O kit apresenta um nivel de a

sensibilidade de 0,1 ng/ml.

2.5.5 - PCR e MAG-microarray de DNA

Os métodos de andlise de Reagcdo em Cadeia de Polimerase (PCR), polimorfismo do
comprimento do fragmento de restricdo (HISBERGUES et Al., 2003; RANTALA et Al., 2006) ou
da sequéncia, (JUNGBLUT & NEILAN, 2006) sdo usados para identificacdo de todos os

produtores existentes de microcistinas. Uma alternativa € o uso de um MAG-microarray de
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DNA, onde a identificacdo das sequéncias € baseada na hibridizacdo do gene-especifico

investigado.

MAG-microarray se baseia na captura magnética de hibridos, (MATSUNAGA et Al., 2001) na
fita do DNA (RUDI Et Al, 2000), usando a analise de oligonucleotidios baseadas em
sequéncias de rRNA 16S. Esta técnica foi desenvolvida para estudar a composicdo de
comunidade de cianobactérias e para detectar diferentes géneros de cianobactérias,
respectivamente. Além disso, oligonucleotideos baseados no gene rRNA 16S tém sido
projetados para identificar varios grupos de cianobactérias, usando uma Reacdo Descoberta de
Ligacdo (LDR) e um microarray DNA universal (CASTIGLIONI et Al., 2004). Este método é
efetivo em detectar até pequenas mudancas de nucleotideos (CONSOLANDI et Al., 2003;
FOUQUET et Al, 2004; LONG et Al, 2004; QIN et Al., 2005) ou pequenas insercoes e
delecdes (FAVIS Et Al., 2000).

Estudos filogenéticos com o gene rRNA 16S tém mostrado grupamentos dos mais importantes
produtores de microcistina, Anabaena, Microcystis e Planktothrix (LYRA et Al., 2001; GUGGER
et Al., 2002), porém incluem sempre ambos 0s grupos, toéxicos e ndo toxicos, deste modo nao
pode ser usado para discrimina-los. Sendo assim, o uso de genes de biossintese da toxina
(mci/nda) em uma plataforma de LDR/universal microarray (CASTIGLIONI et Al., 2004) nao é
um método especifico e sensivel para descobrir e identificar simultaneamente todas as
cianobactérias potencialmente produtoras de hepatotoxinas, presentes em amostras

ambientais.

Rantala et al. (2008) propuseram testes especificos para genes a serem utilizados em uma
plataforma de DNA-chip para descobertas e identificacbes simultaneas de cianobactérias
produtoras de hepatotoxinas em amostras ambientais. Os resultados do teste realizado em
amostras de um lago finlandés confirmaram que a técnica de DNA-chip se mostrou adequada
para a deteccdo de produtores de microcistinas, onde sua presenca também era confirmada
com PCR quantitativo em tempo real (QPCR). Também no Mar baltico a descoberta de
Nodularia-ndaF foi possivel através do método de DNA-chip, confirmado previamente por
ndaF-gPCR (RANTALA et Al,, 2004; JUNGBLUT & NEILAN, 2006). Os resultados nestes dois
estudos sugerem gue 0 método possa ser aplicado com sucesso em amostras de outros locais,
considerando a alta similaridade entre as sequéncias dos genes de linhagens de

cianobactérias originadas em locais geograficamente diversos (RANTALA, et al. 2008).
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2.6 - REMOCAO DE CIANOBACTERIAS E CIANOTOXINAS

2.6.1 - Remocgao com tratamento convencional

Devido principalmente aos riscos relativos a salde que as cianobactérias oferecem, pesquisas
tém sido realizadas com o objetivo de saber qual o melhor tratamento a ser empregado para
remover as toxinas dissolvidas e examinar quais os efeitos dos processos de tratamento sobre
as células viaveis de cianobactérias. De uma forma geral, é desejavel que os processos de
tratamento sejam capazes de remover a biomassa de cianobactérias e a fracdo dissolvida das
cianotoxinas, sem, contudo, promover a ruptura dessas ceélulas; pois desta forma se reduz

significativamente as concentracdes de sabor, odor e dos metabdlitos tdxicos.

A remocédo dessas substancias organicas pode ocorrer através de processos de separagdo ou
conversao (VOLK, et al. 2000). O processo de separacdo consiste na retirada dos compostos
indesejaveis da &gua, acarretando no acumulo de residuos que tém que ser dispostos
adequadamente. O processo de conversdo baseia-se nha utilizacdo de produtos quimicos
(geralmente oxidantes) para transformar substancias solGveis e insolUveis em produtos pouco

ou atéxicos, muito embora, as vezes, esse procedimento leve a destruicdo das mesmas.

O tratamento convencional de agua contaminada com cianotoxinas, por ser o mais difundido no
mundo, dar-se-a maior énfase. Esse tratamento compreende as etapas de coagulacéo,
floculagdo, sedimentacdo e filtracdo (RAPALA, et al. 2002). Em algumas estacbes de
tratamento, existem algumas variagbes, tais como: a utilizacdo da etapa de flotagdo em
substituicdo a sedimentacéo, a utilizacdo da filtracdo direta ou 0 uso de sistemas patenteados
de mistura e sedimentagdo. Contudo, o principio € o mesmo, utilizar a coagulacao quimica para
modificar as propriedades do material que se encontra suspenso ou dissolvido na agua a ser

tratada.

2.6.1.1 — Coagulacao quimica

As particulas coloidais presentes na agua apresentam carga superficial negativa, impedindo que
as mesmas se aproximem umas das outras, permanecendo no meio liquido, se suas
caracteristicas ndo forem alteradas pela coagulacdo (RAPALA, et al. 2002). A coagulacdo é um
processo responsavel pela desestabilizacdo das particulas coloidais em um sistema aquoso.
Essa desestabilizacdo prepara as particulas para a sua remocao nas etapas subsequentes do
processo de tratamento (KAWAMURA, 1991). A coagulacdo quimica € resultado de quatro
mecanismos distintos: compressdo da camada difusa; adsor¢do e neutralizacdo de cargas;

adsorcao/formacao de pontes e varredura.
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Compressao da Camada Difusa

A compressao da camada difusa € o mecanismo em que as forcas de repulséo entre os colbides
sao reduzidas pela adicdo de eletrolitos indiferentes de carga positiva, com a reducdo dessas
forcas repulsivas, as forcas de atracdo entre elas passam a predominar, facilitando a formacao
do floco (KAWAMURA, 1991).

De acordo com Di Bernardo e Dantas (2005), sais simples, como cloreto de soédio, séo
considerados eletrdlitos indiferentes e ndo tem caracteristica de hidrélise e adsor¢do, como
ocorre com sais de aluminio ou de ferro. Desta forma, quanto maior a carga do ion positivo,
menor a quantidade requerida para a coagulacéo, por exemplo, considerando os metais Na , Ca
e Al , as concentracdes molares 1+ 2+ 3+ desses metais para causar a desestabilizagdo de um

coloide negativo variam, aproximadamente, na proporcao de 1000:10:1.

Nesse mecanismo pode-se citar como exemplo 0 encontro de dgua doce dos rios com pequena
forca ibnica que ao desaguar e misturar-se com a agua do mar, promove a formacédo de

depésitos nas desembocaduras.

Adsorcao e Neutralizacdo de Carga

O mecanismo de adsor¢do e neutralizacdo de cargas ocorre quando ions positivos, geralmente
originados da hidrélise do coagulante, sdo adsorvidos a superficie do coléide em quantidade
suficiente para neutralizar a sua carga negativa, reduzindo as forcas de repulsdo. Nesse
mecanismo, pode haver reestabilizacdo da carga da particula, caso a particula adsorva uma
carga maior que a necessaria para neutralizar a sua superficie. Segundo apresentado por
Vianna (1997), o mecanismo de coagulacdo por adsorcéo e neutralizacdo de carga, quando é

utilizado o sulfato de aluminio, pode ocorrer segundo o caminho apresentado na Figura 5.
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FIGURA 5: Esquema mostrando o caminho para a coagulacdo por adsorcao e neutralizacdo de

carga.
Fonte: Vianna (1997), modificado por Costa (2003).

Varredura

O mecanismo da varredura acontece quando a dosagem de um coagulante, que pode ser um
sal de ferro ou de aluminio, é suficientemente elevada, a ponto de formar um precipitado, o
hidréxido de ferro ou de aluminio. O coagulante reage com a agua formando hidréxidos que ao

precipitarem envolvem os coloides e as particulas suspensas, formando os flocos.

Os flocos obtidos nesse mecanismo sdo maiores, facilitando sua sedimentagdo ou flotagéo.
Segundo Vianna (1997), quando é utilizado o sulfato de aluminio como coagulante, o caminho

para o mecanismo da varredura pode ocorrer conforme a Figura 6.
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FIGURA 6: Esquema mostrando o caminho para a coagulacéo por varredura.
Fonte: Vianna (1997), modificado por Costa (2003).

Adsorcéo e Formacao de Pontes

O mecanismo de adsorcdo e formacdo de pontes caracteriza-se por envolver o uso de
polimeros de grandes cadeias moleculares como auxiliares de coagulacdo. Quando se
empregam estes polimeros como coagulante ou auxiliar, estes podem vir a ser adsorvidos por

mais de uma particula devido ao seu tamanho, servindo como ponte entre as mesmas.

De acordo com Mendes (1989), existe significativa variedade de compostos organicos e
sintéticos, caracterizados por apresentar grande cadeia molecular, que desfrutam da
propriedade de possuir sitios ionizaveis ao longo de sua cadeia, capazes de agirem como
eficientes coagulantes e servirem de ponte entre a superficie & qual estdo aderidos e outras
particulas. Esses polimeros podem ser catibnicos, anidnicos, nao-ibnicos e anfoliticos,

dependendo da existéncia e natureza de suas cargas.

2.6.1.2 - Coagulacédo-Floculacdo no tratamento convencional

Os mecanismos predominantes na desestabilizacdo das particulas podem variar de acordo com
as caracteristicas das células a serem removidas. Bernhardt e Clasen (1991) relataram que
guando as células de algas apresentam formato aproximadamente esférico e superficie lisa, ha

predominancia do mecanismo de neutralizagdo, porém se as células sdo compridas e
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filamentosas, ha predominio da varredura.

A eliminacdo da matéria organica pelos processos de clarificacdo da agua é influenciada por
véarios fatores, como pH, dosagem e tipo de coagulante, caracteristicas da matéria organica
presente na agua, a concentracdo e a natureza dos compostos inorganicos e pelo processo de
tratamento da agua. Consequientemente, a remocdo de matéria organica pela coagulacdo

quimica varia consideravelmente podendo ser de apenas 10 ou até 90% (RANDTKE, 1988).

Em relacdo a matéria organica dissolvida, Volk e colaboradores (2000) verificaram que o
emprego de elevadas dosagens de coagulante promovem uma remocgdo mais efetiva do
carbono orgénico dissolvido, atingindo em média 43% de remocédo, enquanto ao se utilizar as
dosagens usuais empregadas nas Estacdes de Tratamento de Esgoto, a remogdo em média €
de 29%. De todos os coagulantes testados por estes autores, o cloreto férrico foi o que
apresentou maiores indices de remo¢do do material dissolvido, seguido do sulfato ferroso,
aluminio e policloreto de aluminio. Outra vantagem do cloreto férrico consisti na necessidade de

uso de menores dosagens para remover 0s compostos dissolvidos.

Mouchet e Bonnélye (1998) relatam que a otimizacdo da dosagem do coagulante € essencial,
pois dos fitoplanctons, as Ultimas células a serem removidas sdo a das cianobactérias e,

portanto, se a quantidade de coagulante for insuficiente, ndo ha remocao destas.

Varios estudos vém sendo realizados nas diversas partes do mundo com o intuito de conhecer a
real eficiéncia do tratamento convencional na remoc¢ao de células de cianobactérias e de suas
respectivas toxinas. James e Fawell (1991) avaliaram o efeito da coagulacdo sobre as células
de M. aeruginosa, usando o sulfato de aluminio como coagulante, sob condi¢cBes de laboratorio
que simulavam o tratamento de agua. O efeito da coagulagéo sobre a integridade das células foi
monitorado pela medi¢do da concentracao de microcistina-LR liberada para a agua. O resultado
indicou um aumento consideravel na concentracdo da toxina depois da adicdo do coagulante,

sugerindo a ocorréncia de lise celular.

Porém, de acordo com Chow e colaboradores (1999), utilizando uma cultura de M. aeruginosa
para analisar a densidade e viabilidade das células, apdés a adicdo do sulfato de aluminio,
verificaram que esta substancia ndo causou danos a célula e, portanto, ndo ocasiona liberagcéo
de toxina. O que houve foi um aumento da densidade das células, indicando que a populagéo
de cianobactérias cresceu durante o tratamento, e isto pode ter contribuido para aumentar a
producéo de microcistina-LR e a liberagcdo da mesma na solugéo. Os autores observaram ainda,

que o uso de sulfato de cobre resultou na ruptura das células. Ja ao utilizar cloreto férrico, tanto
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nas dosagens de 30 mg/L (dosagem 6tima) como uma sub-dosagem de 15 mg/L, empregadas
nas estacoes de tratamento, verificou-se que as concentragbes pareciam ndo causar a lise, mas

estimulavam o crescimento das culturas de A. circinalis e M. aeruginosa (CHOW et al.,1998).

Os estudos realizados por Hart e colaboradores (1998) sugerem que o tratamento convencional
€ ineficiente na remocao das toxinas dissolvidas e que as condicbes de mistura associadas ao
tratamento ndo causaram a lise das células de Microcystis ou a liberacdo de toxinas, como
também, as variacdes de pH entre 5 e 9 em nada afetaram a liberacédo da toxina intracelular. Os
autores utilizaram tanto o sulfato de aluminio, quanto o sulfato de ferro, os quais se mostraram
efetivos na reducdo da concentracdo total da toxina, provavelmente pela capacidade de

remocao das células viaveis e ndo das toxinas dissolvidas.

Por outro lado, Rapala e colaboradores (2002) verificaram que as endotoxinas sdo removidas
com razodvel eficiéncia pelos mesmos métodos empregados para reduzir a presenca de
material particulado na &gua. Nesse estudo, a &gua bruta apresentava indicios de
cianobactérias em uma concentracdo maior que 430 unidades de endotoxina/mL, depois de
submetida ao processo que consistia em coagulacdo seguida de clarificacdo e filtracdo em
areia, esse valor baixou para 60 unidades de endotoxina/mL. Quando foi utilizada a seqtiéncia
de coagulagcdo com sulfato de aluminio, seguida de flotacdo, filtracdo em areia e cloracéo, a
remocdao atingiu 91%. Também, neste estudo, os autores atribuiram a eficiéncia do tratamento a

remocao das células de cianobactérias e ndo das toxinas.

No caso das neurotoxinas, Falconer e colaboradores (1989), utilizando uma dose de 120 mg/L
de sulfato de aluminio conjuntamente com varios polieletrolitos, conseguiram remover apenas

20% da toxicidade produzida pela floracdo de Anabaena circinalis.

2.6.1.3 — Sedimentacao

As unidades de sedimentacdo conseguem remover particulas com densidade maior que a da
agua, ou seja, maior que 1,0, pois estas particulas mais densas ficam depositadas no fundo do
decantador, apds algum tempo estagnada. Depois do processo de decantacdo a agua da

superficie é retirada restando as particulas mais densas no fundo do tanque.

Quando se trata de aguas contendo elevadas concentragfes de cianobactérias, no geral, a
sedimentacdo ndo proporciona uma remocao satisfatoria das mesmas devido a baixa densidade
desses organismos. Porém, se além das cianobactérias, houver também altas concentra¢cfes de

matéria particulada, a juncao desses dois componentes tende a permitir a formacgéo de flocos
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com caracteristicas adequadas para promover a sedimentacdo (JANSSENS & BUENKENS,
1993).

O emprego da sedimentacdo para remover Microcystis aeruginosa em uma concentracdo na
agua de 10 célula/mL foi avaliado por Drikas e colaboradores (2001) empregando equipamento
para teste do tipo jarro. A utilizacdo da dosagem de 65 mg/L de sulfato de aluminio no processo

de coagulacéo realizado no pH 7,2 resultou na remocao de 75% das células.

Vlaski e colaboradores (1996), em experimentos de sedimentacdo em escala de bancada
utiizando 10 mg/L de cloreto férrico e pH 8, também verificaram uma boa remocdo de
Microcystis aeruginosa, retirando 87% das células presentes no meio. Os autores observaram
um incremento na remogdo de células de 7,7% apés a filtracdo da 4gua. Entretanto, Hoeger e
colaboradores (2004) observaram que a remocédo de células promovida pela filtragdo dependia
da cianobactéria, no caso da Anabaena circinalis, que € filamentosa, a remocao apds filtracédo
foi praticamente 15% maior que a observada para Microcystis aeruginosa, que é menor e

apresenta forma esférica.

O emprego de técnicas combinadas a sedimentagdo resulta numa maior eficiéncia na remoc¢ao
de células. Hoeger e colaboradores (2004) relataram a remocdo de 99,9% de células de
Aphanizomenon, ao submeter a 4gua bruta da ETA de Israel, que continha uma concentracédo
de 10 célula/mL, aos processos de floculagdo-sedimentacdo seguidos pela cloragao.
Provavelmente, essa elevada remocdao foi devida a oxidacdo das células da cianobactéria pela

acdao do cloro.

Em relacéo aos efeitos dos coagulantes no lodo sedimentado do decantador pairam davidas e,
conseqientemente, se fazem necessarias mais analises sobre 0s impactos dessas substancias

no lodo e na ocorréncia de lise celular.

Drikas et al. (2001) avaliaram a degradacao das células de Microcystis no lodo. A densidade das
células diminuiu pela metade do valor inicial apés dois dias de sedimentacdo, e continuou
decrescendo até que no décimo terceiro dia chegou a zero. No caso da toxina extracelular, a
concentragao inicial era zero, atingindo valores maximos entre o segundo e o sexto dia. Este
decréscimo na densidade celular acompanhado do aumento de toxinas extracelulares é
indicativo da ocorréncia de lise celular. Também, foi sugerido a ocorréncia de degradacao da
toxina apés o sexto dia, sendo que no décimo terceiro dia, as concentracdes extracelulares da
toxina chegou a zero. Os resultados obtidos por Drikas et al. (2001), configuram a importancia

do conhecimento do efeito do tempo de retencdo do lodo nos tanques de sedimentacéo para
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diferentes cianobactérias e cianotoxinas.

No Egito, os decantadores vém sendo substituidos pelos clarificadores de manta de lodo
(HRUDEY et al.,, 1999) ou Digestores Anaerdbios de Fluxo Ascendente (DAFA), como sao
conhecidos no Brasil (FERNANDES, 2000). Essa substituicdo tem apresentado melhores
resultados na remocao de algas e cianobactérias, maior eficiéncia por unidade de area, reducéo
no consumo de coagulante de 15 a 45% e reducdo no consumo de cloro de 15 a 35%
(HRUDEY et al., 1999).

Outro ponto importante a ser observado, diz respeito as esta¢gbes de tratamento em que o
sobrenadante do lodo é recirculado para a entrada da ETA ou € lancado diretamente no curso
d’agua. Para tal situacdo, se torna imprescindivel o controle desse material de reciclo, pois o
mesmo pode conter toxinas em concentracdes elevadas. Esse controle adotado para o material
de reciclo também deve ser empregado para o lodo quando na sua disposicao final, para que

assim se evite problemas de ordem ambiental, econémica e sanitaria.

2.6.1.4 — Flotacéo

A flotacdo por ar dissolvido (FAD) é um processo que vem sendo difundido, principalmente em
novas estacfes, quando se trata de aguas eutrofizadas. Este método difere do tratamento
convencional propriamente dito, pelo fato de a floculacdo ser seguida pela introducédo de ar
saturado na agua. Bolhas mindsculas sdo formadas pelo ar que ao se agregarem aos flocos,
levam a flutuacdo dos mesmos para a superficie de onde sao continuamente removidos. Essa
caracteristica de remog¢&o continua pode vir a se configurar como uma grande vantagem da
flotagdo em relacé@o a sedimentacao, caso seja confirmado que os coagulantes causam danos a

parede celular das cianobactérias em longo prazo.

z

Quando empregado a flotacdo por ar dissolvido, € importante considerar que as diversas
espécies de cianobactérias podem se comportar de formas diferentes a depender de suas
propriedades fisicas. Isso pode ser observado pelos dados de remocdo de células de
cianobactérias apresentado por Drikas e Hrudey (1994) relativos a uma ETA na qual se utilizava
a FAD. Para Microcystis, a remocao foi de 40-80%, para Anabaena ficou entre 90-100%, porém

a Oscillatoria foi removida somente em 30%.

Segundo Benhardt e Clasen (1991), a remoc¢ao de alguns tipos de cianobactérias pode alcangar
até 99,9% quando o tratamento € realizado pelos processos de floculagdo — flotagéo — filtrag&o.

Todavia, 0 processo pode ndo apresentar essa eficiéncia, caso a 4gua a ser tratada apresente
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concentragbes de 10 cel/mL, pois concentra¢cdes nessa ordem de grandeza sdo tipicas de

aguas altamente eutrofizadas.

Drikas (1994) relatou que a flotacdo por ar dissolvido é eficiente na remocédo de células intactas
de cianobactérias, porém ainda se faz necessario avaliar se 0 processo é mais ou menos efetivo
que a utilizacdo das unidades de sedimentacdo. Ao confrontar a FAD com a sedimentacdo na
ETA de North Richmond, Australia, esse autor encontrou uma eficiéncia de 98% de remocéao de

células intactas com a FAD e de 50-60% para a sedimentacgéao.

Remocao relativamente baixo de células de Microcystis aeruginosa foi alcangada por Vlaski et
al. (1996) em seus experimentos em escala de laboratério, restando um residual no efluente,
apos a flotacdo, de quase 30%. Esse baixo indice de remogéao pode estar relacionado ao pH da
coagulagdo empregado que foi o pH 8,0, considerando que o processo de flotagdo é favorecido

por valores de pH mais baixos.

Em termos de toxina dissolvida, Hrudey e colaboradores (1999) acreditam que seja improvavel
que a flotacdo seja mais efetiva que o processo utilizando decantadores para remover a toxina
extracelular. No geral, a eficiéncia tanto da flotacdo, quanto da sedimentacdo na remocéo de
cianobactéria depende de varios fatores como, qualidade da agua bruta, da espécie da
cianobactéria e de suas caracteristicas morfoldgicas e fisiologicas, do pH de coagulacéo, tipo e

dosagem do coagulante, entre outros.

2.6.1.5 — Filtragcéo

A filtrac&@o rapida é usada como um polimento para remover os flocos de impurezas que néo
foram retirados nas fases de clarificacdo. Caso essa unidade seja adequadamente projetada e
operada, pode se conseguir valores de turbidez na 4gua filtrada menores que 0,1 uT (HOEGER,
et al. 2004).

Quando a filtracdo ndo é precedida pelas etapas de sedimentacao ou flotacdo, é denominada de
filtracdo direta. Esse tratamento é limitado a dguas com concentracdes de cianobactérias e
turbidez moderadas. Para ampliar a aplicabilidade dessa tecnologia, pré-tratamentos geralmente

sdo necessarios. Os pré-tratamentos mais comuns sao: cloracdo, ozonizacao e flotacao.

A medida que o filtro vai funcionando acumula impurezas entre os intersticios do leito filtrante,
aumentando progressivamente a perda de carga e reducdo na sua capacidade de filtracao.

Quando essa perda atinge um valor preestabelecido ou a turbidez do efluente atinge além do
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méximo de operacdo, deve ser feita a lavagem. O tempo em que o filtro passa trabalhando
entre uma lavagem e outra, consecutivamente, € chamado de carreira de filtrag&o.
(FERNANDES, 2000).

Quando empregada a flotagdo como pré-tratamento, a filtracdo direta transforma-se em
tratamento convencional. Essa reduz as cargas de soélidos que atingiriam o filtro, conduzindo o
aumento de duracado das carreiras de filtracdo e a melhora da eficiéncia de remoc¢édo (HOEGER,
et al. 2004).

Segundo Azevedo e Brandéo (2003), a curta duragdo das carreiras de filtracdo associadas a
sobrecarga de sélidos, incluindo as algas, pode tornar a filtracdo direta impraticavel. Porém, no
gue diz respeito & remocéao de células viaveis, a filtracdo direta pode ser eficaz a depender da

existéncia da condicéo 6tima de coagulacao-floculagéo.

Outro problema, em relacdo a filtracdo, € quando ha longas carreiras de filtracédo, pois, caso
células de cianobactérias toxicas fiquem retidas no meio filtrante, a morte e a lise das mesmas
podem levar a liberacdo de toxinas (HRUDEY et al., 1999). Porém, para Mouchet e Bonnélye
(1998), a filtracdo direta, independente de usar um ou dois meios filtrantes, ndo é recomendada
para eliminar algas e cianobactérias, a menos que conjuntamente, utilize-se um pré-tratamento
e/ou meios filtrantes artificiais de alta qualidade. Por meio de experimentos com filtrag&do direta
sem uso de coagulantes ou oxidantes, esses autores obtiveram redugfes das concentragdes de
algas variando entre 10 e 75%, apresentando um valor médio de 50%, dependendo da espécie

analisada.

Vlaski (1997) relata que as caracteristicas da superficie da célula de Microcystis aeruginosa,
como sua forma circular e seu pequeno didmetro (3 a 10 um) contribuem para sua permanéncia
na agua, mesmo depois da filtracdo. Por meio de estudos em escala piloto, Schmidt et al.
(2002), utilizando uma dosagem de 3 mg de Al/L em uma agua bruta que continha células de M.
aeruginosa e toxina intra e extracelular, obtiveram eficiéncia de remocéo tanto de células
quanto de microcistina dissolvida entre 87 e 94% ao usar a floculacéo-filtragdo, mesmo sendo
observado um aumento dos niveis de toxina extracelular durante o processo, atingindo 0,40

Ha/L no efluente filtrado.

Para uma sequiéncia de tratamento que incluia coagulacdo, floculagdo, filtracdo em areia e
cloracdo, utilizando como coagulantes o sulfato de aluminio (36 mg/L) e o cloreto férrico (55
mg/L), Himberg e colaboradores (1989) avaliaram a remogao de toxinas de Microcystis e

Oscillatoria. Para os ensaios com sulfato de aluminio, a remo¢do maxima de microcistina foi de
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apenas 18%, para uma concentracdo inicial de toxina de 38 + 8 ug/L, ja para a toxina da
Oscillatoria, a remocéo foi em média de 30% para uma concentracao inicial de toxina de 44 + 8
Mg/L. Quando empregado o cloreto férrico como coagulante, os resultados obtidos foram
inferiores, para Microcystis, a remocao da toxina variou entre 0-16% e para Oscillatoria, o valor
da remocéo da toxina chegou a ser negativo (-9%). De acordo com esses resultados, conclui-se
gue o processo convencional provocou apenas um pequeno decréscimo da concentracdo de
toxinas na agua. No experimento em que foi usado o cloreto férrico, como ja foi mencionado, a
remogcdo chegou a ser negativa, o que sugere que parte das toxinas foi liberada pelas

cianobactérias.

O conhecimento cientifico existente até o momento sugere que, embora o tratamento
convencional consiga remover adequadamente as células vidveis de cianobactérias, 0 mesmo é

ineficiente na remocéao de toxinas dissolvidas.

2.6.2 — Outros Processos

Varias pesquisas tém sido realizadas no intuito de avaliar a capacidade de outros processos em
remover cianobactérias e cianotoxinas. Entre os processos, citam-se, a adsor¢do em carvao

ativado, a filtragcéo lenta, oxidacéo quimica e utilizacéo de bactérias pré-bioticas.

2.6.2.1 — Adsorcdo em carvao ativado

z

O carvao ativado é empregado no tratamento de agua para remover compostos organicos
naturais e/ou sintéticos, causadores de odor e sabor. Himberg et al. (1989) sugerem que 0 uso
do carvdo € uma técnica que pode promover, por si sO, a remoc¢do das cianotoxinas, como
também pode complementar outros tratamentos. O carvao pode ser utilizado sob a forma de p6
(CAP) ou granular (CAG).

Newcombe e Nicholson (2004) acreditam que o CAP pode ser eficiente na remocéo de todas as
toxinas, desde que seja empregado um carvao de boa qualidade e em dosagem adequada. As
dosagens para remover cianotoxinas geralmente séo superiores as adotadas para remover
sabor e odor (BRUCHET et al.,, 1998). Hart e colaboradores (1998) verificaram que para
remover 85% de toxinas presentes na agua era necessario adicionar 20 mg/L de CAP, enquanto
para remover sabor e odor, essa dosagem variava de 5 a 20 mg/L. Tem sido sugerido que ao
especificar a dosagem de CAP para remover cianotoxinas em uma ETA tem que se prever uma
guantidade do produto suficiente para adsorver outros compostos organicos dissolvidos na dgua
(BRUCHET et al., 1998).
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As vantagens do CAP s&o o de seu uso poder ser intermitente e em dosagens variadas e a sua
capacidade de adequar-se facilmente as instalacdes de uma ETA em funcionamento. Por isso,
considera-se numa alternativa viavel para situacdes emergenciais em que ha elevacdes
pontuais de concentracdes de compostos organicos dissolvidos na agua. Porém, se houver
necessidade de um uso prolongado, o CAP torna-se inviavel pelo alto custo (NEWCOMBE &
NICHOLSON, 2004).

Azevedo e Brandao (2003) acreditam que o emprego do CAP contribui para a remocdo de
cianotoxinas, mas dificimente promoverd a remocdo completa desses compostos. Nos
experimentos realizados por Brasil (2004), observou-se uma maior eficiéncia da remocdo da
microcistina com o emprego de carvdes de origem vegetal (madeira e casca de coco). Porém,
para concentracdes iniciais de 50 pg/L de microcistina e usando dosagens de CAP variando
entre 10 e 50 mg/L, nenhum carvdo testado mostrou-se capaz de produzir em concentragcoes

residuais inferiores ao que exige a Portaria 518/04/MS, ou seja, menor que 1 pg/L.

Para a escolha do carvao ativado granular (CAG), deve-se considerar o tipo do carvao, a
competicdo com outros compostos organicos e inorganicos e o nivel de saturacdo do carvao
(HART et al., 1998). E pertinente dar uma atencéo ao nivel de saturacio do carvio, pois se a
presenca de altas concentragcdes de cianotoxinas ocorrer quando o carvao ja estiver
parcialmente saturado por outros compostos organicos, o traspasse de toxinas para agua

tratada poder& ocorrer.

O CAG é considerado até mais eficiente e seguro que o CAP para remocao de compostos
organicos dissolvidos. No geral, 0 GAC € usado como meio filtrante de uma unidade da ETA e é
recomendado para tratar dguas que apresentam grandes quantidades de poluentes ou
flutuagGes frequentes na qualidade da agua bruta. Acredita-se que o filtro com CAG, além de
adsorver 0s compostos organicos dissolvidos, funciona como tratamento bioldgico,
apresentando elevado potencial para realizar a biodegradacdo (DRIKAS, 1994; NEWCOMBE &
NICHOLSON, 2004).

2.6.2.2 — Filtracdo Lenta

Diversos estudos tém apresentado resultados satisfatérios na remocdo de cianobactérias e
cianotoxinas empregando a filtracdo lenta. Gritzmacher et al. (2002) demonstraram a
efetividade da filtragcdo lenta em remover células de Planktothrix agardhii, porém a toxina
dissolvida néo foi totalmente removida. Em se tratando da experiéncia brasileira, citam-se os

trabalhos de Sa (2002) e Arantes (2004). Em ambos os trabalhos, a filtrag&o lenta configurou-se
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como uma alternativa viavel. S& (2002) aplicando taxas de filtracdo inferiores a 3 ml/dia,
removeu 99% das células de Microcystis aeruginosa, e quando a concentragdo na agua bruta
de microcistina intracelular foi inferior a 60 g/L, verificou-se também remogé&o superior a 99%.
Entretanto, ao aumentar a concentragdo de microcistina para 265 g/L, a remocao diminuiu pra
90%. Em relacdo a fracdo dissolvida da microcistina, a filtracdo lenta promoveu a completa

oxidacdo desses compostos.

Empregando as mesmas taxas de filtracdo utilizadas por Sa (2002), Arantes (2004) conseguiu
remocédo de 98% de células de Cylindrospermopsis raciborskii para uma concentragao inicial de

aproximadamente 30 g/L e ndo detectou a presenca de toxinas dissolvidas na agua filtrada.

Keijola et al. (1998) acreditam que o processo fisico da filtragao por si s6 ndo é capaz de atingir
altos niveis de remocao de toxinas, mas sugerem que a efetividade do processo est4 associada
aos mecanismos de bioadsorg¢ao e/ou biodegradacdo. Segundo Langlais et al. (1991), o uso do
carvao ativado na filtracdo lenta proporciona aumento de remocédo de cor, sabor e odor no
efluente do filtro lento, reduzindo também os subprodutos da desinfeccdo. A camada de carvao
ativado granular em geral localiza-se sob uma camada de areia, que protege o carvao de uma
carga excessiva de matéria organica particulada, sendo que a camada superior de areia

funciona como filtro lento natural e o carvao como adsorvedor.

A filtragcdo em mudltiplas etapas (FIME) apresenta-se como melhor alternativa para ampliar o
espectro da aplicagdo da filtragdo lenta, no que tange a qualidade dos efluentes e a duracéo
das carreiras. A insercdo de carvao ativado granular como camada intermediaria no filtro lento
tem se mostrado eficiente na adsorcdo de compostos organicos naturais e sintéticos,
descortinando-se seu emprego também para adsorcdo de cianotoxinas. Com o intuito de
facilitar a limpeza e prolongar a duracdo das carreiras, o emprego de mantas ndo-texturizadas
como primeira camada do meio filtrante apresentou bons resultados na remocdo de sélidos
suspensos e algas (TANGERINO, 2001).

2.6.2.3 — Oxidacgao quimica

A oxidacao quimica vem sendo considerada uma técnica tao efetiva quanto o carvao ativado na
remocédo de cianotoxinas. A escolha do ponto de aplicacdo do agente oxidante no tratamento é
de fundamental importancia, pois se por um lado sabe-se que a pré-oxidagdo melhora a
eficiéncia de algumas técnicas de tratamento, ela também pode causar a lise celular, levando a
liberacé@o de toxinas na agua. Segundo Yoo et al. (1995), a pré-oxidacdo torna-se um problema

guando a dosagem do oxidante € suficiente para promover a ruptura das células, mas
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insuficiente para destruir as toxinas.

O cloro é o desinfetante mais utilizado em todo o mundo por sua reconhecida capacidade
oxidante, porém, a sua aplicacdo com o objetivo de remover toxinas tem gerado davidas quanto
a sua eficiéncia. Keijola et al. (1988) e Himberg et al. (1989) relataram que a cloracdo nao foi
eficaz na remocao de toxinas na sequéncia de tratamento convencional nem na filtracdo direta.

Em contrapartida, Nicholson et al. (1994) relataram a rapida destruicédo de toxinas pela cloracéo.

A eficiéncia da cloracdo € diretamente afetada pelos niveis de matéria organica e inorganica
presente na agua e por sua demanda por cloro. Em estudos realizados por Hart et al. (1998), a
fonte de cloro (hipoclorito de sédio, hipoclorito de célcio ou cloro puro) e o pH da &gua interferem

significativamente na destruicdo desses compostos.

Uma questao a refletir € sobre a aplicacdo de elevadas doses de cloro em aguas contendo
grande quantidade de matéria organica, como € o caso de 4guas com floracGes de algas, pois
essa prética pode levar a formacdo de trihalometanos (THM) que sdo compostos, segundo
Macedo e Andrade (1995) potencialmente cancerigenos. Analises realizadas por Mondardo,
Sens e Filho (2006) mostraram a presenca de THM em niveis significativos formados
naturalmente nas aguas de um manancial. Os precursores de THM aparecem na agua bruta
devido & decomposi¢cdo do material vegetal existente nos leitos de rios e lagos, sendo mais
abundantes em mananciais protegidos e que possuem maior quantidade de vegetacdo em
suas margens (MACEDO & ANDRADE, 1995). E, segundo Fonseca (1991), a concentragdo de
ion cloreto (CI), em lagoas costeiras, € influenciada fortemente pelos aerossois marinhos,

sendo que a sua intensidade depende da distancia do mar.

No Brasil, a Portaria n°518 (Ministério da Saude) est abelece o valor maximo permitido para a
concentracdo de THM em 100ug/L. Essa legislacdo ressalta ainda que esse valor podera ser
revisto, em funcdo de estudos toxicoldgicos, que ainda estdo em periodo de conclusdo. Em
1998, a EPA reduziu em 20% os valores preconizados para THM, passando para 80 ug/L,

como concentragdo maxima aceitavel.

Mondardo, Sens e Filho (2006) demonstraram que o desempenho dos ensaios realizados com
pré-ozonizagdo em relacdo a formacgéo de trihalometanos foi superior aos ensaios com pré-
cloragdo, sendo que para todas as dosagens de o0zdnio a concentracdo de THM, apds o
tratamento completo (pré-oxidagdo — coagulacéo — filtracdo — desinfeccao final com cloro), foi
inferior a 40ug/L, o que vem ao encontro das tendéncias normativas futuras para tal composto.

Quando a pré-oxidacao e a desinfecc¢do final sdo feitas somente com cloro, a concentracéo de
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THM aumenta significativamente, mesmo para doses de cloro na ordem de 3,0 a 3,5 mg/L,
alcancando valores superiores a 98ug/L. Os resultados comprovaram gque 0s ensaios com pre-
0ozonizagdo e sem a realizacdo da cloracdo na etapa da desinfec¢do obtiveram uma menor
concentracdo de THM, valores inferiores a 12ug/L, bem menores que as concentragdes dos
mesmos ensaios realizados com a etapa de desinfeccdo, mostrando a importancia do cloro na

formacédo dos trihalometanos.

A ozonizacao técnica efetiva para destruicao de toxinas tem sido utilizada extensivamente como
oxidante e desinfetante em tratamento de aguas superficiais para a producdo de agua potavel
na Europa e esta cada vez mais, sendo aplicado como pré-oxidante nos Estados Unidos. E
considerada mais vantajosa que a cloracdo, pois para promover remocoes significativas de
toxinas precisa-se de uma concentragcdo relativamente baixa se comparada a quantidade de
cloro necessaria (HIMBERG et al., 1989).

Segundo Keijola et al. (1989), a p0s-0zonizacdo é melhor que a pré-ozonizagdo para remover
toxinas de &guas contendo elevados niveis de células de cianobactérias, pois para a primeira
alternativa a capacidade do ozénio seria usada para oxidar praticamente s6 as toxinas.
Diferentemente, na pré-oxidacdo, o 0z6nio € consumido por outros compostos organicos e
inorganicos, como as células, demandando por isso uma maior dosagem do agente oxidante

para garantir a remocao das toxinas.

Estudos realizados por Mondardo, Sens e Filho (2006) na lagoa do Peri, Santa Catarina
comprovaram essa teoria, eles observaram que as aguas submetidas ao pré-tratamento com
0z6nio apresentaram melhor qualidade em comparagéo as aguas dos ensaios que utilizaram a
pré-cloracao. Em relacdo a reducdo da concentragdo de clorofila a e fitoplancton, por exemplo,
a pré-ozonizagéo realizada com a dosagem de 2,0 mg de Os/L produziu 4gua, apoés tratamento
completo, com concentracdo de clorofila a ndo detectada pelo método analitico utilizado, e

densidade de fitoplancton inferior a 600 Ind./mL ou 0,04 mm?®/L.

Os resultados demonstraram que a realizacdo da pré-ozoniza¢cdo com as dosagens de 0zbnio,
utilizadas nesta pesquisa (1,5; 2,0; 2,5 mg de Os/L), removeu o fitoplancton presente nas
amostras da agua bruta, em mais de 99%, superando em muito a pré-cloracdo, que com a
dosagem de 2,5 mg Cl,/L n&o alcancou 55% de remocao. Observa-se também que o numero
de fitoplancton é menor nos ensaios, onde néo foi feita a pré-oxidacdo quando comparado aos

ensaios com a pré-cloracdo. Tal resultado pode ser explicado por uma possivel interferéncia do
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cloro no mecanismo de coagulacao-quimica, prejudicando, assim, a remocao de fitoplancton no

processo de clarificacdo da agua.

O emprego do permanganato de potassio foi relatado por Hart et al. (1998) e Hrudey et al.
(1999) como eficiente na remocao de microcistina-LR. Porém, Lam et al. (1995) advertem que o
uso desse oxidante causa lise das células e liberacdo de toxinas. Agentes oxidantes tais como
peroxido de hidrogénio, raios ultravioletas, dioxido de cloro e cloroaminas ndo demonstraram

efetividade na remocé&o de cianotoxinas segundo Hart et al. (1998) e Nicholson et al. (1994).

2.6.2.4 — Utilizacao de bactérias probioticas

As bactérias probidticas normalmente sado bactérias Gram-positivas, microaerofilas,
fermentadoras de carboidratos e que produzem acido latico, razdo pela qual também sédo
consideradas “bactérias acido laticas” (SALAZAR & MONTOYA, 2003). Essas bactérias sdo
habitantes naturais do trato intestinal humano e também possuem uma historia de séculos de
uso em comida e produtos fermentados. Um probidtico € definido como: “suplemento alimentar
microbiano vivo, que afeta de forma benéfica seu receptor, por meio da melhoria do balango
microbiano intestinal” (HENKER et al., 2007).

Algumas linhagens de bactérias dos grupos, lactobacilos, bifidobactérias e também
propionibactérias sdo comumente utilizadas como probidticos, e recentemente, um grupo de
pesquisadores realizaram estudos para a utilizacdo de uma linhagem de Escherichia coli com
caracteristicas probitticas (UKENA et al., 2007). Além de linhagens de bactérias o fungo
leveduriforme Saccharomyces boulardii também é introduzido com freqiéncia (CANANI et al.,
2007). Esses probioticos formam os alimentos funcionais que geram efeitos benéficos a saude
humana, através da mucosa intestinal, estando inclusos neste grupo o iogurte, leites
fermentados e alguns biscoitos (BOOBIER; BAKER; DAVIES, 2006).

Atualmente, as bactérias dos géneros Lactobacillus e Bifidobacterium apresentam maior
importancia (SALAZAR & MONTOYA, 2003), estando presentes em varios produtos
probidticos. As bifidobactérias sdo bacilos Gram-positivos em forma de V, normalmente
encontradas no tubo gastrintestinal da crianca e do adulto (TRABULSI et al., 1999), sendo as
espécies presentes em adultos e em bebés diferentes (HANSON & YOLKEN, 1999). Séo
anaerobios, sendo que algumas espécies podem tolerar O, somente na presenca de CO,. A
temperatura 6tima para o crescimento fica entre 37°C e 41°C, com minimas entre 25°C e 28°C
e maximas de 43°C a 45°C. Desenvolvem-se bem entre pH 6,5 e 7,0 (KRIEG et al., 1984).

46



Os lactobacilos também sdo Gram-positivos e em culturas velhas ou na variagdo acentuada do
pH do meio, podem exibir Gram-labilidade. S&o usualmente finos e relativamente longos muitas
vezes produzindo cadeias. Microaerdfilos ou anaerdbios, sendo fortes produtores de &cido
lactico (BIER, 1990). Normalmente ndo sdo mdveis, mas quando sdo, movimentam-se por
meio de flagelos peritriquios. Nao formam esporos (PRESCOTT et al., 1999). Crescem desde
2°C até 53°C, sendo o 6timo entre 30°C e 40°C. Sao consideradas bactérias aciddricas, uma
vez que o pH étimo para o crescimento fica entre 5,5 e 6,2, ocorrendo ainda crescimento em
pH inferior a 5,0 (SIQUEIRA, 1995). S&o catalase e citocromo negativos, mas certas cepas
conseguem decompor o H202 por meio de uma pseudocatalase (KRIEG et al., 1984). Sao
encontrados em produtos lacteos, graos, carnes e pescados, agua, esgotos, cerveja, vinho,
frutas e sucos de fruta, vegetais em conserva e silagem, além de fazerem parte da flora normal
da boca, tubo digestorio e vagina (TRABULSI et al., 1999).

Os possiveis mecanismos de acao dos probiodticos incluem a sintese de substancias
microbianas contra as bactérias patogénicas, a competicdo por nutrientes necessarios para o
crescimento dos microrganismos patogénicos, a inibicdo da sua adesividade a mucosa
intestinal, a modificagdo do pH do meio intestinal, 0 aumento da secrecdo da mucosa, a
inativacdo das toxinas e seus receptores e a estimulacdo da fagocitose e das respostas

imunoldgicas especificas ou inespecificas contra os agentes patogénicos (PANT et. al., 2007).

Linhagens especificas de bactérias probidticas foram previamente demonstradas como sendo
efetivas na remocdo de Microcistinas, toxinas produzidas por fungos como Ochratoxinas e
Aflatoxinas (TURBIC, et. al. 2002) e também metais pesados como cadmio e chumbo
(HALTTUNEN, et. al., 2007). As linhagens de bactérias pro-biéticas L. rhamnosus GG e LC-
705; B. lactis, linhagens 420 e Bb12 e B. longum 46 foram recentemente demonstradas como
sendo eficientes na remocdo de MC-LR (NYBOM et al., 2007). Em Nybom et al. (2008°), estas
linhagens foram escolhidas para avaliar a remocgdo simultdnea de diferentes microcistinas e
CYN em solucdo. As microcistinas escolhidas representaram toxinas com diferentes
hidrofobicidades: MC-RR € hidrdfila, enquanto MC-LF e MC-LW sao mais hidrofébicas.

As bactérias probidticas foram eficientes na remocdo de todas as cianotoxinas testadas. A
remocado maxima de microcistinas foi ao redor de 45-80% e de CYN ao redor de 20-30%
depois de 24 h de incubacdo a 37° C. Linhagens de lactobacillos demonstraram ser
ligeiramente mais eficientes que a linhagem de bifidobactéria, mas nenhuma diferenca
significativa podia ser observada entre estas linhagens. As remoc¢des de maior eficiéncia foram

observadas para MC-LF e MC-LW (73 e 80%, respectivamente), eles atribuiram esse
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resultado, ao fato, de que, estas microcistinas tém uma estrutura mais hidrofébica quando
comparada com MC-RR ou MC-LR. MC-LF e MC-LW sé&o analogas de MC-LR com fenilalanina
e triptofano no lugar de arginina, e foram sugeridas como possuindo células mais permeaveis
gue a microcistina mais hidrofilica (KUIPER-GOODMAN et Al., 1999).

MC-LF e MC-LW também tém sido demonstradas como tendo atividades de superficie mais
altas em modelo de lipideo de membrana com monocamada, quando comparado a aquela
mais hidrofila MC-LR (VESTERKVIST & MERILUOTO, 2003) e deste modo elas poderiam
penetrar mais facilmente neste tipo membrana. Estas microcistinas poderiam, entdo, neste
estudo estar mais facilmente disponiveis para reconhecimento e transporte das células
probidticas bacterianas, e assim estarem mais prontamente disponiveis para degradacao pela

bactéria.

Foi demonstrado também que a bactéria probidtica é relativamente efetiva na remocgédo de
CYN, mas a eficacia de remoc¢éo foi mais baixa que aquela observada para microcistinas. A
estrutura da molécula de CYN, uma guanidina triciclica ligada a um hidroximetiluracil, podia
afetar o possivel reconhecimento e degradacéo da toxina. Microcistinas consistem de um anel
peptidico, que diferem da estrutura da CYN. A degradacdo bacteriana de microcistina-LR por
uma linhagem de Sphingomonas foi descrita como sendo iniciada por uma abertura do anel
peptidico da molécula de microcistina (BOURNE et al., 1996). Devido a estrutura da CYN, a
degradacédo pela bactéria probidtica pode ser mais complicada. Estudos adicionais precisam

ainda determinar o0 mecanismo exato(s) de remocédo das toxinas.

Foi demonstrado também por Nybom et al. (2008°) que a remocdo das toxinas era mais
eficiente quando varias microcistinas diferentes estavam presentes na solucéo. Isto indica que
nao existe competicdo entre as toxinas. Os extratos das toxinas aumentavam durante as
primeiras horas e entdo gradualmente diminuiam em consequéncia da adicdo da bactéria
probidtica. O mesmo fenémeno tem sido demonstrado para remoc¢éo de MC-LR (NYBOM et al.,
2007). A explicacao plausivel é a viabilidade da bactéria probiética durante a incubacdo em
solucdo de PBS, que por sua vez afeta a eficacia de remocédo. A viabilidade dessa bactéria foi
previamente comprovada como sendo um requisito para a eficiéncia na remocdo de

microcistinas em solucdo (NYBOM et al., 2008%).

Como resultado de variacdes na eficiéncia de remocdo de toxina por diferentes linhagens
probidticas, combina¢gBes de bactérias podem ser benéficas para a remocdo eficiente de

microcistinas em solucdo. Em um estudo efetuado por Nybom et al. (2008°) uma mistura de
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trés linhagens probidticas realgou a habilidade de remocao se comparada com as propriedades
das linhagens utilizadas individualmente. Com a combinacdo probibtica, a remocdo de
microcistinas podia ser observada em porcentagens de até 80%. Em uma mistura de varias
linhagens, as células podem ficar viaveis em solu¢do por mais tempo, o que poderia melhorar

suas habilidades de remocéo.

Em concluséo, ha eficiéncia na remocéo de cianotoxinas, observada em todos os estudos de
linhagens probidticas e para todas as cianotoxinas testadas, a bactéria probidtica mostra um
resultado promissor, neste sentido elas poderiam ser usadas em desinfeccdo de cianotoxinas
em agua potavel, ou ndo e como uma defesa pessoal contra cianotoxinas na area

gastrintestinal.

2.6.2.5 — Radiagdo gama integrada a agentes fisicos exdgenos

As radiacdes ionizantes sédo agentes deletérios do material genético e, por vezes, sdo capazes
de promover quebras nas moléculas de DNA (DSB), as quais, se reparadas inadequadamente
ou nédo reparadas, podem produzir mutacdes ou levar a apoptose. Determinadas doses de
radiacdo gama podem ser utilizadas para controle de populacdes de cianobactérias toxicas se
a integridade da membrana celular for preservada, ndo havendo, portanto, a liberacdo da
toxina ao ecossistema aquético (CAVALCANTE-SILVA e colaboradores, 2006).

Algumas espécies de cianobactérias sdo menos afetadas pela radiacdo que outras, a alta
resisténcia apresentada deve-se a eficiéncia da capacidade de reparo da dupla quebra do DNA
(LEVIN-ZAIDMAN, et al., 2003; RAJAN & BELL, 2004). Os mecanismos de defesa e reparo
ainda ndo foram totalmente esclarecidos (IMAMURA, 2002; LEVIN-ZAIDMAN, et al., 2003;
RAJAN & BELL, 2004). A alta tolerancia das cianobactérias as radiacdes pode ser entendida
por sua origem remota, cerca de 3.8 bilhdes de anos atrds, quando radiagfes ionizantes
atingiam o planeta, devido a auséncia de protecdo através da camada de ozbnio (RAWAT,
1998).

Cavalcante-Silva e colaboradores (2006) concluiram em suas andlises que a utilizacdo da
radiacdo gama é uma tecnologia promissora que podera ser direcionada ao manejo de
populacBes de cianobactérias toxicas, se adequadamente ajustada. Foi observado nesse
trabalho que o tratamento que associa radiacdo gama e posterior aquecimento provoca mais
danos celulares do que se aplicados separadamente. A agitacdo térmica provavelmente
interfere destrutivamente nos processos de deslocamento de enzimas reparadoras, impedindo

o reparo do DNA e conseqlentemente induzindo a apoptose.
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3-CONCLUSAO

Como verificado nesta revisdo, as cianobactérias toxicas estdo presentes em todo mundo, e
em varios paises ha registros de intoxicacdes causadas por elas, tanto em animais quanto em
seres humanos. Nestes registros podemos encontrar também relatos de tragédias que
resultaram em mortes de dezenas de pessoas, que acreditavam estar utilizando agua provinda

de estacOes geradoras de agua propria para consumo humano, ou seja, potavel.

As intoxicacdes com cianotoxinas ocorrem quando a poluicdo gerada pela acdo do homem
resulta em uma eutrofizacdo nos cursos d'dgua, que sdo utilizados como fonte de
abastecimento de &gua para diferentes seres vivos. Esse excesso de nutrientes causa a
proliferacdo dessas bactérias, que consequentemente liberam suas toxinas ao ambiente onde
estdo.

Y

Estudos recentes visando a identificacdo dos melhores métodos para remocdo de
cianobactérias e cianotoxinas sao de extrema importancia, para ajudar a evitar proliferacfes e
intoxicagdes, por isso devem ser incentivados. No meu ponto de vista, o investimento em uma
solucdo com utilizacdo de controle biolégico, como a utilizacdo de bactérias probidticas, é o

gque deve ser enfocado por especialistas, por ser uma remediacdo natural.

A conscientizacdo da populacdo também € importante para que se possa identificar um
manancial recreativo com floracdo, através da coloracéo, ou até mesmo sintomas que podem

estar sendo causados pela dgua, mesmo que seja somente para balneabilidade.

Acredito que o incentivo a implantacdo de Esta¢cfes de Tratamento de Esgoto em municipios
brasileiros, como esta sendo realizado através da Companhia de Desenvolvimento dos Vales
do S&o Francisco e do Parnaiba - CODEVASF e financiamentos de projetos de protecdo aos
cursos d’agua, como os realizados pelo Fundo de Desenvolvimento dos Recursos Hidricos -
FIDRHO, juntamente com a¢des de cobranca vindas de érgdos estaduais, como a exigéncia de
implantacdo das ETEs nos municipios de Minas Gerais até Agosto do ano de 2010, constituam
medidas mitigadoras do problema. Iniciativas como estas tem tido repercussdo positiva,
resultando em um numero cada vez maior de municipios preocupados com a implantacao de
Estacdes de Tratamento de Esgotos, reduzindo o impacto dos residuos gerados pela sua

populacéo.

Ademais, ao lado de medidas de implantacdo de ETE(s) e ETA(s), os 6rgdos gestores e

fiscalizadores devem estar atentos a operacdes destas unidades de tratamento, visando a
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garantia da qualidade da &4gua. Por fim, a populagédo também € um elo importante e essencial
para a manutencdo da sustentabilidade dos ecossistemas, em especial, 0 aquatico. Neste
contexto, medidas como o uso racional da agua, reducdo na producdo de rejeitos liquidos e
cobranca dos representantes da adocdo de solugbes eficientes para minimizar o impacto
ambiental dos efluentes produzidos sédo essenciais para que o Brasil ndo perca toda essa
riqueza hidrica que possui em pouco tempo, por falta de atitude. Lutar pelos recursos naturais

€ lutar pela nossa qualidade de vida.
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