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c) Operação

•   a limpeza é muito mais simples de ser efetuada no FAP que no

FAAG, pois este requer para a realização de DFIs um sistema de

tubulações e bombeamento simultâneo, com vazão controlada

(igual à da DFI);

•   o enchimento do FAP (para a realização de um número maior de

DFIs, caso necessário) pode ser efetuado com água bruta;

•   pode ser usado o mesmo sistema de bombeamento de água para

lavagem do filtro rápido descendente para enchimento e limpeza

final no FAP, com vazão e tempo de bombeamento menores que

no FAAG, havendo, portanto, menor geração de volume de lodo

a ser tratado;

•  a duração da carreira de filtração no FAP é mais longa que no

FAAG.

•   a quantidade de água para limpeza do FAP é menor que no FAAG

e essa operação é menos freqüente no FAP.

A areia do filtro ascendente deve possuir grãos maiores que aqueles

comumente usados na tecnologia da filtração direta ascendente, para

que os filtros descendentes também atuem na retenção de impurezas.

As características da areia são as seguintes: tamanho dos grãos = 1,41 a

3,2 mm; tamanho efetivo = 1,68 a 2,0 mm; espessura da camada = 1,2 a

1,6 m; coeficiente de esfericidade = 0,70 a 0,80; coeficiente de

desuniformidade = 1,4 a 1,8. No filtro ascendente de pedregulho, podem

ser usadas quatro ou cinco subcamadas, com pedregulho de tamanho

variando entre 38,0 e 2,4 mm. Qualquer que seja o material do filtro

ascendente, o filtro descendente deve possuir material filtrante com

granulometria que evite ou retarde a ocorrência do transpasse, para

que resultem carreiras de filtração com produção efetiva de água mínima

de 90 % (preferivelmente, superior a 95 %). Conforme trabalhos

recentemente desenvolvidos para remoção de turbidez e de cor

verdadeira (Benini et al., 2002, Di Bernardo, 2004, Wiecheteck., 2005,

Kuroda, 2006), não há necessidade do uso de camada dupla (antracito e

areia), podendo ser adotada somente areia para o filtro descendente

com as seguintes características: tamanho dos grãos: 0,30 a 1,41 mm;

tamanho efetivo = 0,40 a 0,45 mm; espessura da camada = 0,6 a 0,8 m;

coeficiente de desuniformidade = 1,4 a 1,8; coeficiente de esfericidade =

0,70 a 0,85.

Os filtros descendentes podem ter fundo falso com vigas em forma
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de V invertido ou de tubulações perfuradas conforme esquema da Figura

7.7. Sugere-se ao leitor consultar Di Bernardo & Dantas (2005) para

obtenção de detalhes sobre os fundos dos filtros e especificação da

camada suporte.

Arranjo das unidades de dupla filtração, taxas de filtração, e carga
hidráulica disponível e modo de operação

A produção efetiva está relacionada com a qualidade da água bruta,

taxas de filtração nos filtros ascendente e descendente, material filtrante

em ambos os filtros, modo de operação do filtro ascendente (com ou sem

descargas de fundo intermediárias) e da carga hidráulica disponível

em ambos os filtros. Como há variação da qualidade da água do

manancial, dificilmente a combinação de taxas de filtração nas duas

unidades será a que conduz à maior produção efetiva durante todo ano.

Os filtros ascendentes devem ser operados com execução de

descargas de fundo intermediárias (DFIs). O número de DFIs irá

depender essencialmente das características da água bruta e da evolução

da perda de carga no meio granular. Em geral, a perda de carga ocorre,

principalmente, na camada de pedregulho e no início da camada de areia

(em cerca de 40 a 60 cm de espessura) no FAAG. A programação da

execução das DFIs é função de dois critérios, quais sejam: i)

desenvolvimento da perda de carga no meio granular (pedregulho +

areia no FAAG ou pedregulho no FAP); ii) valor máximo da turbidez ou

da cor aparente no efluente do filtro ascendente.

A experiência brasileira e a contribuição do PROSAB

Kuroda & Di Bernardo (2005) realizaram uma investigação

preliminar para determinação das condições de coagulação química a

serem aplicadas em instalação piloto de dupla filtração, objetivando a

remoção de células intactas de Microcystis spp. e conseqüentemente,

de microcistinas intracelulares, por meio de ensaios de bancada em

reatores estáticos e filtração direta, utilizando-se filtros de laboratório

de areia -FLAs.

As águas de estudo – AEs (Figura 7.13b) foram preparadas a partir

de água filtrada (sem cloração) da ETA 2 de São Carlos, diluindo-se

volumes pré-definidos de cultura de cepa tóxica de Microcystis spp.

(Figura 7.13a), cujo inóculo (NPLJ-4) foi fornecido pelo Laboratório de
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Figura 7.13 Vista geral da cultura de Microcystis spp.NPLJ4 e da água de estudo

Para realização dos ensaios foram utilizados: hidróxido de sódio

(sólido) como alcalinizante, solução comercial de ácido clorídrico como

acidificante e 7 tipos de coagulantes à base de alumínio.

• Tipo 1: solução comercial de sulfato de alumínio isento de ferro

com 6,0 % de Al
2

O
3

, teor de Fe
2+

 ≤ 0,1 % , pH ≤ 2,5, massa específica

= 1,3 kg/L e cor âmbar;

• Tipo 2: solução comercial de sulfato de alumínio líquido ferroso

com 6,0 % de Al
2

O
3

, teor de Fe
2+

 ≤ 1,0 % , pH ≤ 4,0, massa específica

= 1,3 kg/L e cor marrom alaranjado;

• Tipo 3: solução comercial de hidróxicloreto de alumínio líquido

com 11,0 % de Al
2

O
3

, pH ≥ 2,0, massa específica = 1,1 kg/L e cor

âmbar clara;

• Tipo 4: solução comercial de hidróxicloreto de alumínio líquido

com 10,7 % de Al
2

O
3

, massa específica = 1,3 kg/L e cor castanha;

• Tipo 5: solução comercial de hidróxicloreto de alumínio líquido

com 17,5 % de Al
2

O
3

, massa específica = 1,35 kg/L e cor castanha;

• Tipo 6: solução comercial de hidróxicloreto de alumínio líquido

com 22,6 % de Al
2

O
3

, massa específica = 1,325 kg/L e cor âmbar

claro;

• Tipo 7: solução comercial de sulfato de alumínio com 7,2 % de Al
2

O
3

Ecofisiologia e Toxicologia de Cianobactérias do Instituto de Biofísica

Carlos Chagas Filho - Universidade Federal do Rio de Janeiro de forma

a resultar em densidades de Microcystis spp. da ordem de 10
5

 cel/mL.

b) Água de estudo da série A com

densidade de 1,5 x 10
5

 cel/mL

a) Cultura de Microcystis spp.NPLJ4 com

densidade de 1,33 x 10
7 

cel/mL
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e massa específica = 1,304 kg/L.

O sistema de FLAs foi constituído por seis filtros, cada um contendo

corpo em acrílico transparente de 19 mm de diâmetro, 40 cm de altura

e areia aderida na parede interna, de modo a evitar formação de

correntes preferenciais durante a filtração. Apresenta-se na Figura 7.2,

a foto do sistema de filtros de laboratório de areia – FLAs acoplado ao

equipamento jarteste e na Figura 7.3, um esquema contendo detalhes

dos FLAs.

Considerando a estrutura física e as condições de funcionamento

da instalação piloto de escoamento contínuo na qual serão realizados os

ensaios, o tempo médio de mistura rápida foi fixado em Tmr = 1 min e o

gradiente médio de velocidade de mistura rápida em Gmr = 800 s
-1

.

Para facilitar o entendimento e organização dos dados, as séries

dos ensaios foram estabelecidas em função do lote preparado de água

de estudo. As principais características das águas de estudo de cada

série são apresentadas de forma resumida na Tabela 7.1. Apresenta-se

a seguir a síntese dos principais ensaios de coagulação seguida de

filtração em FLAs e dos resultados correspondentes.

Tabela 7.1 Principais características das águas de estudo utilizadas
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Ensaios da série A: as condições selecionadas para a coagulação química

foram: dosagem de alumínio DAl = 0,23 mg/L (dosagem de sulfato de

alumínio DSA = 2,5 mg Al
2

(SO
4

)
3

´14,3 H
2

O /L), pH de coagulação = 6,18;

potencial zeta da água coagulada = + 0,6 mV; efluente filtrado com

turbidez = 0,17 uT, número de partículas entre 1 e 10 mm = 660 part/

mL, densidade de Microcystis spp = 613 cel/mL (com emprego do FLA 1

– areia com tamanho dos grãos entre 0,30 e 0,59 mm).

Ensaios da série B: a variação de densidade de Microcystis spp de 1,5

× 10
5

 cel/mL (água de estudo da série A) para 5,9 × 10
4

 (água de estudo

da série B) foi suficiente para alterar as condições de coagulação química

devido aos baixos valores do pH de coagulação (5,7 ) e aos valores

positivos do potencial zeta da água coagulada (+7,0 mV). Comparando-

se os resultados dos ensaios das séries A e B, observou-se que a aplicação

das condições de coagulação obtidas nos ensaios da série A, na água de

estudo da série B, conduziu à produção de efluentes filtrados com

qualidade similar em relação aos parâmetros físicos e químicos, porém,

com densidade de Microcystis spp significativamente menor para a

condição selecionada (30 cel/mL, com emprego do FLA 1).

Ensaios da série C: as condições de coagulação selecionadas para os 7

diferentes tipos de coagulantes corresponderam a valores de pH de

coagulação da ordem de 6,3 a 6,5 e dosagem de alumínio entre 0,09 e

0,14 mg/L para todos os coagulantes testados. As dosagens dos produtos

comerciais variaram entre 1,13 mg/L para a solução comercial de

hidróxicloreto de alumínio líquido com 22,6 % de Al
2

O
3

 e 4,25 mg/L para

as soluções comerciais de sulfato de alumínio com 6,0 % de Al
2

O
3

.

Ensaios da série D: ensaios de coagulação química seguida de filtração

em FLAs realizados para reprodução dos melhores resultados obtidos

para cada tipo de coagulante nos ensaios realizados previamente na

série C.

As densidades de células de Microcystis spp. dos efluentes filtrados

variaram entre 20 e 1159 cel/mL e os melhores resultados

corresponderam ao emprego dos coagulantes tipo 4 (solução comercial

de hidróxicloreto de alumínio líquido com 10,7 % de Al
2

O
3

) com 75 cel/

mL e tipo 7 (so-lução comercial de sulfato de alumínio com 7,2 % de Al
2

O
3

)

com 20 cel/mL.

Apresentam-se na Tabela 7.2, os melhores resultados obtidos nos
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Ensaios das séries E e F: ensaios de coagulação química, seguida de

filtração em FLAs 1, realizados com o objetivo de avaliar a influência da

variação do pH e da turbidez da água de diluição, utilizando-se as

condições de coagulação selecionadas previamente nos ensaios das séries

C e D. Em função dos resultados obtidos nos ensaios da série C e D, o

coagulante tipo 5 foi descartado neste estudo.

Nesses ensaios foram obtidos valores de turbidez do efluente filtrado

(valor máximo de 0,64 uT) superiores aos obtidos para as condições

otimizadas porém, de qualidade aceitável em relação ao limite

estabelecido pela Portaria 518/MS 2004 de 1,0 uT. No entanto, a análise

dos demais parâmetros e especialmente de densidade de Microcystis

spp. e da distribuição de partículas, refletiram claramente a perda de

eficiência ocorrida . Este fato comprova a necessidade do emprego de

parâmetros mais diretos para avaliação do desempenho das tecnologias

de tratamento para a água de estudo em questão.

Baseado nos estudos preliminares apresentados, os ensaios de

bancada, para determinação das condições de coagulação química

(Ensaios da série G) a serem aplicadas nos experimentos em escoamento

contínuo na instalação piloto de dupla filtração, foram realizados com o

coagulante tipo 7 – sulfato de alumínio, devido ao seu largo emprego

nas ETAs do Brasil e por apresentar menor custo em relação aos demais

coagulantes estudados.

ensaios da série D, em que cada jarro corresponde ao melhor resultado

obtido para cada coagulante testado, conforme especificações

apresentadas; e, nas Figuras 7.14 a 7.16, as principais representações

gráficas correspondentes.

Tabela 7.2  Ensaio para reprodução dos melhores resultados obtidos para

cada tipo de coagulante (Ensaio 8 / Série D)
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Figura 7.14 Reprodução dos pontos selecionados para os 7 tipos de

coagulantes testados DSA: dosagem de Al
2

(SO4)
3

 x 14,3 H
2

O; DAl: dosag. de Al;
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coagulantes testados
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Figura 7.16 Reprodução dos pontos selecionados para os 7 tipos de

coagulantes testados
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Testes preliminares com a areia tipo 1 para a água de estudo

preparada indicaram a ocorrência de retenção superficial nos FLAs 1,

inviabilizando seu uso, pois, a variação das condições de coagulação não

era refletida na qualidade dos efluentes produzidos em relação aos

parâmetros de qualidade medidos. Assim, os ensaios da série G foram

realizados com a areia tipo 2.

Foram preparados 250 L de água de estudo (AE-G) em tanque de

polietileno. Os ensaios da série G foram realizados no prazo de 2 dias,

tendo sido verificada a manutenção das principais características da

água de estudo. Os ensaios foram realizados à temperatura de 23°C ±

1,0. As principais características da água de estudo – AE-G encontram-

se apresentadas na Tabela 7.3.
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coagulação, seguida de filtração em FLAs, realizados para construção

do diagrama de coagulação.

Para realização dos ensaios da série G, foram preparados novos

materiais granulares para preenchimento dos Filtros de Laboratório

de Areia - FLAs mantendo-se as faixas granulométricas correspondentes

a cada tipo de areia, de acordo com as curvas granulométricas

apresentadas na Figura 7.17.

Figura 7.17 Curvas de distribuição granulométrica preparadas para os FLAs

Owner
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Analisando os resultados obtidos nos ensaios da série G, verifica-se

que, mesmo para efluentes filtrados produzidos nos ensaios de bancada

sob condições diversas de coagulação química, com dosagens de alumínio

entre 0,09 e 0,54 mg/L (1,0 e 6,0 mg (Al
2

(SO
4

)
3

´14,3 H
2

O)/L) e pH de

coagulação entre 4,6 e 8,0, as correlações obtidas entre os valores de

turbidez, contagem de partículas com tamanhos entre 1 e 10 mm e

densidade de Microcystis spp. foram satisfatórias, conforme coeficientes

apresentados na Tabela 7.3. Porém, deve-se considerar que as

características da água de estudo utilizada foram mantidas durante os

ensaios, fato que raramente ocorre em situações reais de tratamento.

Por outro lado, espera-se que o emprego dessas correlações facilite o

andamento das pesquisas a serem realizadas, uma vez que a contagem

fitoplanctônica por microscopia é demorada, especialmente nos casos

de baixa densidade, além de requerer pessoal qualificado para sua

execução.

Tabela 7.3 Correlações estabelecidas entre os parâmetros medidos

nos ensaios da série G

Ferreira, Mota Filho e Pádua (2003) verificaram forte correlação

entre turbidez e contagem fitoplanctônica com predomínio de 73% de

Planktothrix agardhii, para águas (água bruta) do açude Gavião (CE)

(R
2

 entre 0,87 e 0,93). Porém, ressaltou que a água tratada com valores

de turbidez inferiores a 1,0 uT apresentou densidades de cianobactérias

de até 30.000 cel/mL.

Vale lembrar que, de acordo com o Cap.5 Art.19 § 1º da referida

portaria, o monitoramento de cianobactérias na água do manancial, no

local de captação, deve obedecer à freqüência mensal quando o número

de cianobactérias não exceder 10.000 cel/mL, e à semanal, quando o

número de cianobactérias exceder este valor, sendo vedado, no § 2º, o

uso de algicidas para o controle do crescimento de cianobactérias ou

qualquer intervenção no manancial que provoque a lise celular , quando

a densidade das cianobactérias exceder 20.000 cel/mL.

Apresentam-se nas Figuras 7.18 a 7.19 os resultados dos ensaios da

série G em forma de diagramas de coagulação química para potencial
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mL, densidade de Microcystis spp. e alumínio residual do efluente

filtrado, respectivamente. Os resultados obtidos de carbono orgânico

total e absovância 254 nm apresentaram grande variabilidade e,

conseqüentemente, baixa correlação e não são apresentados.

Analisando os resultados obtidos e os diagramas das Figuras 7.18 a

7.22, pôde-se distinguir basicamente, as seguintes regiões:

•  Região (I): (tracejada): região em que foram obtidos os melhores

resultados dos efluentes filtrados em relação à densidade de

Microcystis spp. (1 a 19 cel/mL) e número de partículas (57 a 420

part / mL). Corresponde às dosagens iguais ou superiores a 0,36

mg/L de alumínio (4,0 mg Al
2

(SO
4

)
3 

x 14,3 H
2

O /L), pH de

coagulação entre 6,5 e 7,0 (ajustado com dosagens entre 1,5 a 4,0

mg/L de NaOH) e valores de potencial zeta da água coagulada

entre 0 e - 8,0 mV;

•  Região (II): região em que foram obtidos resultados aceitáveis

dos efluentes filtrados em relação à densidade de Microcystis spp.

(20 a 80 cel/mL) e número de partículas (400 a 800 part/mL).

Corresponde às dosagens entre 0,18 e 0,36 mg/L de alumínio (2,0

e 4,0 mg Al
2

(SO
4

)
3

 x 14,3 H
2

O /L), pH de coagulação entre 5,5 e 7,0

(ajustado com dosagens entre 0 e 2,0 mg/L de NaOH) e valores de

potencial zeta da água coagulada entre 0 e - 15,0 mV.

•  Região (III): valores de pH maiores que 7,0 para dosagens de até

0,18 mg/L de alumínio (2,0 mg Al
2

(SO
4

)
3

 x 14,3 H
2

O /L) e maiores

que 7,5 para dosagens superiores a 0,18 mg/L delimitaram a região

(III) correspondente à produção de efluentes filtrados com

qualidade insatisfatória e com grandes variações em termos de

turbidez, número de partículas (1 e 10 mm) e densidade de

Microcystis spp., tendo apresentado valores de até 0,6 uT; 5200

part/mL e 2274 cel/mL.

•  Região (IV): região ampla de dosagem e valores baixos de pH de

coagulação, situados entre 4,6 e 5,5, produziram efluentes com

valores dos parâmetros de qualidade dos efluentes filtrados

intermediários entre os obtidos nas regiões II e III, o que não

justifica a aplicação dessas condições de coagulação.

Adicionalmente, as concentrações de alumínio residual resultaram

superiores ao limite estabelecido pela Portaria 518/MS 2004 (0,2

mg/L de alumínio) para valores de pH inferiores a 5,0.

Com os resultados obtidos pela variação da dosagem de alumínio
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química com sulfato de alumínio/ potencial zeta (mV).  • pontos sem

ajuste do pH de coagulação

Figura 7.19 Resultados dos ensaios da série G. Diagrama de coagulação

0,09 e 0,54 mg/L (1,0 e 6,0 mg Al
2

(SO
4

)
3

 x 14,3 H
2

O)/L) sem o ajuste do pH

de coagulação, representada nas Figuras 7.18 a 7.22 por pontos em preto

nas regiões II e IV, verificou-se a importância da realização de ensaios

de bancada para determinação das condições de coagulação com ajuste

do pH de coagulação, tendo-se obtido densidade de Microcystis spp. de

até 442 cel/mL e número de partículas de até 810 part/mL, valores bem

diferentes dos obtidos com a coagulação química realizada na região I.

Figura 7.18 Resultados dos ensaios da série G. Diagrama de coagulaçãog g
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Figura 7.20  Resultados dos ensaios da série G. Diagrama de coagulação

química com sulfato de alumínio / distribuição de partículas

(nº part. (1 a 10 mm) / mL). • pontos sem ajuste do pH de coagulação

Figura 7.21  Resultados dos ensaios da série G. Diagrama de coagulação
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química com sulfato de alumínio / densidade de Microcystis spp. (cel/mL). • pontos

sem ajuste do pH de coagulação
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Dando continuidade às investigações sobre remoção de células e

subprodutos de Microcystis spp., Kuroda (2006) realizou experimentos

em uma instalação piloto de escoamento contínuo – IP (ver Figura 7.25)

composta basicamente pelos processos de dupla filtração – DF com filtro

ascendente de pedregulho – FAP, de oxidação com colunas de pré, inter

e pós-oxidação, de adsorção com aplicação de carvão ativado em pó -

CAP e com coluna de carvão ativado granular - CAG.

A água de estudo utilizada nos ensaios em IP foi preparada

misturando-se água filtrada da ETA 2 de São Carlos (sem cloração),

suspensão de Microcystis spp. e extrato concentrado de microcistinas

dissolvidas não purificadas. Para obtenção dos extratos, foram

produzidas culturas concentradas de Microcystis spp.; em seguida estas

foram congeladas, liofilizadas e mantidas congeladas até o uso.

São apresentadas na Tabela 7.4, as características dos materiais

granulares utilizados nos filtros e na Figura 7.23, a curva granulométrica

da areia do filtro descendente – FD, segundo Kuroda (2002).

Tabela 7.4 Características do material granular

Figura 7.23 Curva granulométrica da areia do filtro

descendente - FD
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Figura 7.24 Principais características dos carvões ativados selecionados

A oxidação foi realizada com a aplicação de solução de hipoclorito

de cálcio com concentração de cloro livre determinada imediatamente

antes do uso.

A execução de descarga de fundo intermediária – DFI no FAP foi

realizada na metade da duração do experimento (após 6 a 8 h de

funcionamento), com taxas de descarga da ordem de 800 a 1200 m
3

/m
2

.d

e tempo gasto para esvaziamento total do filtro de aproximadamente

1,5 min.

A limpeza do FAP foi efetuada primeiramente com execução de 1

DF final, seguida da introdução simultânea de ar com taxa de aplicação
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Área BET-N2 (m2/g) 789,6 821,3

Volume microporos 1ários (cm3/g) 0,14 0,16

Volume microporos 2ários (cm3/g) 0,3 0,3

Volume total microporos (cm3/g) 0,44 0,46

Volume mesoporos (cm3/g) 0,04 0,09

Volume total poros (cm3/g) 0,48 0,55

Número de Iodo (mg/g) 845 1019

Índice de Azul de Metileno (mg/g) 81 171

qe, máx 1 MCYST (ug/mg) 3,2 10,1

qe, máx 2 MCYST (ug/mg) réplica 2,8 10,7

Carvão ativado granular 1 (*) Carvão ativado pulverizado 6 (*)

Os carvões utilizados foram os selecionados por Kuroda et. al. (2005)

após amostragem e caracterização de 10 tipos de carvão ativado (4

granulares e 6 pulverizados), destinados ao uso em sistemas de

tratamento de águas, disponíveis comercialmente no Brasil. Na Figura

7.24 é apresentado um resumo das principais características dos carvões

selecionados. Detalhes da caracterização dos carvões amostrados são

apresentados no capítulo 10 e em Kuroda et. al. (2005).
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Figura 7.25 Esquema geral da IP
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da ordem de 10 L/s.m
2

 e água com velocidade ascensional de 0,5 m/min

durante 5 min, com posterior aplicação de água somente, com velocidade

ascensional de aproximadamente 1,4 m/min por 5 min. A lavagem no

FD foi realizada por meio de insuflação de ar durante 3 min., com taxa

de aplicação da ordem de 15 L/s.m
2

, seguida de água para promover

expansão de aproximadamente 30% na camada de areia (velocidade

ascensional de aproximadamente 0,6 m/min) durante cerca de 7 min. ou

período necessário para que a turbidez do efluente resultasse inferior a

5 uT.

Em função do grande volume de demanda de cultura produzida sob

condições controladas e de extrato liofilizado, não foi possível encerrar

a carreira de filtração pelo critério de perda de carga limite no meio

granular do FAP, da ordem de 0,5 a 0,6 m, e no FD, igual a 2,1 m. Desta

forma, os ensaios foram encerrados, com duração de funcionamento

fixada em 12 h para o Ensaio I e 10 h para os Ensaios II, III e IV.

Para a avaliação qualitativa do desempenho dos sistemas propostos,

com exceção do ensaio I, foi programada a realização de coletas defasadas

em função do tempo de residência de cada processo, com freqüência

preestabelecida de 3 h, e análise dos seguintes parâmetros: densidade

fitoplanctônica, absorvância λ=254 nm, carbono orgânico total - COT

microcistinas, alumínio residual e temperatura.

Para avaliação da formação de subprodutos da oxidação - FSPOs,

foi utilizada a amostragem da 3ª hora de funcionamento. Essas amostras

foram ajustadas para pH = 7,0 por meio de adição de  solução tampão

fosfato, submetidas à dosagem de 2 mg/L de cloro e incubadas em frascos

âmbar fechados com tampa de pressão e tampa roscável em banho

termostatizado a 25°C ± 0,2 por 24 h.

Para monitoramento e controle do funcionamento do sistema foi

programada a realização de coletas horárias e análise dos seguintes

parâmetros: vazão, turbidez, perda de carga, dosagens de oxidantes,

pH de coagulação e potencial Zeta.

Baseado nos resultados obtidos por Kuroda (2002), que estudou o

desempenho do sistema de dupla filtração com filtro ascendente de

pedregulho – FAP para água bruta com turbidez, o FAP foi submetido à

taxa de filtração de 120 m
3

/m
2

d e o filtro descendente, à taxa de filtração

de 180 m
3

/m
2

.d.

A densidade de Microcystis spp. foi determinada por meio do método

de sedimentação de Uthermöhl (1958) em microscópio óptico, utilizando

câmaras de sedimentação de diferentes volumes (de 2 mL a 40 mL), em



Contribuição ao Estudo da Remoção de Cianobactérias e Microcontaminantes Orgânicos por
 Meio de Técnicas de Tratamento de Água para Consumo Humano

320

função da densidade fitoplanctônica da amostra. A quantificação de

microcistinas - MCYSTs extracelulares foi realizada por imunoensaio

ELISA (Enzyme-linked immunosorbent assay) de placas da Beacon

Analytical Systems Inc.. A análise de MCYSTs intracelulares foi

realizada por cromatografia líquida de alta eficiência com detector de

diodo - HPLC-PDA, porém, em função da elevada remoção de células

de Microcystis spp nos filtros ou do emprego de oxidantes, dependendo

do ensaio, várias amostras apresentaram concentrações inferiores ao

limite de detecção do método. Análises posteriores de MCYSTs totais

(intra e extracelulares), após submeter as amostras ao processo de gelo

e degelo (3 vezes), por imunoensaio ELISA, confirmaram este fato, tendo

resultado em concentrações próximas às obtidas para MCYSTs

extracelulares. A concentração média de MCYSTs intracelulares nas

águas de estudo dos ensaios I a IV foi da ordem de 10 µg/L.

São apresentados nas Tabelas 7.5 a 7.8 e Figuras 7.26 a 7.33, os

principais resultados dos experimentos realizados por Kuroda (2006).

Com as taxas de filtração do FAP e FD fixadas, as condições de

funcionamento resultantes para os outros processos são apresentadas

no topo das tabelas seguintes, dispostas na forma seqüencial de

tratamento estabelecida para cada ensaio. Em seguida, são apresentados

os resultados gráficos de densidade de Microcystis spp. e de equivalentes

de MCYSTs extracelulares após cada processo de tratamento para

diferentes tempos de amostragem.

Tabela 7.5 Condições de funcionamento e principais resultados do Ensaio I
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Tabela 7.6 Condições de funcionamento e principais resultados do Ensaio II

Tabela 7.7 Condições de funcionamento e principais resultados do Ensaio III
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AE 4,1E+04 3,1E+04 3,8E+04 2,1E+04 3,6E+04 2,3E+04

eflu. FAP 1,5E+01 5,0E+00 9,0E+00 4,0E+00 1,7E+00 6,0E+00

eflu. Interoxidação 2,5E+02 5,0E+00 9,0E+00 8,0E+00 4,0E+00 2,0E+00

eflu. FD 1,7E+01 1,5E+01 3,0E+00 1,9E+01 2,0E+00 1,7E+00

eflu. CAG 5,0E+00 2,0E+00 5,0E+00 1,7E+00 1,0E+01 1,7E+00

1 3 6 7 9 12

Tabela 7.8 Condições de funcionamento e principais resultados do Ensaio IV

Figura 7.26 Densidade de Microcystis spp. (E+0x = 10
x

) após cada processo de

tratamento para diferentes tempos de amostragem / Ensaio I

MR: mistura rápida; FAP: filtro ascendente de pedregulho; FD: filtração

descendente; FCAG: filtro com carvão ativado granular; DSA: dosagem de

sulfato de alumínio Al2(SO4)3´14,3 H2O /L; DHS: dosagem de hidróxido de sódio;

AC: água coagulada; DCL: dosagem de cloro livre; DCAP: dosagem de carvão

ativado pulverizado; DFI: descarga de fundo intermediária; (*): leitura em

turbidímetro de escoamento contínuo; (**): leitura em turbidímetro

de bancada 2100P HACH; COT: carbono orgânico total.
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Figura 7.28 Resultados de densidade de Microcystis spp. (E+0x = 10
x

) após cada

processo de tratamento para diferentes tempos de amostragem / Ensaio II
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Figura 7.27 Concentração de MCYSTs extracelulares após cada processo de

tratamento para diferentes tempos de amostragem / Ensaio I
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Figura 7.29 Resultados de microcistinas - MCYSTs extracelulares após cada

processo de tratamento para diferentes tempos de amostragem / Ensaio II

Figura 7.30 Resultados de densidade de Microcystis spp. (E+0x = 10
x

) após cada

processo de tratamento para diferentes tempos de amostragem / Ensaio III
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Figura 7.31 Resultados de microcistinas - MCYSTs extracelulares após cada processo

de tratamento para diferentes tempos de amostragem/ Ensaio III

Figura 7.32 Resultados de densidade de Microcystis spp. (E+0x = 10
x

), após cada

processo de tratamento para diferentes tempos de amostragem/ Ensaio IV
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Figura 7.33 Resultados de microcistinas - MCYSTs extracelulares, após cada processo

de tratamento para diferentes tempos de amostragem/ Ensaio IV

Com os resultados obtidos nos ensaios pôde-se constatar que a
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 cel/mL, tendo resultado nos Ensaios I, II e III

remoções superiores a 99%.

No Ensaio IV, as condições de coagulação química não foram

adequadas devido a problemas técnicos que impossibilitaram o controle
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pH de coagulação, conforme verificado nos ensaios de bancada
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microcistinas extracelulares presentes na água em estudo com

concentrações entre 6 e 23 µg/L, tendo produzido efluentes com residuais

bem superiores a 1 µg/L.

A aplicação da oxidação com cloro, tanto na pré como na
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máximo desejável da ordem de 0,1 mg/L), devido à etapa posterior de

adsorção com CAG, com tempo de contato em vazio da ordem de 12 a 15

min, e CAP com dosagem da ordem de 20 mg/L e tempo médio de contato

de 20 min, produziram, respectivamente, nos Ensaios I e II, efluentes

finais com qualidade aceitável sob esse aspecto (concentração residual

de MCYSTs inferior a 1 µg/L).

No Ensaio III, embora a aplicação da pré-oxidação com dosagens

mais elevadas mantendo-se um residual da ordem de 1 mg/L tenha, de

certa forma, mostrado ser relativamente eficiente, deve-se verificar a

formação de subprodutos da oxidação para cada caso. Os resultados dos

subprodutos formados nos Ensaios I a IV são apresentados no capítulo 10.

No Ensaio IV, pôde-se testar, paralelamente, as capacidades de

remoção de MCYSTs extracelulares da pós-oxidação e da adsorção com

CAG, utilizados como polimento, para uma situação adversa de

tratamento por dupla filtração, com produção de efluentes filtrados com

concentrações de MCYSTs extracelulares entre 10 e 22 µg/L. Foi

observado que, embora a pós-cloração, mantendo-se um residual de cloro

livre entre 1 e 2 mg/L, tenha resultado relativamente eficiente, com a

produção de efluentes com concentrações de MCYSTs extracelulares

entre 0,7 e 2,0 µg/L, este processo não foi suficiente para garantir a

produção de água segura para consumo humano sob esse aspecto. Por

outro lado, a adsorção com CAG mostrou ser eficiente, com a produção

de efluentes com concentração máxima de MCYSTs extracelulares de

0,2 µg/L.

Constatou-se que há necessidade do emprego de processos

adicionais, tais como: a oxidação e a adsorção ao tratamento por dupla

filtração, fato que poderá ocorrer com outras tecnologias. Entretanto, a

escolha do oxidante e do tipo de carvão ativado (pulverizado ou

granulado) requer o conhecimento prévio de dados de qualidade da água

a ser tratada, principalmente os relacionados à freqüência de ocorrência

de florações de cianobactérias e diversidade fitoplanctônica.
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Capítulo 8

Processos de Separação por Membranas
para Tratamento de Água

José Carlos Mierzwa

Introdução

O avanço tecnológico ocorrido ao longo das últimas décadas colocou

no mercado processos alternativos de tratamento de água como, por

exemplo, os processos de separação por membranas, que inclui a

microfiltração, a ultrafiltração, a nanofiltração, a osmose reversa e a

eletrodiálise.

Atualmente, em decorrência do elevado nível de urbanização, com

efeitos diretos sobre a disponibilidade de área para a implantação de

novos de sistemas de tratamento, e também sobre a qualidade da água

dos mananciais disponíveis, a utilização dos processos de separação

por membranas passa a ser opção de tratamento para produção de água

potável. Isto já é observado em vários países de Europa, nos Estados

Unidos e na China, além de outros países, onde as pesquisas e estudos

sobre esta tecnologia têm avançado muito (BENTAMA, et al, 2004;

NICOLAISEN, 2002; HOFMAN, et al, 1998; Ma, et al, 1998; WILBERT,

et al, 1998; JACANGELO, TRUSSELL, WATSON, 1997).

No Brasil, tem sido observado, nos últimos anos, um elevado nível

de urbanização, fazendo com que as áreas próximas aos mananciais sejam

ocupadas, colocando em risco a qualidade da água destes mananciais,

em muitos casos utilizados como fonte para abastecimento público. Isto

reforça a necessidade de um melhor conhecimento sobre a capacidade

das tecnologias de separação por membranas para tratamento de água

para esta aplicação.

Com este foco, neste capítulo são apresentados os conceitos básicos

sobre os processos de separação por membranas e também os resultados

obtidos durante o desenvolvimento de uma pesquisa sobre o tratamento

direto de água de abastecimento pelo processo de ultrafiltração,
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incluindo uma avaliação econômica comparativa, entre o processo

convencional e o processo de separação por membranas.

A Tecnologia de Separação por Membranas

A tecnologia de separação por membranas envolve a utilização de

membranas sintéticas, porosas ou semipermeáveis, orgânicas ou

inorgânicas e em uma configuração adequada, para separar de um fluído

partículas sólidas de pequeno diâmetro, bactérias, vírus, moléculas

orgânicas, compostos iônicos de baixo peso molecular e até gases. Para

tratamento de água, os processos de separação por membranas que mais

se destacam são (MIERZWA e HESPANHOL, 2005):

•   Microfiltração;

•   Ultrafiltração;

•   Nanofiltração;

•   Osmose Reversa; e

•   Eletrodiálise.

O que difere cada um destes processos é a capacidade de separação

de contaminante e o tipo e intensidade da força motriz utilizada para

promover a separação, além da forma de separação do contaminante.

Na microfiltração, ultrafiltração, nanofiltração e osmose reversa, a

pressão hidráulica é utilizada para promover a separação entre a água

e os contaminantes e é a água que atravessa a membrana. Já no processo

de eletrodiálise, a separação é obtida por uma diferença de potencial

elétrico aplicado entre as membranas e neste caso são os contaminantes

que atravessam a membrana.

A Figura 8.1, apresenta de maneira esquemática, a capacidade de

separação dos processos de separação por membranas que utilizam a

pressão hidráulica como força motriz (MIERZWA e HESPANHOL, 2005).

Muitas vezes, os processos de separação por membranas são

comparados com os processos de filtração convencional, contudo, várias

características fazem com que estes processos sejam distintos, podendo-

se destacar as seguintes:

•    O fluxo de água é paralelo às membranas, ou seja, não é necessário

que todo o fluido a ser tratado passe através da membrana;

•     São eficientes para a separação de partículas sólidas de pequenas
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Figura 8.1  Capacidade dos principais processos de separação por

membranas que utilizam pressão hidráulica como força motriz

Nos processos de separação por membranas sempre estarão

envolvidos três fluxos distintos: a alimentação, o concentrado e o

permeado ou purificado, conforme apresentado na Figura 8.2.

dimensões e compostos orgânicos e inorgânicos dissolvidos,

inclusive gases;

•   A pressão de operação de alguns dos sistemas de separação por

membranas é significativamente maior do que nos processos de

filtração convencional.
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Figura 8.2 Representação esquemática do funcionamento dos processos

de separação por membranas na prática.
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Dependendo do processo selecionado, a conversão da alimentação

em permeado ou purificado pode ser superior a 95% e a rejeição de

contaminantes pode ser superior a 99% (MIERZWA e HESPANHOL,

2005).

As membranas utilizadas nos equipamentos de tratamento de água

podem apresentar configurações variadas, como, por exemplo, placas

planas, fibras ocas, tubulares e enroladas em espiral. Comercialmente,

a configuração típica das membranas de osmose reversa e nanofiltração

é a enrolada em espiral; para as membranas de micro e ultrafiltração

existem também as configurações tubular e fibra oca ou capilar; enquanto

para a eletrodiálise são utilizadas membranas planas.

Dados específicos sobre cada uma das configurações disponíveis

podem ser obtidos em literatura relacionada ao tema (EPA, 2003;

SCHNEIDER e TSUTIYA, 2001; WAGNER, 2001, WILBERT et al, 1998;

AWWA, 1996), ou então, mediante consulta aos fornecedores de

membranas.

Como qualquer outra tecnologia para tratamento de água, os

processos de separação por membranas também apresentam vantagens

e limitações. O conhecimento, principalmente, das limitações dos

processos de separação por membranas é de fundamental importância

para que a utilização destes possa resultar no máximo benefício possível,

levando-se em consideração fatores técnicos e econômicos.

Microfiltração

O processo de microfiltração pode ser considerado como um processo

de filtração absoluto, pois utiliza membranas com o diâmetro dos poros

variando entre 0,02 µm a 4 µm, fabricadas em polímeros, metais ou

cerâmicas. Neste processo, a pressão efetiva (pressão da alimentação –

pressão do permeado), utilizada para promover a separação dos

contaminantes é menor que 200 KPa (WAGNER, 2001; WILBERT et al,

1998). Além de ser utilizado para a remoção de colóides, o processo de

microfiltração também permite a remoção de contaminantes inorgânicos

dissolvidos, desde que sejam utilizados produtos químicos auxiliares

(MIERZWA e HESPANHOL, 2005), ou carvão ativado em pó que

possibilita a remoção de contaminantes orgânicos (KONIECZNY e

KLOMFAS, 2002; MATSUI et al, 2005).

No processo de tratamento por microfiltração, o volume de

concentrado pode representar menos de 5% do volume alimentado ao
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sistema (BERGMAN, 2005), o que resulta em um nível de

aproveitamento de água equivalente àquele obtido pelos sistemas

convencionais de tratamento.

Ultrafiltração

As membranas de ultrafiltração apresentam um diâmetro de poro

que varia entre 0,002 µm e 0,02 µm e, em conseqüência disto, a pressão

de operação necessária para que se obtenha um fluxo aceitável de

permeado é significativamente maior que para o processo de

microfiltração, devendo-se trabalhar com valores na faixa de 100 KPa a

1 MPa (NALCO, 1988; WAGNER, 2001 e KAWAMURA, 1991). Estas

características permitem que o processo de ultrafiltração seja adequado

para a remoção de colóides e compostos orgânicos com alto peso

molecular, possibilitando, inclusive, a remoção de vírus.

Como as membranas de ultrafiltração têm capacidade para

separação de moléculas orgânicas, tradicionalmente elas são

caracterizadas pelo peso molecular de corte e não pelo diâmetro de poro

da membrana (EPA, 2003). O peso molecular de corte de uma membrana

refere-se ao peso molecular da menor molécula que pode ser retida, ou

seja, moléculas com pesos moleculares superiores ao especificado são

removidas. É importante ressaltar que o estabelecimento do peso

molecular de corte das membranas é feito utilizando-se substâncias e

compostos orgânicos específicos, assim, na prática, a taxa de rejeição é

muito influenciada pelas características das moléculas. Existem,

disponíveis no mercado, membranas de ultrafiltração que possibilitam

a separação de moléculas com peso molecular de até 2500 g.mol
-1

 (GE

WATER, 2006).

Da mesma forma que no processo de microfiltração, no processo de

ultrafiltração duas correstes distintas também serão geradas,

observando-se que o permeado terá uma melhor qualidade.

Nanofiltração

Os sistemas de nanofiltração são capazes de remover compostos

orgânicos com uma massa molecular variando entre 250 e 1000 g.mol
-1

 e

alguns íons, geralmente bivalentes, operando com uma pressão superior

à utilizada no processo de ultrafiltração, podendo variar de 500 KPa, a

3,5 MPa (EPA, 2003; WAGNER, 2001). Com estas características, o
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processo de nanofiltração possibilita a remoção de uma ampla gama de

compostos químicos, podendo até ser utilizado para abrandamento de

água, sem apresentar os problemas de poluição associados aos processos

convencionais (OSMONICS, 1997).

Uma característica muito importante do processo de nanofiltração

é que eles não são desenvolvidos para separação de sólidos em

suspensão, inclusive na forma coloidal. Neste processo, em função da

pressão de operação, a presença de sólidos pode ocasionar a formação

de depósitos irreversíveis, o que exige a substituição das membranas.

Como ocorre a separação de espécies inorgânicas solúveis, a pressão

osmótica é uma propriedade que passa a influenciar o fluxo de água

através das membranas, o que justifica, em parte, a operação com

pressões mais elevadas (WILBERT et al, 1998).

Osmose Reversa

O processo de osmose reversa é o mais amplamente utilizado até o

presente momento. Dados disponíveis mostram que o consumo mundial

de membranas, baseado na área superficial, apresenta a seguinte

distribuição (WAGNER, 2001):

Membranas de Osmose Reversa →  85%

Membranas de Nanofiltração →  3% a 5%

Membranas de Microfiltração e Ultrafiltração  →  5% a 7%

Outros tipos de membranas →  3% a 5%

A tecnologia de osmose reversa teve aplicação prática já no final da

década de 50 e início da década de 60, aplicada nas indústrias para

reduzir o consumo de água e energia, controle da poluição e recuperação

de materiais úteis de efluentes (OSMONICS; 1997; DOW EUROPE,

1993). Esta tecnologia baseia-se no fenômeno natural de osmose,

passagem de água pura através de uma membrana semipermeável, de

uma solução diluída para uma mais concentrada, até que seja atingido

um equilíbrio. A diferença de nível entre as duas soluções é conhecida

como pressão osmótica de equilíbrio.

Aplicando-se do lado da solução concentrada uma pressão hidráulica

superior a pressão osmótica de equilíbrio irá resultar no fluxo de água

através da membrana em sentido contrário ao processo natural, daí, a

designação osmose reversa (MIERZWA e HESPANHOL, 2005;
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Figura 8.3 Representação esquemática do fenômeno

de osmose reversa.

O processo de osmose reversa é uma alternativa aos processos

disponíveis de dessalinização, entre eles, a troca iônica e a evaporação,

sendo o mais econômico dentro do seu campo de aplicação (MIERZWA

e HESPANHOL, 2005).

A osmose reversa é utilizada para a obtenção de água com alto grau

de qualidade, inclusive água para abastecimento a partir de água salina

ou salobra, já que possibilita a remoção de sais dissolvidos ou moléculas

inorgânicas, bem como moléculas orgânicas, com massa molecular

superior a 100 g.mol
-1

. A taxa de rejeição de sais inorgânicos pode variar

de 95% a mais de 99%, dependendo do tipo de membrana utilizada,

concentração de sais dissolvidos na corrente processada, tipo de

substâncias envolvidas e condições operacionais do sistema (CONLON,

1990). Sistemas de osmose possibilitam o tratamento de águas com uma

concentração de sais dissolvidos variando de 5,0 mg/L até 34.000 mg/L

(Kiang e Metry, 1982), com pressão de operação variando entre 1,5 a 15

MPa (WAGNER, 2001).

WILBERT et al, 1998). A Figura 8.3 é uma representação esquemática

do fenômeno de osmose e osmose reversa.
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Figura 8.4 Representação do Processo de Eletrodiálise

Projeto de sistemas de separação por membranas que
utilizam a pressão hidráulica como força motriz

O desenvolvimento do projeto de sistemas de separação por

Eletrodiálise

O processo de eletrodiálise purifica e concentra uma determinada

solução, por meio de um fluxo preferencial através de uma membrana

semipermeável, só que para a eletrodiálise utiliza-se uma diferença de

potencial elétrico aplicada entre as membranas para possibilitar a

transferência de massa, além disso, são as espécies iônicas, presentes

nas soluções, que permeiam através da membrana (WILBERT et al, 1998;

IDAHO, 1992; KIANG e METRY, 1982).

Como se utiliza uma diferença de potencial elétrico, aplicada entre

um conjunto de membranas íons seletivas, o processo de eletrodiálise

só é adequado para promover a separação de compostos iônicos, não

sendo indicado para remoção de outros tipos de contaminantes, os quais

podem até reduzir o desempenho do sistema. Na Figura 8.4, encontra-

se uma representação esquemática do processo de eletrodiálise

(OSMONICS, 1997).
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a – Em geral, é necessário realizar ensaios piloto para determinar a taxa de fluxo.

b – De acordo com dados de alguns fornecedores de membranas, estes valores podem ser

maiores ou menores.

c – acrescentado pelo autor.

Fonte: (Wagner, 2001)

A taxa de recuperação de água nos sistemas de separação por

membranas é função do tipo de arranjo selecionado, isto porque a taxa

de recuperação por membrana é da ordem de 10%, ou seja, apenas um

décimo da vazão alimentada é convertida em produto. Assim é

necessário estudar arranjos que permitam uma maior recuperação, o

que é feito colocando-se membranas em série ou trabalhando-se com a

recirculação de concentrado. No caso específico de membranas

enroladas em espiral, é possível fazer associações de membranas e vasos

de pressão em série.

Na Tabela 8.2 são apresentados dados relacionados à quantidade

de membranas enroladas em espiral que podem ser colocadas em série

em um mesmo vaso de pressão e a taxa de recuperação de água obtida

por vaso, enquanto na Figura 8.5 são apresentados os possíveis arranjos

para os vasos de pressão e as respectivas taxas de recuperação máximas

de água.

membranas é feito com base nas características da água de alimentação,

da qualidade da água que se deseja obter, na vazão de água a ser

produzida, na capacidade de produção da membrana selecionada, e na

taxa de recuperação de água estabelecida.

Com relação à capacidade de produção das membranas, na Tabela

8.1 são apresentados alguns valores para as taxas de fluxo dos tipos de

membranas disponíveis.

Tabela 8.1 Valores típicos para taxa de fluxo em membranas
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Adaptado de Wagner, 2001.

A - Alimentação; P - Permeado

C - Concentrado; R - Recirculação

Recuperação = 100*P/A

Recuperações máximas:

NF e OR = 72%

b) sistema de dois estágiosa) sistema de um estágio

Recuperações máximas:

MF = 19%; UF = 27%

NF e OR = 47%

A P

C

R

d) sistema com recirculação

Recuperações máximas:

MF, UF, N F e OR > 90%

A P

C

c) sistema de três estágios

Recuperações máximas:

NFe OR = 85%

P

C

A

A P

C

Tabela 8.2  Associação de membranas enroladas em espiral em série por vaso de

pressão e a taxa de recuperação de água

Figura 8.5 Arranjos para os vasos de pressão e taxas

de recuperação de água

Outro aspecto de grande relevância nos processos de separação por

membranas refere-se aos materiais que as membranas são fabricadas.

Isto é mais importante no caso das membranas poliméricas. Duas

características de grande interesse em tratamento de água, associadas

ao tipo de polímero utilizado na fabricação das membranas, são:

• Potencial para a formação de depósitos →  o potencial de formação

de depósitos está associado com a afinidade ou não do polímero

pela água, ou seja, hidrofilicidade ou hidrofobicidade. Membranas

hidrofílicas têm uma menor propensão para a formação de

depósitos, o que irá resultar em uma maior produtividade;
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• Resistência a agentes oxidantes → alguns tipos de polímeros não

toleram agentes oxidantes e podem ser degradados, assim, as

membranas fabricadas com estes polímeros não podem ser

expostas aos agentes de oxidação como, por exemplo, o cloro e

seus derivados.

Por natureza, a maioria dos polímeros apresenta um certo grau de

hidrofobicidade e, na prática, o critério para a seleção do material da

membrana é escolher aquele que seja o menos hidrofóbico possível.

Com relação à resistência aos agentes de oxidação, em alguns casos

é possível utilizar membranas fabricadas com materiais poliméricos que

toleram determinados níveis de agentes de oxidação, ressaltando-se que

esta condição acaba sendo restrita aos processos de microfiltração e

ultrafiltração.

A utilização dos processos de separação por membranas exige, na

maioria dos casos, sistemas de pré-tratamento, para melhorar o

desempenho das membranas ao mesmo tempo em que as protege. Para

os processos de micro e ultrafiltração, as exigências com relação ao pré-

tratamento são menores e podem restringir-se à utilização de sistemas

de filtração para evitar a obstrução da passagem de fluído no lado da

alimentação. Já para os processos de nanofiltração, osmose reversa e

eletrodiálise, as exigências são maiores, visto que estes são utilizados

para a separação de contaminantes solúveis.

Processos de Separação por Membranas para
Tratamento de Água de Abastecimento

Ainda hoje, a tecnologia mais amplamente utilizada para tratamento

de água para abastecimento é o sistema convencional, contemplando as

etapas de coagulação, floculação, sedimentação, filtração e desinfecção.

Contudo, nos países desenvolvidos, como Estados Unidos da América,

Canadá e Inglaterra, com a crescente preocupação com os subprodutos

da desinfecção e com microrganismos específicos, novas tecnologias

passaram a ser consideradas, dentre as quais os processos de separação

por membranas (EPA, 2003; JACANGELO, TRUSSELL, WATSON, 1997).

De acordo com Jacangelo, Trussell e Watson (1997), a ampliação do

uso dos processos de separação por membranas é resultado do aumento

do número e restrições das normas sobre qualidade da água para

abastecimento.
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O estabelecimento, nos Estados Unidos da América, da norma sobre

tratamento aprimorado de água de superfície (Long Term Enhanced

Surface Water Treatment Rule), identificou os processos de separação

por membranas, microfiltração, ultrafiltração, nanofiltração e osmose

reversa, como opções de tratamento para atingir os níveis exigidos para

a remoção de criptosporídeos (EPA, 2003).

Outra norma que merece ser destacada é a que trata dos subprodutos

da desinfecção (Stage 2 Disinfection Byproducts Rule), a qual estabelece

limites de concentração para os subprodutos da desinfecção na água

para abastecimento público, como Trihalometanos (THMs) e Ácidos

Haloacéticos (AHA). Neste caso, os processos de separação por

membranas, principalmente a UF, a NF e a OR, podem remover da água,

antes da etapa de desinfecção, os precursores dos THMs e AHA, ou

seja, a matéria orgânica natural, além de outros compostos orgânicos

sintéticos (JACANGELO, TRUSSEL, WATSON, 1997).

Fatos que demonstram a ampliação do interesse pelos processos de

separação por membranas são os pedidos de verificação de tecnologias

para a Agência Americana de Proteção Ambiental (USEPA). A USEPA

tem um programa de verificação de tecnologias com o objetivo de divulgar

novas tecnologias ambientais, através da verificação do desempenho e

disseminação de informações. Várias empresas fabricantes de

equipamentos têm solicitado a USEPA, através do Programa de

Verificação de Tecnologias Ambientais, a emissão de parecer para

certificação de seus equipamentos (NSF, 2003, 2002, 2000 a, b, c).

Além disto deve-se considerar também as questões de mercado e

investimento em pesquisa e desenvolvimento. Por exemplo, a construção

de um gráfico do retorno ou benefícios em função dos investimentos em

pesquisa em desenvolvimento, mostra que para as tecnologias

convencionais, é necessário se fazer um alto investimento para se obter

um pequeno avanço em termos de inovação, enquanto que o investimento

em novas tecnologias, como em processos de separação por membranas,

pode resultar em avanços expressivos, conforme ilustra a Figura 8.6

(MALLEVIALLE, ODENDAAL, WISNER, 1996).

Outro indicador da relevância do uso dos processos de separação

por membranas para tratamento de água é a quantidade de pesquisas

associadas a este tema.

Em 1996, Nakatsuka, Nakate e Miyano, estudaram o tratamento de

água potável utilizando um sistema de ultrafiltração com membranas

de fibra oca (NAKATSUKA, NAKATE e MIYANO, 1996). No estudo
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Figura 8.6 Representação do ganho em inovação em função do investimento

em pesquisa e desenvolvimento

Como resultado do estudo, foi verificado que as membranas

hidrofílicas, neste caso de acetato de celulose, apresentavam maior fluxo

de água, e que a qualidade da água produzida por todas as membranas

avaliadas foi mantida praticamente constante, mesmo com uma grande

variação da qualidade da água de alimentação.

Doyen (1997) fez uma avaliação das inovações sobre o processo de

ultrafiltração para a produção de água potável em grande escala. Foi

feita uma revisão sobre as propriedades das membranas, tipos de

módulos existentes e modos de operação dos sistemas. As conclusões

da avaliação feita por Doyen indicavam o crescimento potencial da

utilização do processo de ultrafiltração para tratamento de água,

destacando os avanços sobre as melhorias das características das

membranas, do projeto dos módulos e das condições operacionais do

sistema.

Pianta e colaboradores (1998) desenvolveram uma pesquisa sobre a

utilização de micro e ultrafiltração para tratamento de água de

abastecimento, a partir de águas de nascentes cársticas. Nesta pesquisa,

desenvolvido, a partir de água de um rio, foi feita a avaliação do

desempenho do sistema de ultrafiltração, operando com fluxo tangencial

e contralavagens periódicas, utilizando membranas de acetato de

celulose e de polietersulfona.

Investimento em Pesquisa e Desenvolvimento

In
o

v
a
ç
ã
o

Tecnologias Convencionais

Novas Tecnologias
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Fonte: Pianta et al., 1998

Nos ensaios com a unidade piloto de microfiltração, foi verificado um

bom desempenho para baixos valores de turbidez na água de alimentação,

e que elevados valores de turbidez provocavam o entupimento da

membrana. Para possibilitar a remoção de matéria orgânica natural e

outros contaminantes orgânicos foi feita a dosagem de carvão ativado em

pó, obtendo-se resultados satisfatórios, tanto em termos de quantidade de

água produzida, como de qualidade.

Em relação à unidade piloto de ultrafiltração foi verificada a influência

da turbidez da água de alimentação sobre o fluxo através da membrana.

Com a utilização de carvão ativado em pó, a turbidez da água de alimentação

deixou de exercer influência significativa sobre o desempenho da

membrana. Fazendo-se ajustes na dosagem de carvão ativado em pó, foi

observada uma redução significativa na concentração de tetracloroeteno,

tricloroeteno e Atrazina, atingindo-se eficiências de remoção entre 75% e

90% (PIANTA et al., 1998). A necessidade de utilizar carvão ativado em pó

no sistema de ultrafiltração foi resultado do tipo de membrana selecionada,

com peso molecular de corte de 100.000 g.mol
-1

.

os aspectos relacionados à variação da qualidade da água bruta

induziram a utilização de sistemas flexíveis e confiáveis de tratamento,

visando à garantia da qualidade da água para abastecimento público.

Assim, foram estudados os processos de micro e ultrafiltração em escala

piloto, por um período de 15 e 12 meses, respectivamente, para remoção

de material particulado e alguns compostos orgânicos específicos

(PIANTA et al., 1998). A Tabela 8.3 mostra os parâmetros de qualidade

da água bruta utilizada nos ensaios piloto.

Tabela 8.3 Parâmetros de qualidade da água bruta para ensaios de

micro e ultrafiltração
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Com o objetivo de ampliar a capacidade de uma estação de tratamento

de água de Amsterdã, Hofman e colaboradores (1998), desenvolveram uma

pesquisa para avaliar o potencial de utilização do processo de ultrafiltração.

O principal objetivo da pesquisa foi avaliar o desempenho do processo

de ultrafiltração para a remoção de fosfatos, sólidos em suspensão,

incluindo os colóides, e também microrganismos. Como se tratava de um

manancial superficial, a qualidade da água bruta apresentou variações

significativas. Foram avaliados dois tipos de membrana de ultrafiltração

de configuração em fibra oca e peso molecular de corte entre 150.000 g.mol
-

1

 e 200.000 g.mol
-1

 (HOFMAN et al., 1998).

Os resultados do teste em escala piloto demonstraram que o processo

de ultrafiltração teria grande potencial para a ampliação do sistema de

tratamento de água de Amsterdã, pois foi possível manter a operação do

sistema estável, produzindo uma água de excelente qualidade.

Clever e colaboradores (2000) desenvolveram um estudo em escala

piloto para o tratamento de água de rio, por ultrafiltração e osmose reversa,

para produzir água de processo, ressaltando-se que apenas o processo de

ultrafiltração foi avaliado. Durante o período de realização dos ensaios,

foram avaliados o escoamento tangencial e o escoamento perpendicular

(dead end), com membranas hidrofílicas operando com contralavagens

periódicas.

Para o sistema operando com escoamento tangencial, o fluxo de

permeado, através das membranas, variou entre 60 L.h
-1

.m-2 e

80 L.h
-1

.m
-2

, enquanto a taxa de recuperação de água se manteve entre 75%

e 90%. Já no sistema operando com escoamento perpendicular, a produção

de permeado permaneceu entre 40 L.h
-1

.m
-2

 e 70 L.h
-1

.m
-2

, com uma taxa de

recuperação de água entre 55% e 80% (CLEVER et al., 2000). Com relação

à qualidade da água produzida, para os dois modos de escoamento, a

turbidez foi inferior a 0,1 UNT.

Em 2002, Arnal e colaboradores desenvolveram um estudo sobre o

projeto e a construção de sistemas de potabilização de água por membranas,

com aplicação em países em desenvolvimento (ARNAL et al., 2002). Neste

estudo, foi avaliado o desempenho de um sistema de ultrafiltração com

membrana enrolada em espiral e diâmetro de corte de 100.000 g.mol
-1

,

para tratamento de água para abastecimento, com foco na qualidade

microbiológica da água produzida.

A unidade piloto foi operada por um período de 300 horas, obtendo-

se um desempenho satisfatório em relação à produção e qualidade da

água. A vazão média de permeado foi de 239,5 L/h, com a unidade
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operando com uma pressão hidráulica de 400 a 450 KPa, enquanto a

eficiência de remoção de microrganismos foi de 100%.

Outro estudo desenvolvido por Arnal e colaboradores (2004) também

teve como objetivo verificar o desempenho de membranas de

ultrafiltração para a remoção de microrganismos. Neste estudo, foram

avaliadas quatro membranas, com diferentes capacidades de retenção

de contaminantes, peso molecular de corte de 10.000 g.mol
-1

,

30.000 g.mol
-1

, 50.000 g.mol
-1

 e 100.000 g.mol
-1

, sendo uma de

poliacrilonitrila (50.000 g.mol
-1

) e as demais de polietersulfona.

Os resultados mostraram que todas as membranas testadas eram

eficientes para a retenção de microrganismos e que a permeabilidade

das membranas com peso molecular de corte acima de 30.000 g.mol
-1

 foi

bastante similar, ressaltando-se que a membrana de poliacrilonitrila

teve um melhor desempenho em comparação à de polietersulfona

(ARNAL et al., 2004).

Domany e colaboradores (2002) pesquisaram, em laboratório, a

remoção de substâncias húmicas da água para abastecimento pelo

processo de ultrafiltração. Foram utilizadas membranas com peso

molecular de corte de 5.000 g.mol
-1

, 6.000 g.mol
-1

, 15.000 g.mol
-1

 e 100.000

g.mol
-1

, obtendo uma eficiência de remoção de substâncias húmicas entre

85% a 90% para uma solução sintética e entre 62% a 69% para águas

naturais.

Uma inovação na área de processos de separação por membranas

foi o desenvolvimento de membranas enroladas em espiral com a

possibilidade de contralavagem. Com base nesta nova tecnologia, Lipp

e colaboradores (2005), realizaram uma pesquisa na Alemanha para

tratamento de água de reservatórios, utilizando membranas de micro e

ultrafiltração. Durante três anos os pesquisadores avaliaram cinco tipos

diferentes de membranas, utilizando água bruta ou pré-tratada de um

reservatório da região norte da Floresta Negra na Alemanha.

Pelos resultados da pesquisa, foi verificado que o desempenho de

membranas enroladas em espiral com contralavagem era similar ao das

membranas de fibra oca, tornando esta tecnologia uma opção para

aplicações futuras.

As membranas de UF avaliadas tinham um peso molecular de corte

de 50.000 g.mol
-1

, 100.000 g.mol
-1

 e 150.000 g.mol
-1

 e as de microfiltração

apresentavam diâmetros de poro de 0,1 mm e 0,15 mm (LIPP et al.,

2005).

Com enfoque nos problemas atuais de qualidade de água, Yoon e



Cap. 8  Processos de Separação por Membranas para Tratamento de Água 351

colaboradores estudaram os processos de separação por membranas para

a remoção de compostos causadores de alterações no sistema endócrino,

fármacos e produtos de higiene pessoal (YOON et al., 2006). Na pesquisa,

foi avaliada, em laboratório, a eficiência de remoção de 52 compostos

com diferentes propriedades físico-químicas, pelos processos de

nanofiltração e ultrafiltração, utilizando membranas com pesos

moleculares de corte de 600 g.mol
-1

 e 8.000 g.mol
-1

, respectivamente.

A membrana de nanofiltração apresentou maior eficiência para a

remoção dos contaminantes, entre 44 % e 93 %, em comparação com a

membrana de ultrafiltração, cuja remoção foi inferior a  40 % (YOON et

al, 2006).

Os exemplos apresentados demonstram a relevância dos processos

de separação por membranas para tratamento de água para abasteci-

mento, ressaltando-se que não foram relatados os casos onde o processo

de osmose reversa é utilizado, uma vez que o mesmo já é uma tecnologia

consolidada. Além disso, deve-se considerar que já existem estações de

tratamento de água para abastecimento público que utilizam os processos

de separação por membranas, conforme apresentado na Tabela 8.4.

Tratamento Direto de Água de Abastecimento por
Membrana de Ultrafiltração Enrolada em Espiral –
Experiência Brasileira

Com o cenário apresentado, verifica-se que é premente o desenvolvi-

mento de pesquisas associadas aos processos de separação por membra-

nas para tratamento de água, não que para o caso brasileiro os processos

convencionais sejam inadequados, mas sim por questões estratégicas e

também para atender as necessidades de regiões específicas do país.

Seguindo esta linha de raciocínio, através do Programa de Pesquisa

em Saneamento Básico (PROSAB) e financiamento da Financiadora de

Estudos e Projetos (FINEP), com recursos do Fundo Setorial de Recursos

Hídricos (CTHIDRO), no âmbito do Edital 4 do PROSAB, foi

desenvolvida uma pesquisa sobre tratamento direto de água de

abastecimento por processo de ultrafiltração, utilizando-se membrana

enrolada em espiral.

Com duração de, praticamente dois anos e meio, este projeto de

pesquisa objetivou a obtenção de conhecimento teórico e prático sobre

os processos de separação por membranas para tratamento de água de

abastecimento. Estiveram envolvidas no projeto de pesquisa a
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Universidade de São Paulo, através do Departamento de Engenharia

Hidráulica e Sanitária da Escola Politécnica e a Companhia de

Saneamento Básico do Estado de São Paulo – SABESP.

Em síntese, o trabalho de pesquisa consistiu no estudo teórico sobre

os processos de separação por membranas para tratamento de água,

identificação de um manancial de água para a instalação da unidade

piloto, seleção do processo e montagem da unidade piloto,

acompanhamento da operação, consolidação dos resultados e avaliação

de desempenho, avaliação de custos e apresentação das conclusões

finais.

Para a realização dos ensaios com a unidade piloto, foi selecionado

o Reservatório Guarapiranga, o qual integra o Sistema de Captação de

Água da Região Metropolitana de São Paulo. A escolha foi motivada

pelo fato do Reservatório Guarapiranga ter sido parcialmente integrado

à área urbana, o que resulta em riscos de contaminação da água.

Características do manancial selecionado

O Reservatório Guarapiranga foi construído na porção sudoeste da

Região Metropolitana de São Paulo entre 1906 a 1908, tendo como

objetivos principais a geração de energia elétrica e a regularização da

vazão do Rio Tietê. O sistema Guarapiranga utilizou as águas aduzidas

da Billings, além da reversão do Rio Capivari, em 2000.

Em 1927, o Reservatório Guarapiranga passou a ser utilizado como

manancial para abastecimento público da cidade de São Paulo. Contribui

com cerca de 20% da água de abastecimento da Região Metropolitana

de São Paulo (CETESB, 2003).

Segundo a CETESB (2003), é estimada a presença de aproximada-

mente 622 mil habitantes no entorno do reservatório, muitos dos quais

apresentando baixa renda, que acabam formando favelas. Com isso, desde

o final da década de 60, o reservatório vem sofrendo um processo de

degradação ambiental, fruto da urbanização intensificada da metrópole

paulista.
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a -http://www.zenon.com/resources/case_studies/drinking_water, acesso em 01/03/2006

b - Water Online News (06/02/2006). http://www.wateronline.com/content/news/

article.asp, acesso em 01/03/2006

c - http://www.ionics.com/technologies/uf/index.htm, Case Studies (pdf), acesso em

01/03/2006.

d - No sistema, a membrana não está confinada em vasos de pressão, mas sim

submersa em um tanque. O fluxo de permeado é obtido por meio de sucção.

Apesar das águas do Reservatório Guarapiranga serem utilizadas

para abastecimento público e industrial, em sua bacia são lançados

esgotos domésticos, efluentes líquidos industriais e a água de drenagem

urbana. Devido ao grande aporte de carga orgânica contendo fósforo,

um acentuado processo de eutrofização tem ocorrido nos últimos anos,

comprometendo o desempenho do sistema de tratamento atualmente

utilizado e a qualidade da água para o abastecimento público.

A partir de 1982, fenômenos de floração de algas têm sido

recorrentes, afetando negativamente o sistema de tratamento de águas.

A SABESP tem utilizado sulfato de cobre como algicida para controle

de algas no reservatório (CETESB, 2003).

Para constatar os problemas associados à degradação da qualidade

da água do Reservatório do Guarapiranga, causada pela ação antrópica,

foi feito um levantamento na base de dados da Companhia de Tecnologia

de Saneamento Ambiental (CETESB), sobre a variação de alguns

parâmetros físico-químicos indicadores da qualidade da água do

Reservatório Guarapiranga, no ponto captação da SABESP, Tabela 8.5.

Os resultados apresentados na tabela demonstram claramente a

Tabela 8.4 Estações de tratamento de água com processos de separação por

membranas
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deterioração da qualidade da água do Reservatório Guarapiranga,

influenciada principalmente pela ocupação humana.

O parâmetro de condutividade elétrica pode dar uma indicação do

nível de comprometimento da qualidade da água do Reservatório

Guarapiranga, pois, em geral, valores de condutividade superiores a

100 µS.cm
-1

 indicam ambientes impactados (CETESB, 2002).

Tabela 8.5 Valores de pH, condutividade elétrica, turbidez, fósforo total e

nitrogênio total no Reservatório Guarapiranga, no ponto de captação da Sabesp,

nos anos de 2001 a 2004.

y = 2E-53e
0,0629x

R
2

= 0,7045

0

20

40

60

80

100

120

140

160

19
89

19
90

19
91

19
92

19
93

19
94

19
95

19
96

19
97

19
98

19
99

20
00

20
01

20
02

20
03

20
04

20
05

Ano

C
o

n
d

u
ti
v
id

a
d

e
E

lé
ti
c

a
( �

S
.L

-1
)

Fonte: CETESB, 2002, 2003, 2004 e 2005.

Figura 8.7 Variação da condutividade elétrica da água

do Reservatório Guarapiranga

(Adaptado de CETESB 2002, 2003, 2004 e 2005)
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Na Figura 8.7 é apresentada a evolução da variação da condutividade

elétrica do Reservatório Guarapiranga de 1989 a 2004.

Além da preocupação com os contaminantes apresentados, devem

ser considerados, ainda, os micropoluentes orgânicos, como fármacos e

produtos de higiene pessoal, cuja presença em pequenas concentrações

podem resultar em riscos para a saúde humana. Assim, verifica-se que

a opção pelo Reservatório Guarapiranga como manancial para o

desenvolvimento da pesquisa é consistente.

Unidade piloto para a realização dos ensaios de tratamento

Após a identificação do manancial para a realização dos ensaios piloto

e caracterização do manancial com relação à qualidade da água, optou-

se por utilizar, inicialmente, o processo de ultrafiltração para o

tratamento direto da água do Reservatório Guarapiranga.

A configuração selecionada para a membrana foi enrolada em espiral

da empresa Osmonics, a qual foi adquirida da empresa GE-Water, cujas

principais características são apresentadas a seguir (GE WATER, 2006).

• Modelo: GK-4040F

• Aplicação: Tratamento de água para remoção de cor e COT

• Peso Molecular de Corte: 3.500 g.mol
-1

• Material: Filme fino composto (polissulfona e poliamida)

• pH de operação:   Tratamento - 2 a 11

                           Limpeza – 2 a 11,5

• Tolerância ao cloro: 500 mg por dia

• Temperatura de operação: até 50 ºC

• Área de membrana: 8,36 m
2

• Taxa de fluxo: 28,26 L.h
-1

.m
-2

 ± 25% (517 kPa e 25 ºC, para água

limpa)

• Recuperação de água por módulo: 10 %.

Na instalação piloto, apenas uma membrana foi utilizada, instalada

em um vaso de pressão construído em material polimérico reforçado

com fibra de vidro. O fluxograma de processo da unidade piloto está

representado na Figura 8.8, com a indicação dos principais componentes.

As Figuras 8.9 e 8.10 apresentam detalhes da unidade piloto, instalada

no Reservatório Guarapiranga.
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Figura 8.8  Fluxograma de processo da unidade piloto de ultrafiltração.
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Figura 8.9 Vista frontal da unidade piloto de ultrafiltração

Figura 8.10 Vista lateral da unidade piloto de ultrafiltração
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Condições operacionais da unidade piloto
Na concepção da unidade piloto foi prevista a operação contínua,

por meio da captação de água a partir da adutora de água bruta da

elevatória do Reservatório Guarapiranga. A água bruta é conduzida por

tubulação de 25 mm de diâmetro para o tanque de alimentação, passando

pelo filtro de areia, com área de filtração de 0,19 m
2

, modelo 19CFA4-M,

da Jacuzzi.

Do tanque de alimentação, por bombeamento, a água passa pelo

filtro tipo tela e deste alimenta o vaso de pressão onde se localiza a

membrana de ultrafiltração; a pressão na membrana é controlada por

meio de válvulas de descarga de concentrado instaladas na linha de

recirculação e na linha de descarte de concentrado.

A maior parcela de água que alimenta o vaso de pressão, cerca de

90% da vazão, sai como concentrado e apenas 10% como permeado. Para

possibilitar uma maior recuperação de água, o concentrado é recirculado

para a sucção da bomba de alimentação e somente uma parcela é

descartada. Tanto na linha de recirculação como na de descarga de

concentrado encontram-se instalados medidores de vazão tipo

rotâmetro.

O permeado deixa o vaso de pressão por uma tubulação central de

12 mm e segue para o tanque de permeado, passando pelo sensor de

temperatura e por um medidor de vazão tipo turbina.

As operações de limpeza química, quando necessárias, são realizadas

promovendo-se, inicialmente, o enxágüe da membrana com o permeado

produzido; a limpeza com solução de hidróxido de sódio e detergente,

através da circulação da solução contida no tanque de limpeza química;

e enxágüe final com permeado.

Na concepção original do sistema, não havia sido prevista a

existência do filtro de areia e nem do sistema de dosagem química, os

quais foram instalados após o início dos ensaios de tratamento.

No início dos testes, a unidade piloto foi operada com descarga

contínua de concentrado, controlando-se a vazão por meio de uma válvula

agulha instalada a montante do rotâmetro. Como ocorria a variação da

vazão de concentrado, com o tempo era necessário promover ajustes

periódicos da abertura da válvula. Com o objetivo de eliminar a

necessidade de ajuste da válvula de descarga de concentrado, o sistema

passou a operar com descarga intermitente. Isto foi feito por meio da

instalação de uma válvula solenóide, normalmente fechada na linha de

descarga de concentrado, cujo acionamento é controlado por um
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temporizador. Assim, a válvula de descarga é mantida completamente

fechada e, em intervalos regulares, o temporizador aciona a válvula

solenóide, promovendo a descarga de concentrado. O tempo de abertura

da válvula também é controlado pelo temporizador, de forma a obter

uma recuperação de água superior a 80 %.

Outra alteração na unidade piloto foi a instalação de um filtro de

areia para piscinas, antes do tanque de alimentação da unidade piloto,

com o objetivo de reduzir a carga de material particulado no sistema.

Adicionalmente, foi implementado um sistema de dosagem de

hipoclorito de sódio, com o ponto de dosagem na linha de alimentação

do filtro de areia, visando a minimizar o crescimento biológico no meio

filtrante.

Para avaliar o desempenho do sistema, em intervalos regulares

foram registrados, em planilha, os dados relacionados à temperatura e

vazão de permeado, vazão de recirculação, vazão ou volume de

concentrado descartado, pressão na membrana e perdas de carga na

membrana e no pré-filtro, ou no filtro de areia. O modelo da planilha

utilizada é apresentado na Figura 8.11.

Figura 8.11 Modelo da planilha para coleta de dados de operação da

unidade piloto.

Vazões (L/h)
Perda de Carga

(Kpa)Data Hora
Temp. do
Permeado

(ºC) Permeado Recirculação Concentrado

Pressão
(bar) Membrana Filtro

Observação

Para o controle da eficiência da unidade piloto, em termos de

remoção de contaminantes, foi feita a coleta de amostras da água bruta,

água após filtração, permeado e concentrado, para a realização de

análises físico-químicas e microbiológicas, com uma freqüência semanal.

As coletas eram feitas pela SABESP e pela equipe de pesquisa, com

freqüência semanal. As amostras coletadas pela equipe de pesquisa eram

analisadas no laboratório do Centro Internacional de Referência em

Reúso de Água – CIRRA, sendo que só foram realizadas análises de
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a – quando não for especificado, utilizou-se os procedimentos estabelecidos no

Standards Methods for the Examination of Water and Wastewater. 20
th

 edition.

b – as análises foram realizadas pela SABESP, seguindo-se os mesmos procedimentos

utilizados para o controle da qualidade da água de suas estações.

c – Análise pelo método de enzima conjugada e imunosorbente (ELISA), utilizando-se

Kits da BEACON Analytical Systems Inc e da Abraxis Kits para microcistinas da

Abraxis Kits para os demais contaminantes.

Dados de operação do sistema

Para possibilitar que os resultados dos ensaios com a unidade piloto

fossem representativos, procurou-se manter a operação do sistema em

condições similares àquelas que deveriam ser utilizadas em unidades

de tratamento de grande porte.

Foi priorizada a máxima eficiência de produção de água, relacionada

parâmetros físicos e químicos. Os parâmetros de qualidade para

avaliação do desempenho do processo de ultrafiltração estão

apresentados na Tabela 8.6.

Tabela 8.6 Parâmetros de qualidade para avaliar o desempenho da

unidade piloto de ultrafiltração.
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Figura 8.12 Variação da taxa de fluxo na

membrana em função da pressão, para

água tratada.

Figura 8.13 Variação da taxa de fluxo

na membrana em função da pressão,

para água do Reservatório

Guarapiranga.
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à taxa global de recuperação do sistema, e também o desempenho em

relação à qualidade de água produzida.

Para o início da realização dos ensaios na unidade piloto foi feita

uma avaliação da capacidade de produção da membrana selecionada.

Esta avaliação foi feita em duas etapas, a primeira com água tratada e a

segunda com água do Reservatório Guarapiranga para determinar a

taxa de fluxo, através da membrana em função da pressão.

Os dados referentes à variação da taxa de produção de água em

função da pressão aplicada ao sistema estão apresentados nas Figuras

8.12 e 8.13.

Com base nos resultados obtidos e nas restrições associadas à máxima

taxa de recuperação de água por passagem na membrana (10%), foram

estabelecidas as seguintes condições operacionais para a unidade piloto:

• Pressão de operação → ≤ 450 KPa;

• Taxa de recuperação por passagem → ≤ 10%;

• Taxa global de recuperação de água → > 80%

As demais condições operacionais são obtidas mediante o ajuste das

condições especificadas acima.

Com o decorrer do desenvolvimento dos ensaios com a unidade

piloto, mediante a instalação do sistema de dosagem de hipoclorito de

sódio, o sistema passou a operar com pré-cloração, antes do filtro de

areia, inicialmente com uma dosagem de 1,0 mg/L e posteriormente com

uma dosagem de 2,0 mg/L.

Para a limpeza química da membrana, definiu-se, inicialmente, a
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utilização de uma solução de hidróxido de sódio a 0,01 M, o que resulta

em um pH próximo de 12, valor recomendado, em literatura

especializada, para o tipo de contaminante que se deseja remover, ou

seja, depósitos orgânicos e biofilme (DOW. EUROPE, 2003).

Posteriormente, passou a ser utilizada uma mistura de hidróxido de

sódio e detergente EXTRAN ou comercial em uma concentração de 1%

v/v. O procedimento de limpeza adotado é descrito abaixo:

1.    enxágüe da membrana com o permeado da unidade de ultrafiltração,

utilizando-se um volume de aproximadamente 100 L;

2.  circulação da solução de limpeza (NaOH 0,01 M e Detergente

Comercial 1% v/v), por um período de 30 minutos, com as

descargas de concentrado e permeado, direcionadas para o

tanque de limpeza química;

3.   enxágüe rápido com permeado, ou aproximadamente 2 minutos,

para remoção do excesso da solução de limpeza;

4.   circulação de uma solução de hidróxido de sódio a 0,01 M, por 30

minutos;

5. enxágüe final da membrana com permeado, com

aproximadamente 100 L.

Nas paradas para limpeza química também eram realizadas

operações de limpeza do filtro tipo tela e contralavagem do filtro de

areia, após a sua instalação.

Uma adaptação no processo de limpeza química, em função do

desempenho observado foi a redução da concentração de detergente

comercial 1,0 % v/v para 0,25 % v/v e a realização do processo de

sanitização com uma solução ácido peracético, na concentração de 150

ppm, preparada a partir do produto comercial PROXITANE-1512, da

Peróxidos do Brasil LTDA (PERÓXIDOS DO BRASIL LTDA, 2006).

Resultados Obtidos

A operação da unidade piloto, de forma contínua, foi iniciada no

final do mês de agosto de 2005. Os dados de desempenho do sistema

foram coletados pelos operadores da estação de captação da SABESP,

em intervalos regulares de duas horas. Todos os dados foram

digitalizados em planilhas Excel, para posterior tratamento. Dados sobre

a vazão do sistema foram normalizados para a temperatura de 25 ºC,

utilizando-se os dados relativos à viscosidade da água.
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Vazão
25 ºC

 = Vazão
T

 * (Viscosidade
T

/Viscosidade
25ºC

)

Amostras da água bruta, permeado e concentrado eram coletadas

semanalmente para análises nos laboratórios do CIRRA e da SABESP.

Capacidade de produção do sistema

O acompanhamento da operação do sistema piloto demonstrou que

o processo de ultrafiltração, utilizando membranas enroladas em espiral,

teve um desempenho bastante satisfatório em relação à capacidade de

produção de água tratada, tanto em relação à vazão produzida, quanto

com relação à taxa de recuperação. Para o período de 01 de agosto de

2005 até 26 de maio de 2006, totalizando quase de 6.300 horas de

operação, a vazão normalizada média de permeado foi de 172,4 L/h,

enquanto a taxa média de recuperação de água foi de 84,8%. As Figuras

8.14 e 8.15 mostram a evolução da variação destes parâmetros.

É importante observar que, para a avaliação do desempenho da

unidade piloto, os dados mais representativos são aqueles obtidos para

os maiores intervalos de operação, ou seja, onde o número total de dias

de operação contínua é superior a cinco. Para esta condição, os valores

médios para a vazão de permeado e taxa de recuperação de água chegam

a 172,4 L/h e 84,4 %, respectivamente.

Figura 8.14  Evolução da variação da produção de permeado na unidade

piloto de ultrafiltração
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Figura 8.15  Evolução da taxa de recuperação de água no sistema

piloto de ultrafiltração

No gráfico da Figura 8.15, para o período de 07 a 21 de outubro,

observa-se uma redução significativa na taxa de recuperação de água,

que é resultado da alteração do processo de descarte de concentrado,

de contínuo para intermitente. Isto se deve ao fato de ter sido utilizada

uma válvula com abertura de 25 mm, para promover a descarga. Após a

substituição desta válvula por uma de 12,5 mm, a recuperação de água

passou a ser maior.

Em 20 de dezembro de 2005, foi iniciada a dosagem de hipoclorito

de sódio na água de alimentação da unidade piloto, não tendo sido

observada nenhuma alteração no comportamento do sistema. No período

de 17 a 31 de janeiro de 2006 foi observada uma melhora no desempenho

do sistema, que pode ter sido resultado da alteração do procedimento

de limpeza química, quando foi introduzida uma etapa de contato de

uma hora entre a membrana e a solução de limpeza. Na ocasiã, também

foi utilizado hipoclorito de sódio na solução de limpeza.

A partir do dia 17 de janeiro de 2006, a unidade piloto passou a

operar por um maior número de horas consecutivas, sem a necessidade

de paradas para operações de limpeza química. O tempo médio de

operação entre paradas antes de 17 de janeiro era da ordem de 190 h,

passando para uma média de 525 h. Destaca-se que para o período de 17

de abril a 26 de maio de 2006, o sistema operou por mais de 900 horas

sem a necessidade de limpeza química.
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Uma das grandes preocupações com a utilização do processo de

ultrafiltração com membrana enrolada em espiral, considerando-se o

nível de pré-tratamento utilizado, era a possibilidade de ocorrência de

perda de desempenho devido à formação de depósitos e que estes

depósitos fossem irreversíveis, o que não aconteceu.

Dados de qualidade

A aplicação do sistema de separação por membranas para

tratamento de água para abastecimento, principalmente considerando-

se os novos desafios em relação à qualidade de água dos mananciais

disponíveis, também depende da sua capacidade para remoção dos

contaminantes de interesse.

Durante, praticamente, nove meses de operação contínua, a unidade

piloto instalada no Reservatório Guarapiranga se mostrou bastante

eficiente para a remoção dos contaminantes considerados para controle

do seu desempenho. Nas Tabelas 8.7 a 8.10 são apresentados os resumos

das análises realizadas durante a operação do sistema piloto.

Tabela 8.7 Resultados das análises de amostras da água bruta,

realizadas pelo CIRRA (Agosto de 2005 a Abril de 2006).
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Tabela 8.10 Resultados das análises de amostras do permeado,

realizadas pela SABESP (Setembro de 2005 a Março de 2006).

Tabela 8.8 Resultados das análises de amostras do permeado,

realizadas pelo CIRRA (Agosto de 2005 a Abril de 2006).

Tabela 8.9 Resultados das análises de amostras da água bruta,

realizadas pela SABESP (Setembro de 2005 a Março de 2006).
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Analisando-se os dados das tabelas anteriores verifica-se que o

processo de ultrafiltração possibilita a obtenção de uma água tratada

com elevado grau de qualidade, inclusive com a remoção de matéria

orgânica, como pode ser constatado pelos índices de remoção de COT

(80,39 %) e de substâncias que absorvem radiação ultravioleta (66,7%).

Em relação às algas, um dos grupos que mais desperta preocupação

são as cianobactérias, principalmente pelo potencial de liberação de

toxinas para a água. Durante o período de operação da unidade piloto,

não houve ocorrência de florações significativas. Contudo, em

praticamente todas as amostras de água bruta, através das análises

realizadas pela SABESP, foi identificada a presença de cianofíceas, em

concentrações variando de 169 organismos por mL até 2.988 organismos

por mL.

Nas análises para microcistinas, em nenhuma amostra de água bruta

ou de permeado foi detectada a presença da substância. Contudo, em

quatro amostras do concentrado de 2006, foram obtidas concentrações

variando de 0,13 µg/L a 0,18 µg/L, ligeiramente superiores ao limite de

detecção do método, que é de 0,1 µg/L.

Tanto para o etinilestradiol, quanto para o nonilfenol, em nenhuma

das amostras analisadas foi detectada a presença destas substâncias,

inclusive no concentrado. Visando a obter dados sobre a capacidade de

remoção de etinilestradiol, foi realizado em 12 de junho de 2006 um

teste, com duração de uma hora, fazendo a dosagem de um

anticoncepcional no tanque de alimentação da unidade piloto. Foram

utilizados dois comprimidos do anticoncepcional NEOVLAR, com uma

massa de etinilestradiol de 50 mg por comprimido, de forma a obter

uma concentração final, na água de alimentação do sistema, de 0,2 µg.L
-1

.

Durante a realização do ensaio, a válvula de água bruta para o tanque

de alimentação da unidade piloto foi fechada.

Após a dosagem e homogeneização do etinilestradiol no tanque de

alimentação, foram coletadas amostras da água bruta, do permeado e

do concentrado. As amostras foram analisadas utilizando-se o kit da

empresa Abraxis Kits, tendo sido obtidos os resultados apresentados

na Tabela 8.11.
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O limite de detecção do método é 0,05 µg.L
-1

.

Analisando-se os resultados apresentados na Tabela 8.11, verifica-

se que ocorreu a remoção do etinilestradiol, já que a concentração obtida

no permeado foi inferior ao limite de detecção do método de análise.

Contudo, pelos dados obtidos, não é possível concluir se a remoção foi

por exclusão ou por adsorção pela membrana. A justificativa para isto é

o fato da concentração de etinilestradiol no concentrado estar muito

abaixo do valor previsto pelo balanço de massa no sistema, que é 1,43

mg.L
-1

 para uma recuperação média de água de 88 %.

Para que seja possível obter resultados conclusivos, é necessário

repetir o ensaio por um maior período de tempo, executando as análises

do concentrado após um procedimento de extração de etinilestradiol,

para verificar se não ocorreu adsorção desta substância nos sólidos

presentes.

Em relação ao desempenho do sistema de ultrafiltração estudado, a

eficiência para remoção de microrganismos também deve ser destacada,

tendo sido obtida uma eficiência de 100% para coliformes totais e

Escherichia Coli.

Avaliação de Custos

Uma das grandes questões atuais sobre os processos de separação

por membranas no Brasil é o seu custo. Para muitos, inclusive

profissionais da área de saneamento, eles são proibitivos para aplicação

Tabela 8.11 Resultados da análise de etinilestradiol para as amostras

do ensaio realizado em 12/06/2006
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em sistemas de tratamento de água. Talvez, as principais causas desta

percepção sobre os custos dos sistemas de separação por membranas é

o fato do Brasil não produzir membranas e existirem poucas empresas

que atuam no mercado e, mesmo assim, a principal ênfase é dada ao

setor industrial. A combinação desses fatores, na maioria dos casos,

reflete diretamente nos critérios de formação de preços dos sistemas

de separação por membranas, os quais, muitas vezes, não são claros ou

justificáveis.

Outra questão a ser considerada, quando se aborda a questão de

custo, é o fato de se ter disponível um manancial de água que apresente

qualidade suficiente para poder ser submetida aos processos tradicionais

de tratamento de água, uma condição que vem se tornando cada vez

mais difícil nos dias atuais. Assim, o problema de custos também deve

ser discutido quando se verifica que os sistemas convencionais de

tratamento de água necessitam ter o seu desempenho aprimorado pela

implantação de unidades complementares, muitas vezes com um maior

consumo de produtos químicos e conseqüente produção de resíduos.

Desta forma, na avaliação de custos para sistemas de tratamento

de água, devem ser levados em consideração não apenas aqueles

associados à implantação dos sistemas, mas também se estes sistemas

são capazes de atender às necessidades atuais relacionadas à qualidade

da água, requisitos de área para instalação e unidades complementares

de tratamento, bem como os impactos ambientais associados.

Para melhorar a percepção sobre os custos dos sistemas de separação

por membranas, será feita, a seguir, uma comparação de custos entre

um sistema de ultrafiltração com um sistema convencional de

tratamento, para uma vazão de 100 L/s, suficiente para atender uma

população de 43.200 pessoas, admitindo-se um consumo individual de

200 L.dia
-1

. No caso do sistema convencional, será incluído, em separado,

um sistema de carvão ativado granular para a remoção de matéria

orgânica natural, considerando-se os critérios de projeto estabelecidos

em literatura especializada.

 Sistema convencional

O sistema convencional considerado é o de ciclo completo, ou seja,

coagulação, floculação, sedimentação, filtração e desinfecção com cloro,

operando nas mesmas condições que opera o atual sistema que capta

água do Reservatório Guarapiranga, em São Paulo. Em razão da
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problemática associada ao lodo produzido, neste sistema também será

considerada a implantação de uma unidade para condicionamento do

lodo.

Para que seja possível fazer a comparação dos custos dos sistemas

convencional e o de ultrafiltração, é necessário que o nível de qualidade

da água produzida seja o mesmo, o que justifica a inclusão de um sistema

de carvão ativado granular no sistema convencional de tratamento.

O levantamento dos custos associados à implantação do sistema foi

feito a partir das características dos principais componentes, obtidas

através de um pré-dimensionamento e mediante consulta a fornecedores.

Na Tabela 8.12 são apresentadas as principais unidades e componentes

da estação pré-dimensionada e os respectivos custos.

Tabela 8.12 Custos para o sistema de tratamento de água pelo processo convencional

e com unidade complementar de tratamento por carvão ativado granular

Os custos para o sistema convencional foram obtidos mediante

consulta a fornecedores especializados e também com base em

informações obtidas junto a SABESP, principalmente com relação à

dosagem de produtos químicos e seus custos, assim como do valor de

investimento em instrumentação e controle do sistema.

Para efeito de comparação, foi feito o levantamento do custo de

implantação de uma estação de tratamento convencional com base em

uma curva de custo, obtida a partir dos dados sobre os custos de alguns
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(Valores Atualizados até março/2006)
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Figura 8.16 Curva de custo de estações de tratamento de água para abastecimento

(Fonte: SCHULZ e OKUN, 1984)

Em relação ao sistema de carvão ativado, o custo foi obtido por meio

de consulta telefônica a uma empresa que comercializa equipamentos e

sistemas para tratamento de água. Para efeito de comparação, foi

verificado o custo de sistemas de tratamento por carvão ativado granular

disponibilizado pela Agência Americana de Proteção Ambiental (EPA,

2005), obtendo-se um valor próximo de 1,5 milhões de dólares para uma

unidade com a mesma capacidade, o que permite utilizar, com segurança,

o valor informado pela empresa consultada, ressaltando-se que no custo

sistemas implantados em países em desenvolvimento (SCHULZ e OKUN,

1984). Os valores foram atualizados pelo Construction Cost Index, da

Engineering News Record, conforme apresentado na Figura 8.16.

Pela Figura 8.16, para um sistema com capacidade para 100 L/s,

verifica-se que o custo de implantação é de US$ 504.386,89, ou

R$ 1.150.002,11. Na conversão, foi utilizada a taxa de câmbio de 02 de

junho de 2006, R$ 2,29/US$.

Cabe ressaltar que este custo não leva em consideração o sistema

de condicionamento de lodo, uma prática muito comum na época da

construção das estações de tratamento de água. Assim, com a inclusão

do sistema de condicionamento de lodo, o custo de investimento no

sistema convencional passa a ser de R$ 1.307.669,29, muito próximo ao

valor apresentado na Tabela 8.12.
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apresentado pela EPA está contemplado o valor da regeneração do leito

de carvão.

Os custos relativos à operação do sistema foram obtidos

considerando-se, principalmente, as despesas com mão de obra, produtos

químicos, disposição de lodo e reposição de materiais, conforme mostra

a Tabela 8.13.

No custo relativo à troca de carvão foram consideradas duas cargas

anuais, ressaltando-se que, para o caso de remoção de matéria orgânica

natural, este valor é conservativo.

Uma alternativa ao sistema de carvão ativado granular é a utilização

de carvão ativado em pó. Neste caso, devem ser previstas, na estação de

tratamento convencional, as unidades de armazenagem, preparação e

dosagem de carvão, o que irá resultar em um custo de investimento

próximo ao do sistema de carvão ativado granular.

Tabela 8.13 Custo operacional do sistema convencional de tratamento de água

sem e com a unidade de carvão ativado granular

Sistema de ultrafiltração

Os custos associados à unidade de ultrafiltração foram obtidos

mediante consulta a empresa Renics Equipamentos Ltda e outras

empresas, com base nos resultados obtidos na unidade piloto instalada

no Reservatório Guarapiranga. Nos custos das membranas e vasos de

pressão, o preço FOB (Free on Board) foi considerado, levando-se em

conta que a importação de equipamentos para sistemas de tratamento

de água para abastecimento é isenta de impostos. Na Tabela 8.14, os

custos relativos à implantação do sistema de tratamento com capacidade

para 100 L/s de água tratada são apresentados, dividos em três módulos.
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Tabela 8.14 Custo de investimento no sistema de tratamento de água

por ultrafiltração

(1) O custo relativo à disposição de efluentes refere-se ao volume gerado nas operações

de limpeza química, adotando-se uma tarifa para disposição de R$ 8,75/m
3

.

Comparação de custos

A comparação dos custos dos sistemas avaliados é feita com base no

período de retorno de investimentos, através da expressão clássica de

custos, e com base no valor do metro cúbico de água produzido.

Para a obtenção do custo de construção e montagem foi considerado

um percentual de 20% em relação ao valor de equipamentos e

componentes.

Os custos de operação foram obtidos com base nos mesmos critérios

adotados para o caso do sistema de tratamento convencional e estão

apresentados na Tabela 8.15. Cabe ressaltar que, para a obtenção do

custo de reposição das membranas, foi admitida uma vida útil de cinco

anos.

Tabela 8.15  Custo operacional do sistema de tratamento por ultrafiltração
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(equação 8.1)

Onde:

Custo: Valor do metro cúbico de água tratada;

P: Valor do investimento;

O: Gasto anual com a operação do sistema;

V: Volume anual de água produzido (m
3

);

i: Taxa de retorno do investimento (% a.a./100);

n: Número de anos para o retorno do investimento.

A partir dos dados sobre custos de investimento e de operação para

os sistemas de tratamento considerados, adotando-se uma taxa de

retorno do investimento, referente à Ata de reunião do COPOM de 31/

05/2006, de 15,25 % a.a. (http://www.bcb.gov.br/?COPOMJUROS), os

custos para tratamento foram obtidos e apresentados na Figura 8.17:
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Figura 8.17 Comparação dos custos para tratamento de água de abastecimento

pelos sistemas convencional, convencional e carvão ativado e ultrafiltração.

Avaliando-se os dados apresentados na Figura 8.17, verifica-se que

o custo de tratamento para o sistema convencional de ciclo completo é o

mais baixo e que os custos para o sistema convencional com unidade de

carvão ativado e para o sistema de ultrafiltração são, praticamente,

equivalentes. Isto demonstra o potencial para a utilização do sistema
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de ultrafiltração para tratamento de água de mananciais que possam

apresentar problemas de qualidade, que é o caso da maioria dos

mananciais próximos a grandes áreas urbanas.

É importante ressaltar que os custos dos sistemas de separação por

membranas apresentam um grande potencial para serem reduzidos em

função da ampliação do uso desta tecnologia, ao contrário do que ocorre

com os sistemas convencionais, principalmente pela necessidade da

complementação do tratamento por outras tecnologias, que apresentam

custos elevados e já são bem estabelecidas no mercado.

As membranas para sistemas de osmose reversa são um exemplo;

hoje, já são comercializadas, mesmo para aplicações em pequena escala,

a um custo inferior a US$ 800,00 por módulo com área de 32 m
2

,

ressaltando-se que o processo produtivo deste tipo de membrana é mais

complexo do que o utilizado para membranas de ultrafiltração, ambas

na configuração enrolada em espiral.

Assim sendo, caso os custos das membranas de ultrafiltração se

equiparem aos das membranas de osmose reversa, o custo de tratamento

de água pelo processo de ultrafiltração será mais competitivo.

Conclusões

Os novos desafios associados à qualidade das águas dos mananciais

para abastecimento exigem que a estrutura para abastecimento público

tenha uma abordagem integrada e leve em consideração todos os

elementos que possibilitem a obtenção de uma água tratada dentro de

limites aceitáveis de qualidade para consumo humano. Isto implica na

atuação desde o manancial até o ponto de distribuição, passando

necessariamente pelo sistema de tratamento.

Neste contexto, os processos de separação por membranas passam

a ser uma alternativa aos sistemas tradicionalmente utilizados para o

tratamento de água, que, a cada dia, se tornam mais complexos, em face

da necessidade da utilização de sistemas complementares de tratamento.

A falta de experiência, no Brasil, sobre a capacidade dos processos

de separação por membranas para tratamento de água induz ao

desenvolvimento de conceitos equivocados sobre o desempenho e

utilização desta tecnologia.

A combinação destes fatores leva à necessidade do desenvolvimento

de pesquisas que procurem demonstrar, não apenas a capacidade dos

sistemas de separação por membranas, mas também as possíveis
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limitações associadas à sua utilização, com ênfase na busca de

oportunidades para a sua superação.

Um primeiro passo dado nesta direção foi o desenvolvimento de um

projeto de pesquisa com suporte da Financiadora de Estudos e Projetos,

no âmbito do PROSAB 4, para o estudo do tratamento direto de água

para abastecimento público pelos processos de ultrafiltração, utilizando

membranas enroladas em espiral, destacando-se que a disponibilidade

de dados na literatura especializada sobre este tema são bastantes

restritas, o que torna esta iniciativa inovadora do ponto de vista

tecnológico.

A implantação e operação de uma unidade piloto no Reservatório

Guarapiranga, manancial utilizado para produção de água potável para,

aproximadamente, seis milhões de pessoas e que apresenta problemas

de qualidade, possibilitou a obtenção de dados suficientes para avaliar

o desempenho do processo de ultrafiltração, utilizando membrana

enrolada em espiral, para o tratamento direto de água para abastecimento.

Com mais de seis mil horas de operação contínua, foi possível obter

dados que demonstram que o processo de ultrafiltração é eficiente para

produzir água com elevado grau de qualidade, com um desempenho

operacional consistente.

Além da questão associada ao desempenho operacional do sistema

de ultrafiltração, também foi feito um estudo econômico para comparar

os processos convencional, convencional com unidade de carvão ativado

e ultrafiltração. Neste estudo comparativo, ficou evidenciado que o

sistema de ultrafiltração apresenta grande potencial para utilização em

sistemas de tratamento de água, ressaltando-se que, embora o sistema

convencional apresente o menor custo de produção de água (R$ 0,20/

m
3

), ele apresenta limitações para atender aos desafios atuais, exigindo

a utilização de técnicas complementares de tratamento. Com isto o custo

de tratamento do processo de ultrafiltração se equipara com àquele que

combina o sistema convencional com carvão ativado (R$ 0,40/m
3

).

Com estes dados, é possível concluir que a tecnologia de separação

por membrana é uma opção que deve ser considerada quando da

implantação de novos sistemas de tratamento de água para

abastecimento público, não apenas em regiões nas quais os mananciais

podem apresentar problemas de qualidade, mas também onde existam

restrições de área.

Outro aspecto a ser destacado é o potencial para o desenvolvimento

de novas linhas de pesquisa sobre os processos de separação por
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membranas, principalmente para a produção de membranas nacionais,

o que permitirá a ampliação do seu uso, como conseqüência da redução

do custo de equipamentos.
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Capítulo 9

Oxidação
Luiz Di Bernardo, Sérgio J. de Luca, Emília K. Kuroda, Maria G. L. Pegorer

Considerações Iniciais

O processo de oxidação envolve a troca de elétrons entre espécies

químicas com mudança do estado de oxidação (valência) das espécies

envolvidas. Como uma espécie perde elétrons ou é oxidada e outra ganha

elétrons ou é reduzida, o processo é comumente denominado de

oxirredução. Para ilustrar esse conceito, considere-se a reação de Fe
2+

com HOCl (ácido hipocloroso) em meio aquoso:

(Equação 9.1)

Nessa reação, o ferro foi oxidado (aumento do número de oxidação de +2

para +3), enquanto o cloro foi reduzido (diminuição do número de oxidação

de +1 para -1). Isso significa que cada átomo de ferro perde 1 elétron, enquanto

o átomo de cloro ganha 2 elétrons. Para que o número total de elétrons

ganhos seja igual ao número total de elétrons perdidos, dois átomos de ferro

são oxidados para cada átomo de ácido hipocloroso (ver Equação 9.1). Logo,

52,5 mg/L de ácido hipocloroso podem oxidar 112 mg/L (2 x 56) de ferro

divalente. Quando o ácido hipocloroso é expresso em cloro (Cl
2

), 52,5 mg/L

de ácido hipocloroso equivalem a 71 mg/L de cloro (2 x 35,5), portanto, 71 mg/

L de cloro podem oxidar 112 mg/L de ferro divalente, pois:

(Equação 9.2)

Uma reação de oxirredução como a apresentada na Equação 9.1 pode

ser separada em uma meia-reação de redução e em uma meia-reação de

oxidação, como mostrado a seguir:

(Equação 9.3)

(Equação 9.4)

(Equação 9.5)

2 Fe2+ + 6 H2O ? 2 Fe(OH)3 + 2 e- + 6 H+

HCl + H+ + 2 e- ? Cl- + H2O
_______________________________________________________________________________________________________________________

2 Fe2+ + HClO + 5 H2O ? 2 Fe(OH)3 + Cl- + 5 H+

Cl2 + H2O ? HClO + Cl- + H+

2 Fe2+ + HClO + 5 H2O ? 2 Fe(OH)3 + Cl- + 5 H+→

→

→

→
→
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O poder de um oxidante ou de um redutor pode ser medido pelo

potencial de eletrodo da substância. Por conveniência, os potenciais de

eletrodo são dados para a meia-reação, que podem ser adicionados para

obtenção da reação completa conforme visto nas Equações 9.3 e 9.4. Por

convenção, os potencias de eletrodo são tabulados para as reações de

redução ocorrendo sob condições padrão, para as quais as atividades

termodinâmicas são unitárias (as atividades são aproximadamente iguais

às concentrações molares dos componentes de soluções muito diluídas).

Nas condições padrão, o potencial de eletrodo é denominado E
0

 (potencial

de eletrodo padrão), cujos valores das meias-reações de alguns oxidantes

são apresentados nas Tabelas 9.1 e 9.2. Tendo-se os potenciais de eletrodo

padrão de duas meias-reações de redução, pode-se calcular o potencial

de eletrodo padrão da reação completa.

Tabela 9.1 Valores do potencial de eletrodo padrão de oxidantes químicos

(GLAZE, 1991)
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Tabela 9.2 Valores do potencial de eletrodo padrão de interesse em tratamento de

água  (GLAZE, 1991)

Embora a Tabela 9.1 possa ser usada para comparar o poder de

oxidação de um agente químico, pode acontecer da reação não ocorrer

devido a elevada energia livre negativa, a qual pode ser calculada

(recomenda-se consulta à referência Glaze (1991)). Com base na Tabela

9.1, pode-se considerar que o ozônio é um oxidante mais poderoso que o

dióxido de cloro (e que este é um oxidante mais poderoso que o cloro).

Principais Usos dos Oxidantes em Tratamento de Água

As principais vantagens e desvantagens dos oxidantes comumente

usados no tratamento de água encontram-se resumidas na Tabela 9.3

Singer & Reckhow (1999). No tratamento de água, além da inativação

de organismos, os desinfetantes, devido ao elevado poder de oxidação,

também são usados com outros objetivos, destacando-se: a) oxidar ferro

e manganês; b) prevenir o crescimento e manter a estabilidade biológica

nos sistemas de reservação e distribuição de água; c) remover sabor e

odor pela oxidação química; d) melhorar a eficiência de coagulação e

filtração; e) prevenir o crescimento de algas em decantadores e filtros;

f) remover cor; g) minimizar a formação subprodutos da desinfecção

dependendo do oxidante.

Para a oxidação de ferro e manganês, a dosagem requerida de diferen-

tes tipos de oxidantes é apresentada em Singer & Reckhow (1999), o

qual pode ser consultado para se ter uma idéia da dosagem de cada oxi-

dante em função das concentrações de ferro e de manganês na água

bruta.

A estabilidade biológica para evitar o crescimento de organismos e
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desenvolvimento de biofilmes nos sistemas de reservação e distribuição

pode ser obtida por: i) remoção de nutrientes da água antes da

distribuição; ii) manutenção de um valor mínimo residual do

desinfetante; iii) combinação da remoção de nutrientes e manutenção

de um residual mínimo de desinfetante. Cloro, monocloramina e dióxido

de cloro são os principais desinfetantes utilizados, geralmente com

residual superior a a 0,1 mg/L.

Sabor e odor nas águas são causados a partir de diversas fontes,

incluindo microrganismos, produtos da degradação de vegetação, sulfeto

de hidrogênio e compostos específicos de origem, doméstica, industrial

e de produtos usados na agricultura. Devido a presença de algas em

muitos mananciais, alguns de seus produtos metabólicos (por exemplo

geosmina e 2-metilisoborneol, geralmente denominado MIB), conferem

odor e sabor específicos à água. Como muitos compostos que causam

sabor e odor são resistentes aos oxidantes comuns, tem sido

recomendado o uso de ozônio, ozônio + peróxido de hidrogênio e ozônio

+ radiação UV. Sabor e odor têm sido reduzidos com dosagens de ozônio

aplicada da ordem de 3,0 mg/L (residual de 0,2 mg/L após 10 min.).

Lalezary et al. (1986) estudaram cloro, dióxido de cloro, ozônio e

permanganato de potássio para remoção de compostos que conferem

odor de mofo na água e concluíram que o dióxido de cloro foi o mais

eficiente, embora com nenhum dos oxidantes testados a remoção de

geosmina e MIB tenha sido superior a 60 %.

Os oxidantes, especialmente o ozônio quando empregado na pré-

oxidação, parece melhorar a coagulação e a filtração, segundo alguns

autores citados pela USEPA (1999). Embora ainda não esteja muito claro,

acredita-se que a melhoria da coagulação seja devido à oxidação de íons

metálicos (ferro e manganês) formando precipitados e à mudança na

estrutura e tamanho das partículas suspensas.



Cap. 9  Oxidação 385

A pré-cloração é muitas vezes usada para minimizar problemas

operacionais associados ao crescimento de microrganismos nas unidades

de uma ETA. Em geral pequenas dosagens de cloro podem reduzir odor

e sabor, além de prevenir o crescimento de bactérias e algas nos

decantadores e filtros. O leitor deve estar atento para a inadequação

desse procedimento, no caso de água bruta que possui os precursores

da formação de compostos halogenados. O cloro livre tem sido

inadvertidamente usado em muitas ETAs para promover a pré-oxidação

de substâncias húmicas, o que tem causado a formação de subprodutos

halogenados, tóxicos ao ser humano.

Principais Subprodutos Formados na Oxidação

Os principais SPOs - subprodutos da oxidação, assim como os

residuais formados, que podem ser tóxicos e eventualmente

carcinogênicos ao ser humano, são apresentados a seguir:

a) Residuais dos Desinfetantes: cloro livre (ácido hipocloroso e íon

hipoclorito); Cloraminas (monocloramina); dióxido de cloro;

Tabela 9.3 - Principais vantagens e desvantagens dos oxidantes usados no

tratamento de água), (GLAZE, 1991; SINGER & RECKHOW, 1999)
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b) Subprodutos Inorgânicos: íons clorato; clorito, bromato e iodato;

peróxido de hidrogênio; amônia;

c) Subprodutos da Oxidação de Compostos Orgânicos: haloaldeídos

(formaldeído, acetaldeído, glioxal, hexanal, heptanal); ácidos carboxílicos

(ácido hexanóico, ácido heptanóico, ácido oxálico); carbono orgânico

assimilável (COA);

d) Subprodutos Orgânicos Halogenados: trihalometanos

(clorofórmio, bromodiclorometano, dibromoclorometano, bromofórmio);

ácidos haloacéticos (ácido monocloaracético, ácido dicloroacético, ácido

tricloroacético, ácido monobromoacético, ácido dibromoacético);

haloacetonitrilas (dicloroacetonitrila, bromocloroacetonitrila,

dibromoacetonitrila, tricloroacetonitrila); haloacetonas (1,1 –

dicloropropanona, 1,1,1 – tricloropropanona); halofenóiss (2-clorofenol,

2,4 – diclorofenol, 2,4,6 – triclorofenol); cloropicrina; cloral hidrato;

cloreto cianogênico; N-organocloraminas; MX [3-cloro-4-(diclorometil)-

5-hidroxi-2(5H)-furanona]

A matéria orgânica natural - MON, as algas/microalgas e as

cianobactérias e seus metabólitos, inclusive suas toxinas, são os

principais precursores com os quais os halogênios reagem para formar

esses subprodutos. Na ausência de brometos, somente os subprodutos

clorados são formados, enquanto na presença destes, o ácido hipocloroso

os oxida rapidamente a ácido hipobromoso (HBrO), o qual, juntamente

com o residual de ácido hipocloroso, formam os compostos que possuem

cloro e bromo.

Segundo Singer (1994), os principais fatores que influenciam a

formação de SPOs são : pH, tempo de contato, temperatura, natureza e

concentração da matéria orgânica natural, dosagem de cloro aplicada,

residual de cloro livre e concentração de brometos.

De acordo com Singer (1994), esses fatores influem da seguinte

forma:

• o aumento do pH concorre para o incremento da concentração de

THMs e AHAs; a maior parte dos demais SPOs diminuí com o

aumento do pH;

• enquanto a concentração de THM e AHA aumenta com o tempo de

contato e, conseqüentemente, continuam sendo formados no sistema

de distribuição com a existência de cloro residual livre, alguns SPOs,

tais como haloacetonitrilas e haloacetonas, são formados

rapidamente durante a desinfecção, porém suas concentrações
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diminuem devido à hidrólise dos compostos e continuidade da reação

com cloro residual;

• têm sido observados efeitos sazonais acentuados na taxa de formação

de SPOs. Devido a temperaturas maiores no verão, as reações são

mais rápidas, e com aumento da demanda de cloro, há aumento

concentração de SPOs, enquanto no inverno a concentração de SPOs

resulta menor. Há que se considerar também a natureza dos

precursores, cuja composição pode variar, e a concentração de

brometos, dependentes das condições climáticas;

• MON é o principal precursor de SPOs; a concentração de SPOs é

diretamente proporcional à de MON; a natureza do material orgânico

depende da vegetação na bacia hidrográfica e das espécies de alga /

microalgas presentes na água; o carbono orgânico total – COT e a

absorvância em radiação ultravioleta têm sido empregados como

parâmetros da medida indireta da concentração dos precursores de

SPOs;

• altas dosagens de cloro e do teor residual de cloro livre favorecem a

formação de AHAs em lugar de THMs, de AHAs tri-halogenados ao

invés de AHAs mono e di-halogenados, de THMs e AHAs clorados

ao invés de espécies cloro-bromadas; THMs e AHAs param de ser

formados quando há diminuição do teor de cloro residual livre,

embora alguns SPOs continuem a ser formados por reações de

hidrólise;

• a incorporação de bromo em SPOs halogenados aumenta com o

aumento da concentração de brometos.

A remoção dos precursores reduz consideravelmente a formação de

SPOs. Os efeitos dos SPOs e dos oxidantes são geralmente avaliados

por meio de estudos epidemiológicos e de estudos toxicológicos que

utilizam animais / cobaias de laboratório. Algumas medidas da existência

de MON podem ser efetuadas por parâmetros indiretos (do inglês

“surrrogate”) que embora tenham limitações, podem fornecer

informações importantíssimas sobre a MON:

• carbono orgânico total (COT) ou carbono orgânico dissolvido (COD);

• absorvância da radiação ultra-violeta específica (ARUVE), que é a

absorvância medida no comprimento de onda 254 nm (UV-254)

dividida pela concentração de COD, ou seja, ARUVE=100 x (UV-254/

COD), sendo a absorvância em m e a COD em mg/L;

• potencial de formação de trihalometanos (ensaio realizado com
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Figura 9.1 Potencial de formação de subprodutos da cloração de água com cor

verdadeira de 200 uH [ THMs: trihalometanos; AHAs: ácidos haloacéticos; CH:

cloral hidrato; HKs: halocetonas; HANs: haloacetonitrilas]

(PASCHOALATO, 2005)

Paschoalato (2005) observou os seguintes valores dos potenciais de

formação após 7 dias de diferentes subprodutos: trihalometanos = 81,6

µg/L; cloral hidrato = 16,9 µg/L; haloacetonitrilas = 3,9 µg/L; ácidos

haloacéticos = 125,5 µg/L.

Embora Singer (1994) tenha considerado principalmente as

substâncias húmicas como precursoras da formação de SPO halogenados,

trabalhos recentes realizados no âmbito do PROSAB, como será visto

posteriormente, mostram que as algas / microalgas de um modo geral e

as cianobactérias e suas toxinas podem formar quantidades expressivas

dos subprodutos.

Controle da Formação de SPOs Halogenados

Considerações preliminares

De acordo com a Portaria MS 518/2004 e com as recomendações da

Organização Mundial da Saúde (2004), o teor máximo de TTHM é de
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dosagem de cloro em excesso para que se obtenha concentração

residual superior a 3,5 mg/L e tempo de 7 dias).

Utilizando dosagem de cloro livre de 15 mg/L em água contendo

substâncias húmicas provenientes de turfa (cor verdadeira de 200 uH)

em temperatura de 25 
0

C, Paschoalato (2005) coletou diversas amostras

durante o período de incubação de 7 dias, cujos principais subprodutos

formados são apresentados na Figura 9.1.
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100 µg/L. Nos Estados Unidos , a partir de 1979, foi fixado o teor máximo

de TTHM de 100 µg/L para comunidades de mais de 10000 habitantes,

com a expectativa de, nos anos subseqüentes, com a execução de

pesquisas, tal limite pudesse ser reduzido para 10 ou 25 µg/L. Durante

a década de oitenta e no início da década de noventa foi observado nesse

país que os THMs eram apenas uma parcela dos subprodutos da

desinfecção e que os demais SPOs halogenados formados podem causar

sérios danos ao ser humano (USEPA, 1999).

Para controlar a formação de SPOs ou removê-los, têm sido propostas

as seguintes alternativas:

• controle no manancial;

• remoção dos precursores: coagulação “melhorada” (do inglês

“enhanced coagulation”); adsorção com carvão ativado; filtração em

membrana;

• uso de oxidantes alternativos na pré ou interoxidação:

monocloramina; ozônio; dióxido de cloro; permanganato de potássio;

peróxido de hidrogênio e ozônio; radiação ultravioleta.

• extração por meio de aeração (do inglês “air stripping”).

Controle no manancial e na captação de água

Segundo Di Bernardo (1995), vários pesquisadores tem mostrado

que os florescimentos algais/microalgais contribuem substancialmente

para a formação de SPOs. A ocorrência de florescimentos algais/

microalgais pode ser evitada ou atenuada com a realização de

monitoramento e controle de nutrientes em lagos, de eliminação parcial

ou total do acesso de água pluvial superficial e de água subterrânea

contaminadas (recarga de aquíferos) ou lançamentos diretos de despejos

líquidos domésticos ou industriais, além de aplicação de sulfato de cobre.

O monitoramento e controle de brometos, principalmente por

intermédio de águas salinas, são desejáveis tendo em vista que esse íon

é responsável pela formação de vários SPOs. A captação e tratamento

de água durante épocas em que esta não apresenta níveis elevados de

contaminantes e seu armazenamento para uso posterior tem sido

recomendada em alguns casos (SINGER, 1994). Tem sido usado o sulfato

de alumínio em alguns lagos da Europa visando a precipitação do fosfato

obtendo, como conseqüência, remoção das algas / microalgas

(PIEDRAHITA et al.,1998). O uso da insuflação de ar no local de captação

vem demonstrando bons resultados no Estado de Minas Gerais, evitando
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com isso que a água captada contenha elevada concentração de algas.

Torres de captação em lagos, com tomadas em diferentes profundidades,

podem também contribuir significativamente para reduzir a

concentração de algas na água que é bombeada para a ETA.

Remoção de precursores

No caso das tecnologias que empregam a coagulação química, a

remoção dos precursores pode ser conseguida também pela adsorção

em carvão ativado e filtração em membranas. Em função da qualidade

da água e da tecnologia de tratamento empregada, coagulantes como

sulfato de alumínio, cloreto férrico, sulfato ferroso clorado, sulfato

férrico e hidroxicloreto de alumínio (cloreto de polialumínio) têm sido

efetivos na remoção de MON, microalgas, cianobactérias e toxinas,

considerados os principais precursores de formação de SPOs. Quando

a alcalinidade não é elevada (inferior a cerca de 20 mg/L no caso da

filtração direta e 30 mg/L no tratamento por ciclo completo), o sulfato

de alumínio tem sido eficiente para que o pH, após aplicação do

coagulante, resulte na região efetiva de coagulação, seja por adsorção-

neutralização de cargas ou por varredura de partículas coloidais,

suspensas e de substâncias húmicas. O cloreto férrico, o sulfato ferroso

clorado, o sulfato férrico e o cloreto de polialumínio têm sido empregados

com sucesso quando a alcalinidade e o pH da água bruta são relativamente

altos ou quando se deseja remover metais presentes (por exemplo, ferro

e manganês). As espécies hidrolisadas de ferro e responsáveis pela

coagulação eficiente são formadas em ampla faixa de dosa-gem do

coagulante e respectivo pH de coagulação (geralmente de 5 a 10), ao

contrário do sulfato de alumínio, cujo pH de coagulação é geralmente

inferior a 6 para a remoção de substâncias húmicas. Com o cloreto de

polialumínio consegue-se remoção satisfatória da MON em valores de

pH às vezes superior ao da coagulação com sulfato de alumínio.

Algumas vezes, na impossibilidade de se conseguir o cloreto férrico,

sulfato férrico ou o sulfato ferroso clorado, águas com alcalinidade

elevada podem ser coaguladas com sulfato de alumínio após a introdução

de um ácido (sulfúrico ou clorídrico) para que a alcalinidade seja

parcialmente consumida. No caso da filtração direta, pode-se estudar a

possibilidade do uso de polímero catiônico como coagulante se a cor

verdadeira não for elevada.

Para o controle de THMs e AHAs, Singer (1994) recomenda que a
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coagulação seja eficiente e que se empregue a cloração caso o teor de

carbono orgânico total - COT for inferior a 2 mg/L. Para teores de COT

superiores a 4 mg/L, o autor sugere a realização de estudos em instalação

piloto em coluna de carvão ativado granular e de unidades com

membranas visando a remoção de MON. Para valores de COT entre 2 e

4 mg/L, é sugerida a execução de ensaios de coagulação, floculação,

sedimentação (ou flotação) e filtração em reatores estáticos (Jar Test)

para otimizar a remoção de COT.

Atualmente o COD tem sido um parâmetro determinante na

coagulação de águas que contenham MON (substâncias húmicas). Com

o objetivo de reduzir a concentração de MON a coagulação “melhorada”

(enhanced coagulation) é efetuada com excesso de coagulante e de

alcalinizante, resultando em produção de maior volume de lodo. É

recomendável que sejam sempre realizados ensaios de tratabilidade em

laboratório, utilizando equipamentos de bancada ou instalações piloto

de escoamento contínuo para a seleção apropriada do coagulante e

respectivo pH de coagulação.

O carbono orgânico hidrofóbico, presente em substâncias húmicas,

é mais susceptível à coagulação do que o carbono orgânico hidrofílico. A

composição da matéria orgânica das águas naturais não é bem definida

e varia durante o ano, porém, dados da USEPA (1999), indicam que a

fração hidrofóbica seja de 30 a 70 % do COT. A eficiência de remoção de

COT (presente na MON) da maioria das águas naturais depende da

concentração de COT, alcalinidade, pH de relação entre a fração

hidrofóbica e a hidrofílica da água, e do pH de coagulação. Remoção de

COT em torno a 50 % tem sido alcançada com diminuição considerável

dos precursores de AHA s e THMs.

A adsorção em carvão ativado granulado - CAG e a filtração em

membranas constituem alternativas que têm sido consideradas

ultimamente para a remoção de MON e de toxinas de cianobactérias.

Para evitar regenerações muito freqüentes, o CAG tem sido utilizado

após a filtração nas estações de tratamento de água. Para se alcançar

remoções de COT superiores a 75 % usando membranas, há necessidade

do emprego da nanofiltração, com membranas de peso molecular entre

200 e 500 Daltons. É requerido pré-tramento eficiente para evitar

obstrução das membranas e os custos são relativamente elevados na

atualidade, além das dificuldades no tratamento do material retido nas

mesmas.
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Oxidantes alternativos

Qualquer que seja o oxidante alternativo deve-se atentar para que:

a) seja efetivo na inativação de bactérias, vírus, protozoários, algas,

cianobactérias, toxinas e outros organismos patogênicos; b) sua aplicação

seja confiável e feita por meio de equipamentos não complexos, tendo

em vista o grau de desenvolvimento da comunidade; c) não produza

qualquer composto secundário que cause risco à saúde pública; d)

apresente atributos semelhantes aos do cloro, tais como fornecer residual

persistente na água, que tenha sua concentração facilmente medida,

que não acarrete sabor e odor na água e seja disponível no mercado a

custos razoáveis.

A monocloramina não forma quantidades apreciáveis de SPOs,

embora ácido dicloroacético e cloreto cianogênico possam ser formados

em concentrações mais elevadas que as decorrentes do uso de cloro livre.

O valor de CT (C é a concentração aplicada do oxidante em mg/L e T é o

tempo de contato em min.) para cloraminas é bem maior que para os

demais desinfetantes e por isso raramente é utilizada com pré-oxidante.

Por ser um oxidante fraco, não é efetivo para controle de sabor e odor

ou para oxidação de ferro e manganês. Entretanto, pela sua persistência

na água, torna-se um desinfetante desejável após a filtração, para

garantir a presença de residual de cloro no sistema de distribuição.

Geralmente a relação cloro/nitrogênio (Cl
2

/N em massa) é da ordem

de 4 e o pH é maior que 7,5 para que seja formada exclusivamente a

monocloramina. Quando a pré-oxidação é necessária, seja pela existência

de microrganismos patogênicos na água bruta, seja pela presença de

algas ou qualquer outro motivo, uma solução que vem sendo adotada no

Brasil, quando há precursores de SPOs, é a adoção da pré-cloração (com

tempo de contato de 5 a 10 min.), seguida da amoniação. Pode ser usada

amônia gasosa (ou líquida) ou um sal de amônia (sulfato de amônia, por

exemplo).

O dióxido de cloro é um desinfetante eficiente (valores baixos de

CT) e um oxidante efetivo para o controle de sabor e odor, oxidação de

ferro e manganês, e não é exercida demanda adicional deste composto

se a água bruta contiver amônia. O dióxido de cloro não produz

quantidades significativas de SPOs, exceto clorito e clorato, pois cerca

de 50 a 70 % do dióxido de cloro consumido é reduzido a clorito. Os

SPOs formados com o dióxido de cloro continuam sendo estudados, não

sendo conhecido o impacto dos mesmos ao ser humano, a menos de clorito
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e clorato.

O ozônio é o oxidante e desinfetante mais efetivo usado em

tratamento de água. Apresenta baixo valor de CT, porém, sua ação

desinfetante se dá por meio do residual de oxigênio molecular

remanescente, o qual é instável e raramente encontrado na água após

alguns minutos do ozônio ter sido aplicado. A combinação do ozônio

como desinfetante primário e monocloramina como desinfetante

secundário tem sido recomendada nos Estados Unidos USEPA (1999).

O uso do ozônio pode gerar uma variedade de subprodutos decorrentes

da oxidação de MON, algas, cianobactérias e toxinas, quais sejam:

aldeídos (formaldeído, acetaldeído, glioxal), ácido pirúvico, ácido oxálico,

ácido succínico, ácido fórmico, ácido acético e peróxido de hidrogênio,

dentre outros. Não há informação suficiente até o presente sobre os

riscos desses SPOs, embora os aldeídos sejam considerados os mais

perigosos. Não obstante o ozônio não produza SPOs halogenados, a

existência de brometos na água bruta faz com que sejam formados tais

compostos, incluindo bromatos, bromofórmio, ácidos acéticos

brominados, bromopicrina, acetonitrilas brominadas, etc.

O permanganato de potássio é um oxidante eficiente para o controle

de sabor e odor, e para a oxidação de ferro e manganês, especialmente

quando esses metais encontram-se complexados a matéria orgânica

natural. O permanganato de potássio é altamente reativo e oxida uma

grande variedade de compostos orgânicos e inorgânicos, sendo a

oxidação da matéria orgânica favorecida em condições alcalinas. O

permanganato (Mn
+7

) se reduz a dióxido de manganês (MnO
2

)(Mn
4+

), que

é precipitado na solução. Todas as reações são exotérmicas. Sob condições

ácidas, tem-se:

(Equação 9.6)

(Equação 9.7)

Sob condições alcalinas, a reação terá a forma:

(Equação 9.8)

Processos avançados de oxidação envolvem a aplicação conjunta de

peróxido de hidrogênio e ozônio, radiação ultravioleta e ozônio e radiação

ultravioleta-RUV e peróxido de hidrogênio. O objetivo é produzir

espécies com radicais livres de vida curta, que sejam altamente reativos

MnO4
-+4H+ ? MnO2 + 2H2O

MnO4
-+2H2O? MnO2 + 4OH-→

4 2 2

MnO4
-+8H+? Mn2++4H2O

→

→
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2FeO4
- + 3H2O ? 2FeO(OH) + 1,5O2 + 4OH-

e possam oxidar a variedade de contaminantes presentes nas águas

naturais. Esses processos são efetivos na oxidação de sabor e odor e de

contaminantes sintéticos orgânicos, tais como tricloroetileno e atrazina

USEPA (1999).

O ferrato (VI) é um sal de ferro que atua como poderoso oxidante

em toda a escala de pH, sendo os contaminantes presentes em efluentes

líquidos removidos por esse composto em segundos ou minutos. Os

compostos do íon ferrato(VI), FeO
4

2-

 têm como base ferro e oxigênio,

sendo as formas salinas de potássio (sólida) e sódio (líquida) as de maior

potencialidade de emprego na área de tratamento de águas, efluentes

líquidos e gasosos, de lodos contaminados e de efluentes industriais

(DE LUCA et al., 1992; DANIEL et al., 2001).

Ao reagir em soluções aquosas, o íon ferrato(VI) gera óxido de ferro

hidratado, oxigênio molecular e íon hidróxido (YUAN et al., 2002),

conforme a Equação 9.9. O oxigênio e os radicais hidroxilas tornam esse

íon um forte oxidante, enquanto o Fe(III) atua como coagulante (DE

LUCA et al., 2001).

(Equação 9.9)

O composto tem se mostrado eficaz na decomposição de cianotoxinas,

especialmente da microcistina-LR (YUAN et al., 2002). Além disso, a

decomposição final do ferrato(VI) de potássio não gera subprodutos

nocivos, produzindo apenas íons ferro, potássio e oxigênio, que são com-

postos inócuos para o ser humano e até mesmo necessários ao equilíbrio

das espécies aquáticas. Testes realizados em águas tratadas com o íon

ferrato(VI) não apresentam características tóxicas ou mutagênicas.

A radiação ultravioleta – RUV é um desinfetante eficiente para

eliminar vírus e bactérias, porém é preciso que a turbidez da água e a

concentração de matéria orgânica sejam baixas (águas com baixa cor

verdadeira) para permitir a penetração dos raios da RUV. Como a RUV

não produz residuais, o processo geralmente é aplicado na pré-oxidação.

A sua combinação com monocloramina parece ser uma alternativa

altamente promissora para águas subterrâneas. Ressalta-se que a RUV

é ineficiente na inativação de cistos de Giardia e Cryptosporidium, razão

pela qual tem sido recomendada somente para água subterrânea ou para

água superficial após filtração.

→
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A experiência brasileira e a contribuição do PROSAB

Pegorer (2006) testou em bancada, dosagens de 1,6; 3,0 e 5;0 mg/L

de cloro (produto químico utilizado: hipoclorito de sódio), de ferrato(VI)

de potássio (K
2

FeO
4

) e de permanganato de potássio (KMnO
4

) na

remoção de microcistinas - MCYSTs, com concentração inicial da ordem

de 100 µg/L. A autora também avaliou a influência do tempo de contato

no processo de oxidação. Em todos os experimentos, antes e ao final das

análises, foram medidos a concentração de MCYSTs, o pH e a temperatura.

Todos os ensaios e amostragens analíticas foram realizados em duplicata.

A solução contendo MCYSTs foi submetida à temperatura de 20
o

C,

durante as 24 horas antecedentes aos ensaios, de modo que todas as

amostras estivessem sob condição inicial de temperatura idêntica. De

modo a evitar a interferência de matéria orgânica proveniente de outras

fontes que não a da solução contendo cianotoxinas, foi utilizada água de

Milli-Q
®

 nas diluições.

Os ensaios foram realizados em beckeres de vidro transparente com

capacidade para 2000 mL. Durante o procedimento, a solução foi colocada

em agitação lenta constante (60 rpm), de modo a garantir perfeita

homogeneização e contato entre os agentes químicos e o substrato. As

coletas foram realizadas após diferentes tempos de contato (5, 10, 20, 25 e

30 minutos) entre os oxidantes e o extrato bruto filtrado contendo a toxina.

Os frascos empregados para a coleta das amostras foram de vidro

na cor âmbar (no escuro a microcistina apresenta maior estabilidade),

com capacidade de 15 mL. Em cada amostragem foram coletados 10 mL

da solução. Imediatamente após a coleta das amostras, foram adicionadas

2 gotas de uma solução redutora de sulfito de sódio (Na
2

SO
3

) em

concentração de 0,5 g/L, correspondente a aproximadamente 4 x 10
-3

 M,

seguido de agitação. Tal concentração molar foi adotada após cálculos

estequiométricos e aplicação de um fator de segurança, de tal maneira

que fosse plenamente garantido o término da reação de oxidação

imediatamente após a adição dessa solução.

As Figuras 9.2 a 9.4, apresentam os resultados referentes ao uso

dos três oxidantes nas dosagens mencionadas de 1,6 , 3,0 e 5,0 mg/L,

respectivamente. Os melhores resultados de remoção de MCYSTs, à

dosagem de 1,6 mg/L, foram obtidos com o emprego do permanganato

de potássio, para todos os tempos de contato analisados.

O composto ferrato de potássio teve desempenho superior ao cloro

nos instantes iniciais do processo de oxidação, correspondentes aos
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Figura 9.2 Comparação entre os oxidantes testados à dosagem de

1,6 mg/L nos testes de frascos à concentração inicial de MCYSTs da ordem

de 100 mg/L

A remoção de microcistinas, à dosagem de 3,0 mg/L, também sofreu

variação de acordo com o tempo de contato e os compostos químicos

empregados. Nesse contexto, desde os instantes iniciais de adição dos

oxidantes até aproximadamente 20 minutos de contato, o permanganato

apresentou desempenho superior (eficiências de remoção variando de

aproximadamente 86 a 89%), seguido do cloro (63,5 a 69%), tendo o ferrato

de potássio remoção inferior, situando-se entre 42 e 50%.

Entretanto, a partir dos 20 minutos, a eficiência do hipoclorito se

assemelha à do permanganato. Assim, ao final dos 30 minutos de contato,

aquele oxidante alcançou uma eficiência média de 95%, enquanto a

eficiência desse chegou a 93%. O composto ferrato de potássio

apresentou uma eficiência de aproximadamente 75% decorridos os 30

minutos de contato.

tempos de contato desde a adição dos compostos químicos até os 5

minutos seguintes. Entretanto, nos minutos subseqüentes, a relação se

inverteu. Ao final dos 30 minutos de contato, as eficiências de oxidação

de MCYSTs para permanganato, hipoclorito e ferrato foram,

respectivamente, iguais a 91,5; 79 e 68%.
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Figura 9.3 Comparação entre os oxidantes testados à dosagem de 3,0 mg/L

nos testes de frascos à concentração inicial de MCYSTs da ordem de 100 mg/L
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Para a dosagem de 5,0 mg/L, também nos instantes iniciais de

contato, o permanganato apresentou melhor resultado, com eficiência

inicial de remoção de 89%, seguido pelo ferrato (VI) de potássio

(eficiência de 87%) e pelo cloro (75%). Entretanto, nos minutos seguintes,

a relação se modificou, e, ao final dos 30 minutos de contato, os valores de

eficiência de oxidação de MCYSTs para hipoclorito, ferrato e permanganato

foram bem próximos, respectivamente iguais a 96; 95,5 e 95%.

Apesar de a microcistina ser resistente à oxidação e estável a valores
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Figura 9.4 Comparação entre os oxidantes testados à dosagem de 5,0 mg/L nos

testes de frascos à concentração inicial de MCYSTs da ordem de 100 mg/L
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de pH próximos à neutralidade, como foi o caso deste estudo, foram

alcançados resultados satisfatórios para os três compostos químicos

testados, especialmente em dosagens mais elevadas. Assim, foi

constatado que a eficiência de remoção aumentou com um incremento

da concentração empregada, mas que, na maior parte dos casos, esse

aumento não é diretamente proporcional à dosagem.

Conclui-se que tanto o permanganato de potássio, quanto o cloro e o

ferrato(VI) de potássio podem representar alternativas viáveis, econô-

micas e seguras para a remoção de MCYSTs provenientes de corpos

d’água eutrofizados. Deve-se ressaltar, que, embora nos ensaios realiza-

dos com permanganato de potássio não tenha sido analisada a concentra-

ção residual de manganês, esse pode ser um fator limitante da aplicabili-

dade desse oxidante, uma vez que o valor limite estabelecido pela Porta-

ria MS 518/2004 é de 0,1 mg/L para águas a serem distribuídas para

consumo humano. De forma similar, nos ensaios realizados com o ferrato

de potássio, as concentrações de ferro total residual resultaram bem

superiores ao valor limite de 0,2 mg/L estabelecido pela referida Portaria.

Sales (2005) comparou a eficiência da dupla filtração - DF constituída

de 4 sistemas diferentes de DF para remoção de cianobactérias (90 %

de Cylindrospermopsis racirborskii e Plancktotrix aghardii) presentes

na água do lago Gavião (Fortaleza, CE, Brasil) em situações com e sem

pré-oxidação e interoxidação, utilizando cloro, dióxido de cloro e

permanganato de potássio e pós-cloração.

Adicionalmente, o pesquisador observou os subprodutos formados

(trihalometanos totais e ácidos haloacéticos). A unidade DF1 não foi

submetida à pré-oxidação ou interoxidação, sendo usada a pós-cloração

da água filtrada final (efluente do filtro descendente), com dosagem de

cloro livre aplicada de 5 mg/L e tempo de contato de 24 h; a unidade

DF2 recebeu cloro como pré e interoxidante, com dosagem aplicada de

2 mg/L; a unidade DF3 recebeu dióxido de cloro como pré e

interoxidante, com dosagem aplicada de 1 mg/L; a unidade DF4 recebeu

permanganato de potássio como pré e interoxidante, com dosagem de

0,25 mg/L. Nessas três unidades (DF2, DF3 e DF4), a água filtrada

também foi submetida à pós-cloração com dosagem de cloro livre

aplicada de 5 mg/L, com tempo de contato de 24 h. As taxas de filtração

foram de aproximadamente 185 m/d no filtro ascendente e de 325 m/d

no filtro descendente.

Depois de realizada a pós-cloração (aplicação de 5 mg/L de cloro

livre) e tempo de contato de 24 h, foi usado ácido ascórbico como
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desclorante e medidas as concentrações de TTHM e AHA. Na Tabela

9.5 são apresentados os dados de uma carreira de estudo, na qual foi

empregada a pré-oxidação, seguida da coagulação com 25 mg/L de

hidroxicloreto de alumínio e 0,5 mg/L de polímero catiônico de elevada

carga. A turbidez da água bruta manteve-se aproximadamente constante

e igual 10 uT e a concentração de cianobactérias foi da ordem de 4,4 x

10
5

 cel/mL.

Na Tabela 9.5 são apresentados os dados de outra carreira de estudo,

na qual foram empregadas coagulação com 25 mg/L de hidroxicloreto

de alumínio e 0,5 mg/L de polímero catiônico de elevada carga, seguida

da interoxidação. A turbidez da água bruta manteve-se

aproximadamente constante e igual 11 uT e a concentração de

cianobactérias foi da ordem de 3,1 x 10
5

 cel/mL.

Tabela 9.4 Dados de funcionamento da instalação piloto de dupla filtração de água

eutrofizada com pré-oxidação e pós-cloração (SALES, 2005)

(*) ácidos haloacéticos após aplicação de 5 mg/L de cloro livre e tempo de contato de 24 h

(**)trihalometanos totais após aplicação de 5 mg/L de cloro livre e tempo de contato de 24 h
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(*) ácidos haloacéticos após aplicação de 5 mg/L de cloro livre e tempo de contato de 24 h

(**) trihalometanos totais após aplicação de 5 mg/L de cloro livre e tempo de contato

de 24 h

Como se pode observar nas Tabelas 9.4 e 9.5, a menor concentração

de ácidos haloacéticos e de trihalometanos na água clorada final ocorreu

com o efluente da unidade DF3, na qual foi usado o dióxido de cloro (1

mg/L) como interoxidante. Isso deve ter sido resultado da menor

concentração de cianobactérias no efluente do filtro descendente dessa

unidade de dupla filtração, situação para a qual segundo o padrão da

USEPA (1999), seria atendido o valor limite de AHA, de 60 µg/L.

A concentração de trihalometanos aumenta proporcionalmente com

o teor de clorofila a (ver Figura 9.5), como observado por Hoehn et al.

(1980), os quais mostraram a importância da biomassa algal e dos

produtos metabólicos como precursores da formação de THM.

Após identificar as principais espécies de algas presentes no lago

Occoquan (Estados Unidos) que causavam problemas de odor e sabor à

agua, Hoehn e colaboradores (1980) prepararam culturas de duas algas

verdes, Chlorella pyrenoidosa e Scenedesmus quadricauda e de duas

cianobactérias, Oscillatoria tenuis e Anabaena flosaquae. Os frascos

inoculados foram incubados por um período de seis semanas a 24°C.

Diariamente eram retiradas amostras de 5 mL dos frascos e efetuada a

contagem do número de células. Amostras coletadas em diferentes dias

foram centrifugadas utilizando-se água deionizada e filtradas, e medidos

os teores de carbono orgânico total da biomassa e do filtrado. A biomassa

algal e o filtrado foram clorados com hipoclorito de sódio, tendo sido

observado que a produção de clorofórmio era devido a presença da

biomassa algal e dos produto metabólicos e que a concentração de trihalo-

metano total-TTHM aumentava com a idade das culturas inoculadas.

Tabela 9.5 Dados de funcionamento da instalação piloto de dupla filtração

de água eutrofizada com interoxidação e pós-cloração (SALES, 2005)
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Média de Clorofila a em Lagos e Reservatórios (Hoehn et al., 1980)

Kuroda (2006) realizou um experimento para avaliação do potencial

de formação de subprodutos da oxidação halogenados – PFSPOs com

cloro, segundo método 5710 A e B de APHA, AWWA, WEF (1999) com

adaptações, para os tempos de 3 e 7 dias. Com o intuito de avaliar o

efeito da densidade de Microcystis spp. na formação de SPOs, foram

investigados dois tipos de águas AE-A e AE-B.

As águas de estudo A e B foram preparadas com densidades de 1,4

x 10
5

 cel/mL e de 5,5 x 10
5

 cel/mL, respectivamente, por meio da adição

de cultura de Microcystis spp., na fase final do crescimento exponencial,

em água filtrada (sem cloração) da ETA 2 de São Carlos. As condições

experimentais empregadas são relacionadas na Tabela 9.6.

Tabela 9.6 - Condições experimentais empregadas para determinação do PFSPOs

Figura 9.5 Variação da Concentração de THMs em Função da Concentração
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Figura 9.6 Esquema ilustrativo do experimento para avaliação do PFSPOs com

cloro. Adaptado de Kuroda (2006)

O potencial de formação de subprodutos da oxidação – SPOs

halogenados foi calculado pela diferença entre as concentrações de SPOs

formados no tempo de contato previsto (3 e 7 dias) e no tempo zero,

descontando-se os possíveis SPOs formados com a água de diluição

(branco) nos respectivos tempos, conforme Equação 9.10 apresentada a

seguir.

(Equação 9.10)
PFSPOs t dias =[(SPOs t dias - SPOs 0 dias) – (SPOs,b t dias – SPOs,b 0 dias)]

Após cada dosagem, as amostras foram rapidamente separadas,

evitando-se a formação de bolhas e preenchendo-se totalmente os

frascos, em 3 alíquotas de 100 mL:

Alíquota 1: destinada à determinação do PFSPOs no tempo zero, sendo

imediatamente desclorada, com adição de 200 µL de solução de tiosulfato

de sódio 5%, devidamente fechada e mantida a 4°C;

Alíquota 2: destinada à medida do residual de cloro livre nos tempos

previstos de 3 e 7 dias, sendo mantida sob as mesmas condições da

terceira alíquota;

Alíquota 3: destinada à análise dos SPOs formados nos tempos previstos,

após seleção.

As alíquotas 2 e 3 foram mantidas em frascos âmbar fechados com

tampa de pressão, tampa roscável e selo de silicone em banho

termostatizado a 25°C ± 0,2 durante os tempos de contato previstos.

Um esquema ilustrativo do experimento é apresentado na Figura 9.6.
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em que:

SPOs 
t dias 

(µg/L): concentração de SPOs formados na amostra após t dias;

SPOs 
0 dias 

(µg/L): concentração de SPOs formados na amostra no tempo = 0 dias;

SPOs,b 
t dias 

(µg/L): concentração de SPOs formados no branco após t dias;

SPOs,b 
0 dias 

(µg/L): concentração de SPOs formados no branco no tempo = 0 dias.

Na Figura 9.7 é apresentado um exemplo ilustrativo genérico do

cálculo realizado de acordo com a equação proposta para o potencial de

formação de subprodutos da oxidação de t dias.

Figura 9.7 Exemplo ilustrativo do cálculo realizado

para a avaliação do PFSPOs de t dias. Adaptado de Kuroda (2006)

A Figura 9.8 representa o resumo geral dos resultados obtidos para

as águas de estudo AEA e AE-B e tempos de contato de 3 e 7 dias.

De acordo com os resultados obtidos, a capacidade máxima de

formação de trihalometanos – THMs em 3 e 7 dias, para a água de estudo

AE-A, com 1,4 x 10
5

 cel/mL de Microcystis spp., foi de 0,6 e 31 µg/L,

respectivamente, valores inferiores ao limitado pela Portaria MS 518/

2004, de 100 µg/L.

A capacidade máxima de formação de trihalometanos – THMs em 3

e 7 dias, para a água de estudo AE-B com 5,5 x 10
5

 cel/mL de Microcystis

spp. foi de 129 e 183 µg/L, respectivamente, valores superiores ao

limitado pela Portaria MS 518/2004, podendo indicar uma ordem de

grandeza da relação entre a densidade de Microcystis spp. e a formação

máxima de THMs. No entanto, deve-se considerar o tipo de organismo
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Figura 9.8 Resultados de SPOs obtidos para as águas de estudo AEA e

AE-B e tempos de contato de 3 e 7 dias. Kuroda (2006)

Em relação à água de estudo AE-A, os subprodutos formados em 7

dias que apresentaram valores mais significativos em ordem decrescente

foram: ácidos haloacéticos com 1112 µg/L (95,0%); trihalometanos com

31 µg/L (2,7%); cloralhidrato com 23 µg/L (1,9%); haloacetonitrila com 2

µg/L (0,2%) e halocetonas com 1,6 µg/L (<0,1%) (Figura.9.9)

Em relação à água de estudo AE-B, os subprodutos formados em 7

dias que apresentaram valores mais significativos em ordem decrescente

foram: ácidos haloacéticos com 4467 µg/L (92%);. cloralhidrato com 183

µg/L (3,8%); trihalometanos com 183 µg/L (3,8%); haloacetonitrila com

12 µg/L (0,2%) e halocetonas com 6 µg/L (<0,1%) (Figura.9.10). Vale

ressaltar que nenhuma menção é feita em relação aos demais SPOs na

Portaria MS 518/2004.

Como pode ser observado nas Figuras 9.9 e 9.10, a tendência de

formação preferencial de determinados SPOs foi mantida,

independentemente da densidade fitoplanctônica e do tempo de contato.

fitoplanctônico ou mais precisamente, o conteúdo celular, uma vez que,

segundo constatação feita por Hoehn et al (1980), tanto as células como

a matéria orgânica extracelular das algas - MOE, mostraram-se

importantes precursores de trihalometanos, sendo mais significativa a

contribuição da MOE do que as células propriamente ditas.

(µ
g/

L
)
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Figura 9.10 Resultados de SPOs obtidos para a água de estudo AE-B

e tempo de contato de 7 dias. Kuroda (2006)

Paschoalato (2005) determinou o PFSPOs de 7 dias para água com

cor verdadeira de 200 uH, preparada por meio de adição de substância

húmica extraída de turfa, sob condições experimentais similares e ob-

teve a seguinte distribuição: ácidos haloacéticos com 197,32µg/L (55%);

trihalometanos com 119,80µg/L (36%); cloralhidrato com 28,82µg/L (7%);

haloacetonitrila com 10,60µg/L (2%).

Distribuição do PFSPOs 7 (%)

para AE-A

0,22,7

1,9

95,0

trialometanos T

haloacetonitrilas

cloralhidrato

ácid. haloacético
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Total HANs

Total CH

Total AHAs

Total THMs

Distribuição do PFSPOs 7 (%)

para AE-B

0,23,8

3,8

92,1

trialometanos TH

haloacetonitrilas H

cloralhidrato

ácid. haloacéticos
AHA

Total HANs

Total CH

Total AHAs

Total THMs

Figura 9.9 Resultados de SPOs obtidos para a água de estudo AE-A e

tempo de contato de 7 dias. Kuroda (2006)
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Distribuição do PFSPOs 7 (%)
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Figura 9.11 Resultados de SPOs obtidos para a água de estudo

de AE de Paschoalato (2005) e tempo de contato de 7 dias

 A comparação entre os resultados de distribuição dos SPOs

formados para as águas de estudo AE-A, AE-B e a AE utilizada por

Paschoalato sugere que a formação preferencial de determinados tipos

de SPOs depende diretamente da constituição dos precursores

presentes na água.

Kuroda (2006) também realizou investigações sobre remoção de

células e subprodutos de Microcystis spp. em uma instalação piloto de

escoamento contínuo – IP composta basicamente pelos processos de

dupla filtração – DF com filtro ascendente de pedregulho – FAP, de

oxidação com colunas de pré, inter e pós-oxidação, de adsorção com

aplicação de carvão ativado em pó - CAP e com coluna de carvão ativado

granular - CAG.

A água de estudo utilizada nos ensaios em IP foi preparada

misturando-se água filtrada da ETA 2 de São Carlos (sem cloração),

suspensão de Microcystis spp. e extrato concentrado de microcistinas

dissolvidas não purificadas. Mais informações e detalhes sobre o

experimento realizado são apresentados no Capítulo 7.

A amostragem dos efluentes dos 4 sistemas testados foi realizada

por meio de coletas defasadas em função do tempo de residência de

cada processo, com freqüência preestabelecida de 3 h. Para avaliação

da formação de subprodutos da oxidação - FSPOs, foi utilizada a

amostragem defasada da 3ª hora de funcionamento. Essas amostras

tiveram o valor de pH ajustado para 7,0 por meio de adição de solução

tampão fosfato, foram submetidas à dosagem de 2 mg/L de cloro (com
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emprego de hipoclorito de cálcio) e incubadas em frascos âmbar fechados

com tampa de pressão e tampa roscável em banho termostatizado a 25°C

± 0,2 por 24 h, procurando-se simular uma condição representativas

das comumente encontradas na prática. Nas Figuras 9.12 a 9.15 são

apresentadas as principais características dos experimentos e os SPOs

formados com os efluentes de cada processo.

Conforme apresentado no Capítulo 7, a aplicação da oxidação com

cloro tanto na inter como na pré-oxidação, mantendo-se um residual de

cloro livre relativamente baixo (valor máximo desejável da ordem de

0,1 mg/L) devido à etapa posterior de adsorção com CAG ou CAP, nos

ensaios I e II, respectivamente, produziram efluentes finais com

qualidade aceitável em relação a microcistinas. No entanto, verifica-se

que no sistema I, a formação de SPOs, especialmente com relação aos

ácidos haloacéticos, (com AHAs = 0,8 µg/L) foi inferior à formada nos

sistemas II (com AHAs = 19,2 µg/L) e III (com AHAs = 45,1 µg/L). Este

fato poderia ser explicado pela remoção prévia de células e metabólitos

de Microcystis spp. por filtração direta no filtro ascendente de

pedregulho - FAP, porém, de acordo com a Figura 9.12, houve

considerável formação de outros SPOs no efluente do filtro descendente

– FD com a pós-cloração. Desses dados, entende-se que a adsorção com

CAG foi o processo responsável pela remoção de precursores da formação

de SPOs. Deve-se ressaltar que o limitado número de amostragem para

cada sistema dificulta sobremaneira a interpretação dos resultados,

razão pela qual recomenda-se a realização de estudos adicionais a esse

respeito.

No ensaio III, os resultados obtidos com o emprego da pré-oxidação

mantendo-se residuais da ordem de 1 mg/L seguida da dupla filtração

sugerem a ocorrência de maior formação de SPOs em relação ao sistema

utilizado no ensaio II com a inclusão do processo de adsorção com CAP

após a pré-oxidação. Mesmo assim, o efluente final do sistema (Pré-

oxidação →  MR → FAP → FD) atenderia aos valores limites de THMs

de 100 µg/L (Portaria MS 518/2004) e de AHAs de 60 µg/L (USEPA

(1999)).

No ensaio IV, em que pôde-se testar paralelamente, os processos de

adsorção com CAG e de pós-cloração, utilizando-se o efluente do FD, foi

possível reforçar a constatação da eficiência do processo de adsorção

com CAG para remoção de precursores da formação de SPOs,

especialmente com relação às concentrações de AHAs formados com os

efluentes do CAG (de 3,5 mg/L) e da pós-cloração (de 39 mg/L).

Owner
Text Box

Owner
Text Box
daquelas comumente encontradas na prática.
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De uma maneira geral, os efluentes finais dos sistemas testados

para a água de estudo em questão, após dosagem de 2,0 mg/L de cloro

livre, 24 h de incubação a 25°C e pH 7,0,  atenderam aos valores limites

de THMs de 100 µg/L (Portaria MS 518/2004) e de AHAs de 60 µg/L

(USEPA (1999).

Os SPOs formados com a água de estudo utilizada nos ensaios em

IP resultaram inferiores aos obtidos no experimento realizado

previamente, para avaliação do potencial de formação de SPOs para a

água de estudo AE-A, em que foram empregadas condições visando a

formação máxima de SPOs. Este fato pode ser explicado possivelmente,

em função da menor densidade de Microcystis spp. empregada, menores

tempo de contato e dosagem de cloro aplicada.

Assim, além das substâncias húmicas às quais, tradicionalmente se

atribui a formação de SPOs, as microalgas e cianobatérias também se

constituem em potenciais precursores, sendo então recomendada,

sempre que possível, a realização da avaliação prévia do potencial de

formação de SPOs para águas eutrofizadas, uma vez que há carência de

dados da literatura sobre esse assunto.

Figura 9.12 SPOs formados em 1 dia com os efluentes de cada processo de

tratamento para a amostragem de 3 h / Ensaio I
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Figura 9.13 SPOs formados em 1 dia com os efluentes de cada processo

de tratamento para a amostragem de 3 h / Ensaio II

MR: mistura rápida; FAP: filtro ascendente de pedregulho; FD: filtração descendente;

FCAG: filtro com carvão ativado granular; CAP: carvão ativado pulverizado.

Figura 9.14 SPOs formados em 1 dia com os efluentes de cada processo

de tratamento para a amostragem de 3 h / Ensaio III
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Figura 9.15 SPOs formados em 1 dia com os efluentes de cada processo

de tratamento para a amostragem de 3 h / Ensaio IV

MR: mistura rápida; FAP: filtro ascendente de pedregulho; FD: filtração

descendente; FCAG: filtro com carvão ativado granular.
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Capítulo 10

Remoção de Cianotoxinas por Adsorção em
Carvão Ativado

Cristina Célia Silveira Brandão e Antonia Simone da Silva

Aspectos Gerais da Adsorção em Carvão Ativado

Histórico

 Desde a antiguidade já se conhece o uso do carvão ativado, pela sua

propriedade adsortiva. No antigo Egito, 1600 A.C., o carvão ativado era

utilizado na purificação de óleos e para aplicações medicinais. No Japão,

foi encontrado num velho santuário, construído no século XIII, um poço

para água subterrânea equipado com um filtro de carvão vegetal no

fundo (SUZUKI, 1990).

Apesar da capacidade de purificação do carvão ativado ser conhecida

há milhares de anos, a primeira aplicação comercial é registrada no

final do século XVIII na indústria da cana-de-açúcar. A descoberta da

propriedade descolorante do carvão levou a intensificação do seu uso

nas refinarias de açúcar e deu início à industrialização e comercialização

do carvão ativado (MASSCHELEIN, 1992).

No século XX, durante as guerras mundiais, a necessidade de se

produzir máscaras para proteção contra gases tóxicos estimulou o rápido

crescimento nas pesquisas em adsorção (SUZUKI, 1990).

O primeiro registro do uso de carvão ativado para fins de tratamento

de água é datado de 1910, com a instalação de um filtro de carvão ativado

(a base de lignita) para remoção de subprodutos do cloro na água do

município de Reading na Inglaterra (MASSCHELEIN, 1992).

Na Alemanha, ainda no início do século XX (décadas de 20 e 30), nas

unidades de tratamento de água de algumas cidades, o carvão ativado

foi utilizado não só com o objetivo de remoção de sabor da água bruta,

mas também de remoção de subprodutos do cloro na água tratada. Com

esse mesmo propósito, em 1928 nos Estados Unidos, o carvão ativado
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foi utilizado no tratamento de água da cidade de Chicago.

Conforme descrito por Masschelein (1992), desde 1960, países como

Alemanha, Holanda, Dinamarca, Inglaterra e Estados Unidos têm

utilizado filtração em carvão ativado granular em suas instalações de

tratamento de água municipais. Esse autor, ainda a respeito da

cronologia do uso de carvão ativado, destaca a utilização desde de 1976

do carvão ativado granular biologicamente ativo.

A presença de compostos orgânicos na água que conferem risco a

saúde humana, tais como pesticidas, toxinas, trihalometanos e outros

subprodutos da desinfecção, têm gerado grande interesse na técnica de

adsorção, principalmente porque aos fornecedores de água têm que

atender aos padrões estabelecidos para concentração mínima desses

contaminantes na água para consumo humano.

Carvão Ativado

Como o carvão ativado é o adsorvente mais utilizado no tratamento

de água, atualmente há uma grande a variedade de carvões sendo

fabricados e comercializados. A fabricação do carvão ativado envolve

dois processos principais: a carbonização da matéria-prima, que consiste

no tratamento térmico do material em atmosfera inerte a elevada

temperatura e a ativação desse produto em atmosfera redutora

(SWIATKOWSKI, 1998).

O carvão ativado é fabricado a partir de matérias primas como

madeira, casca de coco, sementes, osso de animais, coque, turfa, lignita,

petróleo, plástico, pneus, etc., que são carbonizados e ativados para criar

uma estrutura altamente porosa e de grande área superficial, na qual

os contaminantes podem aderir. O tipo de matéria-prima e a

temperatura de carbonização e ativação têm grande importância na

preparação do carvão ativado com relação a sua estrutura porosa

(SWIATKOWSKI, 1998).

O processo mais difundido de preparação do carvão ativado usado

no tratamento de água é a ativação térmica. O material bruto é

carbonizado para obter o carvão com o qual o vapor irá reagir para

aumentar o volume de poros. No processo da ativação a vapor, a reação

ocorre entre 900 e 1100°C. O controle da ativação requer ajustes de

temperatura, fazendo o possível para que o vapor se espalhe

completamente dentro da massa. A estrutura dos poros pode variar de

acordo com a quantidade de vapor e com a temperatura necessária para
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produzir o carvão com uma dada porosidade. Por sua vez, no processo

de ativação química, produtos desidratantes como ZnCl
2

 ou H
3

PO
4

 são

usados para extrair a água dos carboidratos do material bruto. O leitor

pode obter mais detalhes sobre o processo de produção de carvão ativado

em Di Bernardo e Dantas (2005).

As propriedades físicas do carvão ativado usado no tratamento de

água incluem a área superficial, distribuição do tamanho dos poros,

densidade do carvão, o número de iodo, número de melado, índice de

fenol, índice de azul de metileno, resistência à abrasão, teor de umidade,

dureza, conteúdo de cinzas, tamanho da partícula, entre outras. O carvão

ativado encontra-se disponível em duas diferentes formas: pó (também

chamado de pulverizado) e granular. O tamanho das partículas também

tem efeito na capacidade de adsorção do carvão, partículas (grãos)

menores de carvão ativado granular demonstraram ser mais eficientes

(JAGUARIBE et al., 2005).

O conteúdo de cinzas reflete a pureza do carvão. Cinzas encontradas

em carvão de origem mineral podem conter cálcio, magnésio, ferro e sílica.

Um dos métodos mais comuns para determinação da área superficial

de um sólido é baseado na determinação da quantidade de adsorvato

necessária para recobrir a superfície de um adsorvente com uma

monocamada de adsorvato. Normalmente, os adsorvatos utilizados são

gases. Quando o sólido é exposto a um gás em um sistema fechado à

temperatura constante, o sólido passa a adsorver o gás, ocorrendo assim

um aumento da massa do sólido e um decréscimo na pressão do gás

(TEIXEIRA et al., 2001).

A superfície BET expressa em m
2
/g, calculada segundo a equação

da isoterma de adsorção de nitrogênio (N
2

) sugerida por Brunauer,

Emmett e Teller, é uma das formas mais usuais de expressar a superfície

interna de um carvão ativado. Os carvões ativados usados no tratamento

de água têm uma superfície interna entre 500 e 1500m
2
/g

(MASSCHELEIN, 1992).

Os poros são convencionalmente classificados de acordo com seu

diâmetro médio. A Tabela 10.1 mostra a classificação.
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Tabela 10.1  Classificação dos poros conforme seu tamanho.

Figura 10.1 Tipos de isotermas de adsorção gasosa para caracterização

de poros (BRUNAUER et al., 1940).

A isoterma do tipo I caracteriza sólidos com microporosidade. As

isotermas do tipo II e IV ocorrem em sólidos com poros no intervalo de

tamanho característico de mesoporos ou macroporos. As isotermas do

tipo III e V são típicas de sólidos nos quais as moléculas do gás adsorvido

têm maior afinidade umas com as outras do que com o sólido,

prejudicando a análise da área superficial e da porosidade (TEIXEIRA

et al., 2001; STORCK et al. 1998; BRUNAUER et al., 1940). O método

BJH proposto em 1951 por Barret, Joyner e Halenda é utilizado até

hoje no cálculo da distribuição do tamanho dos poros.

Uma forma mais simplificada de caracterizar a distribuição dos poros

no carvão é por meio da adsorção em fase líquida de alguns adsorvatos,

por exemplo, o iodo e o azul de metileno (YENISOY-KARAKAS et al.,

2004; JAGUARIBE et al., 2005).

A adsorção do azul de metileno, ou índice de azul de metileno (IAM),

vem sendo utilizada como um parâmetro para estimar a mesoporosidade

Brunauer et al. (1940) propuseram a classificação mostrada na Figura

10.1, que associa a forma da isoterma de adsorção gasosa às dimensões

dos poros presente no sólido. Na abscissa o valor de P/P
o
 indica a relação

entre a pressão do gás e a pressão de vapor do gás utilizado, e na

ordenada se visualiza o volume de gás adsorvido pelo adsorvente.

TIPO I TIPO II TIPO III TIPO IV TIPO V
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do carvão ativado (JAGUARIBE et al., 2005; BAÇAOUI et al., 2001),

enquanto que o número de iodo (NI) está relacionado à quantidade de

microporos presentes numa amostra de carvão ativado. O número de

iodo é a massa de iodo adsorvida (mg), com um dado volume de solução,

por 1g de carvão ativado.

A Norma Brasileira, EB-2133 (ABNT, 1991a), indica o valor de 600

mg/g como sendo o valor mínimo do número de iodo para uso de carvões

ativados em pó em estações de tratamento de água. O padrão da

American Water Works Association -AWWA indica que número de iodo

não deve ser menor do que 500mg/g de carvão ativado para ser usado no

tratamento de água. Esse mesmo padrão indica que o teor de umidade

do carvão ativado granular não deve exceder a 8% do peso.

Segundo Masschelein (1992), uma outra característica do carvão que

é relevante no processo de adsorção é a forma dos poros. Se os poros

têm uma forma do tipo cônica como, por exemplo, nos carvões minerais,

estes poros serão eficientes na adsorção simultânea de partículas

grandes e pequenas. A Figura 10.2(a) apresenta de forma esquemática

esse tipo de poro.

Figura 10.2 Esquema da estrutura dos poros: (a) estrutura cônica e (b) estrutura

cilíndrica (MASSCHELEIN, 1992 - modificada).

Por outro lado se os poros do carvão tiverem uma estrutura de forma

cilíndrica, como mostra a Figura 10.2(b), poderão ser ineficientes, pois

pode ocorrer a obstrução na entrada por uma molécula grande ou uma

partícula coloidal (MASSCHELEIN, 1992).

A forma dos poros de um sólido pode ser avaliada, observando-se a

forma da histerese no processo de adsorção-dessorção de gases. O

fenômeno da histerese é definido pela diferença nos ramos de adsorção
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Figura 10.3 Tipos de histereses em isotermas de adsorção-dessorção gasosa e

a relação com o formato do poro (RODELLA, 2001).

A histerese H1 é típica de materiais cujos poros apresentam formato

cilíndrico ou poliédrico com as extremidades abertas. O tipo H2 é

encontrado em sólidos nos quais a conformação dos poros pode ser

cilíndrica com estrangulações ou num formato tipo “garrafa”. Na

histerese do tipo H3, os poros possuem formato de cunhas, cones ou

placas paralelas. No tipo H4, o raio do poro (r
p

) é menor do que 1,3nm, e

a morfologia do poro não é bem definida.

Aspectos da teoria da adsorção

Adsorção é o termo usado para descrever a acumulação de soluto

(substância dissolvida) na interface entre um fluido e um sólido. A

substância acumulada, ou adsorvida, na interface é chamada de adsorvato

e o sólido no qual a adsorção ocorre é o adsorvente. A Equação 10.1

representa a reação química de adsorção de moléculas pelo material

adsorvente. Em que: A é o adsorvato; B é o adsorvente; A.B é adsorvato

adsorvido no adsorvente.

A+B � A.B                                                                                                     (Equação 10.1)

Na reação reversível, como ocorre com muitos compostos adsorvidos

em carvão ativado, as moléculas do adsorvato continuam acumulando

na superfície do carvão até que a taxa de reação direta (→), adsorção,

seja igual a taxa de reação reversa (←), dessorção. No momento em que

se estabelecem essas condições, o equilíbrio é alcançado e não ocorrerá

(↑) e dessorção (↓) da isoterma do gás adsorvido. Os tipos mais freqüentes

de histerese classificados pela IUPAC (International Union of Pure and

Applied Chemistry) são mostrados na Figura 10.3.
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acumulação futura (SNOEYING, 1990). Os adsorvatos são mantidos na

superfície por forças químicas, destacando-se: pontes de hidrogênio,

interações dipolo-dipolo e forças de van der Walls.

A dessorção pode ser causada pela alteração da concentração de

outros compostos ou por uma diminuição na concentração do adsorvato

no afluente. A quantidade de adsorvato que pode dessorver em resposta

a essa diminuição na concentração no afluente aumenta com o aumento

do coeficiente de difusão, com o aumento da quantidade de compostos

adsorvidos, com a diminuição da força de adsorção e com a diminuição

do tamanho das partículas de carvão (SNOEYINK, 1990).

A adsorção desempenha importante papel na modificação da

qualidade da água. Além do carvão ativado, outros adsorventes de

interesse no tratamento de água são as resinas de troca iônica, as resinas

adsorventes, os óxidos metálicos, os hidróxidos e carbonatos, a alumina

ativada, argilas e outros sólidos que estão suspensos ou em contato com

a água (SNOEYINK, 1990).

Isotermas de adsorção

A quantidade de adsorvato que o adsorvente pode acumular na sua

superfície é uma das mais importantes características do processo de

adsorção. A isoterma de adsorção representa a relação à quantidade de

adsorvato por unidade de adsorvente (q
e

) e a concentração de equilíbrio

do adsorvato na solução (C
e

), sob temperatura constante. A Figura 10.4

apresenta os tipos de isotermas de adsorção.

Figura 10.4 Tipos de isotermas de adsorção (MCCABE et al., 1993).

Ce
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As equações ou isotermas de Freundlich e de Langmuir são os dois

modelos mais usados para descrever o equilíbrio da adsorção. O modelo

da isoterma de Freundlich é representado pela Equação 10.2 e na forma

linearizada pela Equação 10.3.

(Equação 10.2)

(Equação 10.3)

Em que:

q
e

 é a razão entre a quantidade de adsorvato e quantidade de

adsorvente, expressa em massa de adsorvato/massa de adsorvente

(mg/g) ou moles de adsorvato/massa de adsorvente (moles/g);

C
e

 é a concentração de adsorvato na condição de equilíbrio, expressa

a massa/volume (mg/L) ou moles/volume (moles/L);

 K e n são constantes experimentais determinados para um dado

sistema adsorvato-adsorvente.

Observa-se que, fixando-se os valores de C
e

 e 1/n na Equação 10.2,

quanto maior for o valor de K maior a capacidade do carvão reter o

adsorvato.  Enquanto que, fixando-se C
e

 e K percebe-se que quanto maior

for o valor de n mais forte será a ligação entre o adsorvente e o adsorvato.

Considerando ainda essa mesma situação, quando n for muito grande

verifica-se que a capacidade do adsorvato permanecer ligado ao

adsorvente passa a ser praticamente independente de C
e

 e a isoterma

tende a uma horizontal (ver Figura 10.4). Ou seja, o valor de q
e

 é, então,

praticamente constante, caracterizando-se, assim, um processo de

adsorção irreversível.

Já para valores muito baixos de n a ligação adsortiva que se forma é

muito fraca, com a isoterma apresentando uma maior inclinação com a

horizontal, ou seja, incrementos pequenos de C
e

 implicam em grandes

variações de q
e

, por isso nessa situação o valor de C
e

 exerce grande

influência no processo. A Figura 10.5 mostra as configurações que as

isotermas, segundo a equação de Freundlich, podem assumir, em função

do valor de n.

n

ee
CKq

/1.�

KC
n

q
ee

loglog
1

log ��
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Figura 10.5 Isotermas de Freundlich (a) normal e (b) linearizada

(MASSCHELEIN, 1992).

Da equação de Freundlich pode-se inferir que, para valores maiores

de C
e

, tem-se um maior valor de q
e

, porém, isto só é válido até a situação

em que o adsorvente se aproxima do ponto de saturação.  A partir deste

ponto, entretanto, mesmo com o aumento de C
e

, q
e

 permanecerá

constante.  Porém, não há certeza de que os valores obtidos pela equação

de Freundlich reproduzam fielmente a situação real em todo o período

que antecede a saturação, por isso deve-se ter o cuidado em não

extrapolar a equação para intervalos de concentrações não testados.

A isoterma de Lagmuir é expressa pelas Equações 10.4 e 10.5.

Equação (10.4)

Equação (10.5)

A constante q
máx

 corresponde à concentração de uma camada única

de recobrimento do adsorvente pelo adsorvato e representa o valor

máximo de q
e

, enquanto b é a constante relacionada à energia de

adsorção. A Figura 10.6 mostra as configurações da isoterma de

Langmuir na sua forma normal (equação 10.4) e linearizada (equação

10.5).
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Figura 10.7  Esquemas de isotermas Freundlich (MASSCHELEIN, 1992).

Figura 10.6 Isoterma de Langmuir (a) normal e (b) linearizada

(MASSCHELEIN, 1992).

Embora empírica, a equação que geralmente melhor se ajusta aos

dados experimentais no tratamento de água é a isoterma de Freundlich

(MASSCHELEIN, 1992). A equação de Langmuir muitas vezes não

descreve os dados de adsorção tão precisamente quanto a equação de

Freundlich. Os valores de q
e,máx

 e b, determinados experimentalmente,

muitas vezes não são constantes, possivelmente por causa da natureza

heterogênea da superfície adsorvente (o modelo assume que o

adsorvente apresenta uma superfície homogênea), interações entre

moléculas adsorvidas (todas as interações foram negligenciadas no

desenvolvimento do modelo) e outros fatores (SNOEYINK, 1990).

Uma grande quantidade de dados pode ser colocada de forma concisa

para a avaliação de carvões ativados por meio do desenho das isotermas

Freundlich (Figura 10.7).
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Na Figura 10.7, o valor de q
e

 do carvão 1 é maior que o do carvão 2

para a faixa de concentrações estudadas (isoterma do carvão 2 abaixo

da isoterma do carvão 1). Porém, em função da declividade, em

concentrações elevadas, o carvão 2 produz melhor adsorção.

O carvão descrito pela isoterma com inclinação íngreme, o carvão 4,

é geralmente mais adequado para operação em colunas ou filtros do

que usado sob a forma de pó. Ao contrário, um carvão com baixo valor

de 1/n, como no caso do carvão 3 comparado ao carvão 4, revela menos

dependência da concentração residual de equilíbrio e pode ser mais

adequado para o tratamento em batelada, usando carvão ativado em pó.

Para a maioria dos carvões o valor de 1/n encontra-se entre 0,3 e

0,7. A adsorção de substâncias é considerada menos eficiente se n for

menor do que 1,0 ou 1/n maior do que 1,0. A isoterma de adsorção de

uma substância em um carvão pode ser usada para determinar a

dosagem necessária para alcançar a concentração mínima desejada da

substância (MASSCHELEIN, 1992).

Normalmente a isoterma de adsorção é determinada para um único

composto, mas também pode ser determinada para misturas

heterogêneas de compostos usando parâmetros tais como: carbono

orgânico total (COT), carbono orgânico dissolvido (COD), demanda

química de oxigênio (DQO), halogênios orgânicos dissolvidos (HOD),

absorbância UV e fluorescência como uma medida da concentração total

de substâncias que estão presentes. A mistura é tratada com um único

composto na equação da isoterma (SNOEYINK, 1990).

Os compostos variam amplamente em sua afinidade pelos

adsorventes; a forma da isoterma dependerá da quantidade relativa de

compostos na mistura. Os compostos com maior afinidade pelo

adsorvente podem ser removidos com pequenas dosagens e produzir

grandes valores de q
e

. Ao contrário, os compostos com pouca afinidade

pelo adsorvente só podem ser removidos com grandes dosagens,

produzindo valores relativamente baixos de q
e

. Os compostos que não

têm afinidade pelo adsorvente produzem uma isoterma vertical com baixos

valores de C
e

. Ao contrário das isotermas de um único soluto, a isoterma

de uma mistura heterogênea de compostos será função da concentração

inicial e da fração da mistura que é adsorvida (SNOEYINK, 1990).

No tratamento de água, a maioria dos compostos a serem adsorvidos

está em solução com outros compostos que também têm afinidade pelo

adsorvente. A quantidade de carvão ativado necessário para remover

uma certa quantidade de um composto de interesse de uma mistura de
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compostos que podem ser adsorvidos é maior do que se a adsorção

ocorresse sem competição, porque parte da superfície do adsorvente é

utilizada pelas substâncias competidoras.

A matéria orgânica naturalmente presente na água pode reduzir

significativamente a capacidade de adsorção de microcontaminates. Cook

et al., 2001 e Herzing et al., 1977, por exemplo, atribuem a redução na

capacidade de adsorção de MIB (metil isoborneol) e geosmina ao efeito

da competição pelos sítios de adsorção no carvão devido à matéria

orgânica presente na água.

Devido à competição, as substâncias presentes simultaneamente com

o composto que se deseja remover podem mudar o equilíbrio da adsorção

por interações mútuas. Pode até existir, algumas vezes, a eluição de um

dado composto adsorvido (MASSCHELEIN, 1992). Lalezary et al. (1986)

verificaram que a presença de coagulantes ou de residuais de cloro afeta

significativamente o processo de adsorção, assim como o tempo e a

intensidade da mistura com o carvão.

Alguns autores verificaram que, quando o carvão é adicionado na

unidade de mistura rápida, a incorporação do carvão ativado em pó às

partículas floculentas é um fator que pode reduzir a taxa de adsorção

(SNOEYINK, 1990). A adição de carvão ativado em pó na captação tem

a vantagem de fornecer um tempo de contato elevado, mas apresenta a

desvantagem de adsorver outros compostos orgânicos que poderiam ser

eventualmente removidos em seqüências de tratamentos que envolvem

coagulação.

A capacidade máxima de adsorção é proporcional à área superficial

dos poros acessíveis ao adsorvato. Um volume relativamente grande de

microporos geralmente corresponde a uma grande área superficial e

uma grande capacidade de adsorção de moléculas pequenas, enquanto

que um grande volume de macroporos está diretamente relacionado

com a capacidade de adsorção de grandes moléculas. Um volume de

poros em uma faixa intermediária (mesoporos) é considerado importante

para o transporte rápido de adsorvatos para os poros pequenos

(SNOEYINK, 1990).

A química da superfície do carvão ativado e as propriedades do

adsorvato também podem afetar a adsorção. A capacidade de adsorção

de uma molécula é função da sua afinidade com a água comparada à

afinidade pelo adsorvente. Segundo Snoeyink (1990), a adsorção em

Carvão Ativado Granular (CAG), por exemplo, geralmente aumenta com

o decréscimo da solubilidade do adsorvato.
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Segundo Masschelein (1992), o pH pode ter efeito significativo nas

características da adsorção. Para muitos compostos poluentes na água,

a capacidade adsortiva aumenta com o decréscimo do valor do pH

(WEBER Jr., 1972; RANDTKE e SNOEYINK, 1983). No caso de bases e

ácidos orgânicos fracos, a afinidade pelo carvão ativado é função

principalmente do pH. Quando o pH está em uma faixa na qual as

moléculas estão sob a forma neutra, a capacidade de adsorção é

relativamente alta. Entretanto, quando o pH está em uma faixa na qual

as espécies estão ionizadas, a afinidade pela água é muito maior e a

capacidade de adsorção do carvão ativado é muito baixa (SNOEYINK,

1990).

A composição inorgânica da água também pode ter um importante

efeito no desempenho da adsorção. Substâncias inorgânicas tais como

ferro, manganês e cálcio podem interferir na adsorção, se eles se

depositarem na superfície do adsorvente. Um pré-tratamento para

remover essas substâncias ou eliminar a supersaturação será necessário

se elas estiverem presentes em grandes quantidades.

A temperatura afeta a taxa de adsorção e a concentração de

equilíbrio. O efeito da temperatura está esquematizado na Figura 10.8.

Normalmente, as reações de adsorção são exotérmicas, portanto a

adsorção aumenta com o decréscimo da temperatura (WEBER JR., 1972).

Entretanto, para curtos períodos de tempo, uma temperatura maior

favorece a adsorção dos compostos (ver Figura 10.8).

Figura 10.8 Esquema do efeito da temperatura (T) na adsorção

(MASSCHELEIN, 1992).
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Figura 10.9 Opções de locação do CAG no tratamento de água (BRADY, 1997).

Características adicionais devem ser verificadas quando do uso de

carvão ativado sob a forma granular, a saber: densidade e umidade do

carvão; distribuição de tamanho dos grãos; tamanho efetivo; coeficiente

de uniformidade; resistência à abrasão; parâmetros de projeto como taxa

de filtração, expansão do meio filtrante e perda de carga; cinética de

adsorção; e possibilidade de regeneração.

O tamanho efetivo das partículas do carvão é um fator importante

Adsorção em Carvão Ativado Granular - CAG

O Carvão Ativado Granular-CAG é geralmente usado sob a forma

de meios filtrantes em tanques ou filtros através dos quais a água

permeia. Quando o CAG é utilizado no tratamento, a superfície dentro

dos poros vai gradualmente sendo coberta com moléculas químicas, até

que o carvão não seja capaz de adsorver novas moléculas. Nesse ponto,

o carvão deve ser retirado, reativado ou substituído por um novo

(BRADY, 1997).

Segundo Brady (1997), existem três opções básicas de localização

do CAG no tratamento convencional de água, são elas: a pré-adsorção,

onde o CAG é colocado antes da unidade de mistura rápida; a pós-

adsorção, em que o CAG é implantado depois da filtração rápida; e a

filtração/adsorção, que é um processo combinado de filtração e adsorção

em CAG. A Figura 10.9 mostra um esquema dessas três opções de locação

do CAG.

A opção mais usual é a pós-adsorção, em que a água já filtrada passa

pelo CAG apenas para remover os compostos orgânicos dissolvidos.
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para determinação da duração das carreiras de filtração. A escolha do

tamanho efetivo das partículas do carvão é efetuada com base na

qualidade da água bruta, pré-tratamento.

Em geral, para um dado pré-tratamento da água bruta e uma dada

taxa de filtração, maior tamanho efetivo permitirá carreiras de filtração

mais longas, mas a taxa de adsorção será menor. O tamanho efetivo do

CAG varia de 0,35 mm a 2,0 mm. O coeficiente de uniformidade para o

CAG usado na filtração/adsorção deve ser menor do que o CAG usado

como pós-adsorção. Um aspecto importante em relação ao coeficiente

de uniformidade é a necessidade de manter o filtro estratificado quando

é realizada a lavagem do meio granular, pois a mistura de grãos saturados

e não saturados compromete a frente de adsorção (saturação) e,

consequentemente, a eficiência da adsorção. A AWWA recomenda que

o coeficiente de uniformidade não exceda 2,1 (AWWA, 2005a).

A regeneração do CAG envolve dois processos consecutivos: a

dessorção da matéria aderida no carvão e a reativação, restaurando, ao

máximo possível, a superfície interna e a estrutura dos poros do carvão.

A regeneração do carvão pode ser biológica, química ou térmica.

A regeneração biológica ocorre sob condições aeróbias, nas quais as

bactérias são capazes de mineralizar a matéria orgânica adsorvida no

carvão. A regeneração química se dá por várias lavagens do carvão com

soluções eluentes específicas para cada tipo de adsorvato. Normalmente

não há necessidade de remover o carvão do filtro para realização desse

procedimento. No método de regeneração térmica faz-se necessário à

transferência do material granular para uma unidade de regeneração.

De forma simplificada, pode-se dizer que, nessa unidade, a água e os

orgânicos voláteis são evaporados, a matéria orgânica adsorvida é

carbonizada, e o carvão é reativado (MASSCHELEIN, 1992; BRADY,

1997).

Moore et al. (2001) verificaram que o CAG reativado alcançou

percentuais de remoção de carbono orgânico total mais elevados do que

o CAG virgem, e foi reutilizado por seis ciclos sem comprometer a sua

eficiência. Esses mesmos autores verificaram uma predominância de

mesoporos no carvão reativado, enquanto esse carvão virgem

apresentava em maioria microporos e poucos mesoporos, explicando a

melhor eficiência do CAG regenerado.

Sabendo-se que o processo de adsorção é reversível, o destino final

do carvão utilizado merece atenção. A exposição à percolação da água

de chuva, por exemplo, através dos resíduos de CAG dispostos no solo
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pode levar à lixiviação dos compostos adsorvidos e possivelmente à

contaminação do solo e da água subterrânea. A melhor solução pode ser

a destruição térmica dos compostos adsorvidos pela regeneração térmica

ou combustão do CAG (SNOEYINK, 1990).

Adsorção em Carvão Ativado em Pó - CAP

A principal diferença do carvão ativado em pó para o carvão ativado

granular é o tamanho das partículas do material. O CAP possui partículas

com no máximo 100mm de tamanho (SNOEYINK, 1990). Normalmente,

65 a 95% do carvão ativado em pó disponível comercialmente passa na

peneira 325 de abertura referente a 0,044mm (BRADY, 1997). A norma

brasileira sobre carvão em pó, EB-2133 (ABNT, 1991a), indica que no

mínimo 90% do carvão ativado em pó deve passar pela peneira 325.

O investimento inicial relativamente baixo e a flexibilidade na

alteração da dosagem aplicada de acordo com as variações na qualidade

da água são as principais vantagens do CAP em relação CAG. Porém, a

impossibilidade de regeneração, a dificuldade de disposição do lodo e a

própria remoção de suas partículas são desvantagens do CAP.

A aplicação do CAP normalmente está associada a situações

emergenciais, devido a sua facilidade de implantação numa estação de

tratamento já construída, como por exemplo, quando a água apresenta

problemas de gosto e odor devidos à presença de algas, que tem

ocorrência sazonal. Quando a presença de poluentes é contínua (ou seja,

não é sazonal) ou apresenta-se em grandes concentrações, recomenda-

se o uso do CAG.

O CAP é adicionado a água, misturado por um período de tempo, e

depois removido juntamente com outras impurezas em suspensão. A

adsorção do adsorvato ocorre enquanto o CAP está em contato com a

água. O CAP é em geral facilmente adicionado ao processo de tratamento

convencional e pode ser removido com o floco na descarga de lodo do

decantador ou durante a lavagem do meio filtrante (BRADY, 1997).

O carvão ativado em pó pode ser adicionado em diferentes pontos

de aplicação, como na captação, em tanques de contato na chegada de

água bruta na estação, na unidade de mistura rápida ou na entrada dos

filtros (Figura 10.10).
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Figura 10.10 Pontos de aplicação do CAP no tratamento convencional:

(a) na captação - início da adutora de água bruta, (b) na chegada de

água bruta na estação, (c) na unidade de mistura rápida e (d) na entrada

dos filtros (SNOEYINK, 1990).

Todos os pontos de aplicação oferecem vantagens e desvantagens,

sendo necessária uma avaliação com base em alguns critérios para sua

escolha: mistura eficiente; tempo de contato suficiente para garantir a

adsorção dos contaminantes; interferência mínima com os demais

produtos químicos utilizados no tratamento; e nenhuma alteração

prejudicial à qualidade final da água (SNOEYINK, 1990).

A adição do CAP na captação tem a vantagem de favorecer um longo

tempo de contato, mas em geral todos os pontos de aplicação antes da

unidade de mistura rápida levam a um consumo maior de carvão, pois

algumas impurezas que poderiam ser removidas pela coagulação,

floculação e sedimentação poderão ser adsorvidas no carvão (competição
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com o adsorvato de interesse). A aplicação do CAP na mistura rápida

favorece uma excelente mistura e um tempo de contato razoável com a

água a ser tratada, contudo há possibilidade de interferência do

coagulante no processo de adsorção. Quando o CAP é adicionado antes

dos filtros há um uso mais eficiente do carvão uma vez que a competição

entre o adsorvato de interesse e demais impurezas é minimizado,

entretanto pode haver passagem do carvão através do meio filtrante,

comprometendo a qualidade da água filtrada, e/ou sobrecarga de sólidos

no filtro, reduzindo a duração da carreira de filtração.

Equipamentos de “jarteste” podem ser utilizados para determinar

a dosagem de CAP necessária para alcançar a remoção desejada de um

dado composto no tratamento de água. Além disso, a dosagem mínima

de CAP pode ser estimada pela Equação 10.6, na qual q
e

 é calculada a

partir do residual desejado C
e

 e das constantes experimentais K e n

obtidas com base na isoterma de Freundlich.

(Equação 10.6)

Na Equação 10.6, C
0

 é a concentração inicial da substância a ser

adsorvida, os demais parâmetros já foram definidos. Importante

observar que no uso dessa equação não se considera o efeito de

competição entre a substância de interesse e outras impurezas presentes

na água. Por essa razão, essa concentração é considerada a dosagem

mínima.

Os resíduos de CAP, assim como os de CAG, podem estar sujeitos a

problemas de lixiviação dos compostos adsorvidos se forem dispostos

sobre o solo. Além disso, problemas estéticos associados à cor preta do

lodo são observados quando os resíduos são descarregados em corpos

receptores de água (SNOEYINK, 1990).

Uso de Carvão Ativado na Remoção de Cianotoxinas

A experiência internacional

Os trabalhos que envolvem a adsorção em carvão ativado indicam

que tanto o CAP quanto o CAG são eficientes na remoção de diferentes

toxinas de cianobactérias. A utilização do carvão ativado no tratamento

de água tem apresentado elevados níveis de remoção e até mesmo a
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remoção total de cianotoxinas, quando empregado isoladamente ou de

forma complementar ao tratamento convencional. Cabe ressaltar que a

maioria dos estudos que envolvem a remoção cianotoxinas da água por

carvão ativado foi realizada para as microcistinas e que há poucos estudos

a respeito das saxitoxinas e outras cianotoxinas.

Vários autores (KEIJOLA et al. (1988); HIMBERG et al., 1989; HART

et al., 1998; CHOW et al., 1999, entre outros) destacam que as seqüências

de tratamento de água que envolvem coagulação química, entre elas o

tratamento convencional (coagulação-floculação-sedimentação-filtração)

não são efetivos na remoção das cianotoxinas dissolvidas (cianotoxinas

extracelulares), apesar de serem eficientes na remoção de células viáveis

de cianobactérias (cianotoxina intracelular). Entretanto, esses autores

verificaram que os processos de tratamento que envolvem a filtração

com carvão ativado e a ozonização foram os mais efetivos na remoção

dessas toxinas.

Keijola et al. (1988), utilizando filtros de CAG em escala de

laboratório, relatam a completa remoção de hepatotoxinas produzidas

por espécies dos gêneros Microcystis e Oscillatoria e que a remoção da

neurotoxina anatoxina-a, produzida pela Anabaena flos-aquae, foi acima

de 90%. Esses mesmos autores realizaram experimentos adicionando

CAP na etapa de coagulação. Os melhores resultados de remoção de

microcistinas (>90%) foram obtidos quando a dosagem de CAP foi de 20

mg/L. Dosagens de 100 e 200 mg/L de carvão removeram completamente

as toxinas. Nesses experimentos em escala piloto, a concentração inicial

da toxina era de 50 µg/L, a partir de floração fresca. Quando se utilizou

material congelado, a concentração inicial de toxinas era de 15 µg/L.

A partir de dados obtidos em experimentos em escala piloto,

Falconer et al. (1989) relatam que o carvão ativado, tanto em pó quanto

granular, foi capaz de remover totalmente as toxinas liberadas a partir

de florações de Microcystis aeruginosa e Anabaena circinalis. Também

removeu os odores associados à floração dessas cianobactérias e

melhorou o sabor da água. Por outro lado, Bruchet et al. (1998), em testes

com águas naturais, verificaram remoções entre 49 e 63% de

microscitina-LR por meio da adsorção em CAG, e esses valores baixos

de remoção são explicados pela presença de 5,0 a 6,5 mg/L de carbono

orgânico dissolvido nas águas testadas. Esses trabalhos não indicam,

contudo, as concentrações iniciais presentes na água avaliada.

A adsorção de microcistina-LR por oito diferentes CAPs foi avaliada

por Donati et al. (1994). A concentração inicial de microcistina-LR usada
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para determinação de todas as isotermas de adsorção foi de 2,5 mg/L.

Os resultados obtidos por esses autores mostram que os dois carvões

de madeira avaliados foram claramente os mais efetivos, adsorvendo

280 e 220 mg de microcistina LR/mg de carvão. Os três CAPs a base de

hulha, apesar de, entre os carvões estudados, apresentarem os resultados

mais próximos aos CAPs mais efetivos, só adsorveram entre 70 e 116 µg

de microcistina LR/mg de carvão. Os carvões menos efetivos foram os

dois derivados do coco, adsorvendo 40 e 20 µg de microcistina LR/mg e

o carvão produzido a partir de turfa, que também só adsorveu 20 µg de

microcistina LR/mg. Os autores destacam que as diferenças nas

capacidades adsortivas se devem ao volume de mesoporos em cada

carvão. Para os carvões de madeira, os mais efetivos, os volumes de

mesoporos eram de 0,49 e 0,27 cm
3
/g, enquanto para os carvões menos

efetivos os valores variaram de 0,19 a 0,02 cm
3
/g.

Segundo Donati et al. (1994), o carvão de madeira possui grande

volume de microporos e mesoporos, o carvão a base de coco e turfa têm

baixo volume de mesoporos e o carvão feito de hulha está nesse

intervalo. O carvão ativado derivado da madeira tem um sistema de

poros aproximadamente paralelos, enquanto que o carvão de hulha

possui uma rede aleatória de poros. A diferença na estrutura e

distribuição dos poros resulta em diferentes propriedades de adsorção.

Entretanto, um carvão de hulha pode possuir um volume de microporos

e mesoporos relativamente alto quando comparado a um outro carvão a

base de hulha em função do modo de ativação. Assim a estrutura interna

do carvão e sua distribuição de poros dependem tanto do material de

fabricação quanto do modo de ativação.

Nos estudos de Donati et al. (1994), não foi observada correlação

entre a área superficial BET, ou o número de iodo, com a capacidade de

cada carvão adsorver a microcistina-LR, o que sugere que nenhum dos

dois parâmetros é útil na avaliação da capacidade do carvão adsorver a

microcistina-LR. Embora o número de fenol tenha mostrado uma

tendência similar à adsorção da microcistina-LR, uma clara correlação

também não foi evidente.

O tamanho relativo da molécula de microcistina-LR e dos poros de

carvão parece ser o fator dominante na adsorção dessa toxina. Contudo,

outros fatores como a carga e a natureza dos grupos funcionais do

adsorvato são também conhecidas por influenciar o processo de adsorção

(DONATI et al., 1994).

Segundo Pendleton et al. (2001), todos os processos de tratamento
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de água envolvem adsorção competitiva entre o adsorvato de interesse

e muitas outras espécies dissolvidas. O efeito competitivo da matéria

orgânica natural no carvão ativado provoca uma redução na capacidade

de adsorção do carvão pela microcistina-LR (LAMBERT et al., 1996).

Nos experimentos de Donati et al. (1994), a competição fica clara

quando são comparados os resultados obtidos quando a microcistina

era dissolvida em água Milli-Q e em água do rio Murray (Austrália).

Para microcistina dissolvida em água Milli-Q, esses autores relatam

que para dosagens de 10 mg/L de um carvão de madeira e de 30 mg/L

para um outro a base de hulha, a remoção de microcistina-LR, após 3h,

foi de 58% e 33%, respectivamente. Quando a microcistina foi dissolvida

na água do rio, para as mesmas dosagens de carvão, os resultados de

remoção foram 37% para o carvão de madeira e 19% para o fabricado a

partir da hulha. O decréscimo na taxa de adsorção de microcistina-LR

na água do rio comparada a água Milli-Q deve-se à competição com os

orgânicos naturais pelos sítios de adsorção.

Lambert et al. (1996) utilizaram duas estações de tratamento de água

(ETAs) envolvendo tratamento convencional com carvão ativado para

avaliar a remoção de microcistina em escala real. Uma ETA era dotada

de filtração em CAG e a outra utilizava CAP no processo. Os autores

destacam que ambas as ETAs não foram capazes de remover totalmente

a microcistina-LR, apresentando concentrações residuais facilmente

detectáveis na água tratada. Esses autores verificaram ainda que o maior

percentual de remoção foi obtido quanto maior era a concentração da

toxina presente na água bruta.

Nessas instalações de tratamento, a filtração com CAG e aplicação

de CAP promoveu a redução de mais de 80% da concentração de

microcistinas presente na água bruta, exceto quando os níveis de toxinas

na água bruta estavam abaixo de 0,5 µg/L (LAMBERT et al., 1996).

Segundo Pendleton et al. (2001), para a adsorção de microcistina-

LR, é importante considerar, primeiro, que a microcistina-LR é uma

molécula grande (cerca de 1 KDa) e, segundo, que ela é um agregado de

aminoácidos complexo apresentando características hidrofóbicas em

solução aquosa. Conseqüentemente, a correta seleção do carvão ativado

para remoção da microcistina-LR de uma solução aquosa, antes de

qualquer medida de adsorção, requer uma avaliação dessas duas

propriedades, combinadas a um conhecimento detalhado das

propriedades físicas do adsorvente e da sua superfície química.

Ainda segundo Pendleton et al (2001), a superfície e o volume inicial
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de microporos não influenciaram na quantidade de microcistina-LR

adsorvida de uma solução aquosa. Entretanto, para alcançar a remoção

efetiva de microcistina-LR de uma solução aquosa, a combinação dos

volumes de microporos secundários e mesoporos deve ser considerada

como o principal critério para a seleção do adsorvente. Conclusão similar

à obtida por Donati et al. (1994).

Cook e Newcombe (2002) avaliaram a eficiência de dois CAPs, carvão

A (de madeira, ativado quimicamente) e o carvão B (de hulha, ativado a

vapor), na remoção de quatro variantes de microcistinas. A facilidade

de remoção, independentemente do carvão avaliado, foi maior para a

microcistina-RR, seguido da microcistina-YR e da microcistina-LR. A

microcistina-LA foi a variante mais difícil de ser removida, como pode

ser observados na Figura 10.11. Esse resultado sugere que é necessário

o conhecimento das variantes presentes na água bruta para determinar

de maneira apropriada à dosagem de CAP que garanta o sucesso do

tratamento da água.

Os autores desse trabalho sugerem ainda que as diferenças na

adsorção são provavelmente devido à conformação ou ao tamanho das

moléculas de microcistina na solução e a interação entre a molécula da

toxina e a superfície do carvão ativado. Como esses fatores afetam a

adsorção deve estar relacionado aos grupamentos funcionais que

caracterizam cada dessas variantes da microcistina. Na Figura 10.11,

observa-se que o carvão B, de hulha, foi mais eficiente que o carvão A,

de madeira, na remoção de todas as variantes e, além disso, o carvão A

parece ser mais sensível às diferenças dos grupos funcionais das

variantes de microcistinas (valor muito baixo de remoção de m-LA).

Importante mencionar que o comportamento dos carvões no trabalho

de Cook e Newcombe (2002) foi diferente do relatado por Donati et al.

(1994), no qual os carvões de madeira foram os que apresentaram maior

capacidade adsortiva de microcistina LR.

Conforme já mencionado, há uma predominância dos estudos

envolvendo os processos de tratamento de água por carvão ativado para

a remoção de microcistinas e uma carência em relação a outras

cianotoxinas.
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Figura 10.11 Porcentagem de remoção de quatro variantes de microcistinas

para o carvão A e o carvão B (COOK e NEWCOMBE, 2002).

Newcombe e Nicholson (2002) estudaram várias opções de

tratamento para remoção de saxitoxinas. Segundo esses autores, tanto

o carvão ativado em pó quanto o granular foram capazes de remover

diferentes variantes de saxitoxinas. Como mostra a Figura 10.12, os

autores avaliaram a remoção de uma mistura de cinco variantes de

saxitoxinas por cinco diferentes carvões ativados em pó (AC1, AC2, AC3,

AC4 e AC5) e um carvão ativado granular.

Figura 10.12 Percentual de remoção: (a) saxitoxinas por cinco CAPs e (b) saxitoxinas

por CAG durante seis meses de investigação (NEWCOMBE e NICHOLSON, 2002).
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Na Figura 10.12(a) são apresentados os resultados de remoção para

os cinco carvões ativados em pó. Nos experimentos foram utilizados um

tempo de contato de 1h e uma dosagem de carvão de 30 mg/L. Entretanto,

não há a informação de qual era a concentração inicial dessas toxinas

na água. A adsorção dos compostos decresce como: STX>GTX>C-toxina.

O tamanho das moléculas desses compostos segue uma tendência

contrária, STX<GTX<C, e provavelmente o tamanho do composto, o

volume e distribuição dos poros no carvão ativado representam um

importante papel na adsorção.

A Figura 10.12(b) mostra os resultados de remoção de saxitoxinas

pelo CAG, com características do carvão AC1, durante seis meses de

investigação em laboratório (experimento1: Novembro de 1999,

experimento 2: Dezembro de 1999 e experimento 3: Abril de 2000). Após

seis meses de utilização a remoção global foi de aproximadamente 70%,

considerada ainda satisfatória, ou seja, o carvão ainda não se

apresentava saturado.

Diferentemente de Donati et al. (1994), que verificaram correlação

entre os melhores resultados na remoção de microcistinas para os

carvões com maior quantidade de mesoporos, Newcombe e Nicholson

(2004) relatam que carvões microporosos, tais como carvões a base de

hulha e casca de coco são mais recomendados no que diz respeito à

adsorção de saxitoxinas (STX e GTX), tanto na forma de CAP como CAG.

Hoeger et al. (2004) avaliaram a remoção de células de M. aeruginosa,

A. circinalis e C. raciborskii e respectivas toxinas, microcistinas,

saxitoxinas e cilindrospermopsinas, em duas estações de tratamento

de água, onde havia aplicação opcional de PAC. A remoção de saxitoxinas

foi de 40% para floculação e 60% para floculação/filtração, onde

concentrações dessa toxina dissolvida na água bruta eram de 15 e 17 µg/

L, respectivamente.

Em experimentos em escala de laboratório, Orr et al. (2004)

avaliaram a remoção de saxitoxinas por ozônio, CAG e peróxido de

hidrogênio. Extratos de saxitoxinas obtidos da A. circinalis foram

adicionados à água de um reservatório para se obter uma concentração

de 30 µg/L (STX equivalente). Uma coluna foi preenchida com CAG para

promover um tempo de contato de leito vazio de 15 minutos. O CAG

removeu completamente as saxitoxinas mais potentes, STX, dc-STX,

GTX-2/3, além da menos potente das variantes, a GTX-5. Remoção de

94 a 100% foi obtida para a variante que se acreditou ser a dcGTX-2/3

no cromatograma. Entretanto, o CAG apresentou eficiência entre 56%
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e 74% para as C-toxinas, sendo mais efetivo (74%) na ausência de ozônio.

Importante destacar que os percentuais de remoção indicados pelos

autores baseiam não em concentrações de cada variante de saxitoxinas

e sim nas áreas dos picos do cromatograma.

Como Jones e Negri (1997) mostraram que a saxitoxina mais potente,

dcGTX, deriva espontaneamente da C-toxina em pH neutro e em água

sob condições não estéreis, condições em que foram realizados os

experimentos de Orr et al. (2004), sugere-se que o processo de

tratamento precisa ser otimizado para a completa remoção do residual

das C-toxinas, ou permitir a degradação natural das C-toxinas e dcGTXs.

Isso pode ser alcançado com o aumento do tempo de contato no leito do

carvão ou pela seleção de um carvão diferente (ORR et al., 2004).

A Experiência Brasileira e a Contribuição do PROSAB

Não são muitos os trabalhos publicados no Brasil que abordam o

uso do CAP e do CAG no tratamento de água para consumo humano. No

que se refere à remoção de compostos oriundos da lise de microalgas e

cianobactérias, há alguns poucos estudos sobre o uso de carvão ativado

para remoção de gosto e odor associado à presença de MIB e geosmina

e mais recentemente trabalhos voltados para remoção de cianotoxinas.

Esses últimos praticamente todos envolvem resultados de pesquisas

desenvolvidas no escopo do Edital 4 do Prosab.

No Prosab 4, cinco instituições de ensino e pesquisa desenvolveram

experimentos no tema remoção de cianotoxinas em carvão ativado, foram

elas: o Departamento de Hidráulica e Saneamento da Escola de

Engenharia de São Carlos da USP (DHS-EESC/USP), o Departamento

de Engenharia Civil e Ambiental da UnB (ENC/UnB), o Departamento

de Engenharia Civil da UNESP – Ilha Solteira (DEC/UNESP), o

Departamento de Engenharia Sanitária e Ambiental da Universidade

Federal de Minas Gerais (DESA/UFMG) e o Instituto de Pesquisas

Hidráulicas da Universidade Federal do Rio Grande do Sul (IPH/

UFRGS).

Todas as instituições trabalharam tendo como objetivo geral avaliar

a capacidade adsortiva de carvões ativados produzidos no Brasil com

relação à remoção de dois grupos de cianotoxinas, as microcistinas e as

saxitoxinas. A maioria dos experimentos foi voltada para a avaliação do

carvão ativado em pó, CAP, pelo seu maior uso no Brasil, porém

experimentos também foram realizados com a utilização de filtros de
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carvão ativado granular, CAG, complementando a dupla filtração em

pedregulho e areia e a filtração lenta.

Nesse capítulo são apresentados as metodologias e resultados rela-

tivos à avaliação de diferentes CAP. De um modo geral tanto a metodolo-

gia como os resultados são apresentados de forma detalhada para que

possam ser reproduzidos nas companhias de saneamento em situações es-

pecificas de uso do CAP. Já os resultados obtidos pela EESC/USP e pelo

DEC/UNESP com o uso do CAG, para melhor compreensão dos mesmos,

serão, respectivamente, apresentados nos Capítulos 6 e 7, juntamente com

os resultados das seqüências de tratamento a que estão associados.

Desenvolvimento experimental

Para determinar a capacidade adsortiva de cada amostra de CAP

avaliada, foram obtidos dados de remoção de cianotoxinas e traçadas

isotermas de adsorção. Para tal foi utilizada a metodologia proposta

pela norma D3860-98 da American Society for Testing and Materials -

ASTM (2000). A Figura 10.13 mostra um esquema do procedimento para

os experimentos de determinação da capacidade adsortiva dos carvões.

Essa metodologia foi utilizada por todas as instituições que estudaram

carvão ativado.

Basicamente o experimento consiste em adicionar dosagens

crescentes de CAP em água contendo a cianotoxina dissolvida em estudo.

Após um tempo “t” de contato, em que o carvão adicionado deve ser

mantido em suspensão homogênea, o carvão é separado por meio de

filtração em membrana (0,45 µm ou 0,22 µm) para total separação do

carvão. Na água filtrada é então determinada a concentração residual

(Ce
i

) da ciantoxina ou do adsorvato em estudo.

No caso dos experimentos realizados no Prosab, a água de estudo

era preparada diluindo-se extratos oriundos da lise de células cultivadas

de Microcystis aeruginosa e Cylindrospermopsis raciborskii produtoras,

respectivamente, de microcistinas e saxitoxinas.
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Figura 10.13 Esquema do procedimento utilizado nos experimentos para

determinação da capacidade adsortiva dos CAPs.

O tempo de contato recomendado pela ASTM (2000) é de 2 horas,

entretanto esse tempo pode ser distinto, considerando-se o tempo

disponível para efetiva adsorção da no sistema de tratamento, o que,

por sua vez, depende do ponto de adição do CAP (ver Figura 10.10),

como discutido no item sobre ADSORÇÃO EM CARVÃO ATIVADO EM

PÓ –CAP.

De posse das informações das dosagens de CAP (D
i
) utilizadas,

expressa em mg/L, e das concentrações inicial (C
o
) e residuais (C

ei
) de

cianotoxina, expressas em µg/L, para cada dosagem, se extrai a massa

de cianotoxina adsorvida por unidade de carvão ativado (q
ei
, em µg de

cianotoxina/mg de CAP), conforme a Equação 10.7.

(Equação 10.7)

A partir dos resultados obtidos podem então ser traçadas as

isotermas tanto para o modelo de Freundlich, como para o modelo de

Langmuir. Importante lembrar que a partir da comparação de isotermas

de diferentes CAPs é possível identificar o CAP mais apropriado para

uma determinada água e uma determinada cianotoxina.

Para construção da isoterma de Freundlich, calculam-se os
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Figura 10.14 Exemplo de uma isoterma de adsorção segundo a equação de Freundlich.

A capacidade máxima de adsorção do carvão ativado, q
e,max

,é o valor

de q
e

 correspondente à concentração inicial no eixo das concentrações

residuais de equilíbrio (C
e

). Sendo assim é possível obter o q
e,máx

 ao se

traçar uma linha vertical reta do ponto Log C
o

 na abscissa até a interseção

com a isoterma, e depois fazer a leitura correspondente a esse ponto na

ordenada (q
e,máx

).

A partir da Figura 10.14, que representa a Equação 10.3, da inclinação

da reta obtém-se o valor de 1/n, e, do ponto onde o log C
e

 é nulo, obtém-

se o valor do log K. As constantes K e n fornecem informações do processo

de adsorção.

Conforme relatado por Masschelein (1992), os dados experimentais

de adsorção em fase líquida são mais bem ajustados à isoterma de

Freundlich. E esse é também o modelo de isoterma adotado pela norma

D3860-98 da ASTM (2000). Contudo, a partir dos mesmos dados, também

é possível verificar a aderência (ajuste) dos dados experimentais à

isoterma de Langmuir.

A isoterma de Langmuir pode ser construída a partir da sua equação

linearizada (Equação 10.5) traçando-se um gráfico, onde os valores da

abscissa correspondem 1/C
e

 e os da ordenada a 1/q
e

 (Figura 10.15).

logaritmos da concentração residual (C
ei

) e da massa de cianotoxina por

unidade de carvão (q
ei

). Com base na equação linearizada da isoterma

de Freundlich (Equação 10.3), na abscissa do gráfico lança-se o valor do

logaritmo da concentração residual de cianotoxina, log C
ei

, e na

ordenada, logaritmo de q
e

 (Figura 10.14).
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Figura 10.15 Exemplo de uma isoterma de adsorção segundo

a equação de Langmuir.

A capacidade adsortiva máxima pode então ser obtida pelo inverso

do ponto na ordenada da reta da qual a abscissa é nula.

Para permitir uma melhor interpretação dos dados relativos às

isotermas, cada amostra de carvão ativado foi caracterizada em relação

a vários parâmetros, a saber:

• Número de iodo (NI);

• Índice de azul de metileno (IAM);

• Superfície BET e distribuição de tamanho dos poros;

• Densidade;

• Distribuição granulométrica.

Foram também tiradas fotografias em microscópio eletrônico

varredura (MEV) para observar a superfície dos carvões. Nos itens que

se seguem os métodos utilizados para determinação de alguns desses

parâmetros são descritos.

Determinação do número de iodo (NI)
A molécula de iodo é facilmente adsorvida no carvão ativado devido

a seu pequeno tamanho (aproximadamente 0,27 nm) permitindo a

penetração em microporos, os quais possuem diâmetros menores que 2

nm (BAÇAOUI et al., 2001). Dessa forma, o número de iodo é muitas

vezes usado como um índice representativo da quantidade de microporos

presentes na amostra de carvão.

A determinação do número de iodo foi realizada de acordo com a

norma MB-3410 (NBR-12073) da ABNT (1991b) para ensaios com carvão
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ativado em pó. O método baseia-se na obtenção da quantidade de iodo

removida por meio da adsorção no carvão ativado em pó. A quantidade

de iodo adsorvida é obtida a partir da medida do residual de iodo após

um determinado tempo de contato com o carvão ativado. O iodo residual

é determinado por meio de titulação com uma solução de tiossulfato de

sódio e auxílio de uma solução indicadora de amido.

Determinação do índice de azul de metileno (IAM)
A molécula de azul de metileno possui no mínimo 0,8 nm de seção

transversal, e estima-se que, para que essa molécula possa penetrar e

adsorver, o diâmetro do poro do carvão tenha no mínimo 1,3 nm

(BAÇAOUI et al., 2001). Com isso, microporos de maior dimensão seriam

capazes de adsorver as moléculas de azul de metileno, mas essas

moléculas são, em sua maioria, facilmente adsorvidas em mesoporos

(YENISOY-KARAKAS et al., 2004). Dessa forma, a mesoporosidade do

carvão ativado pode ser avaliada pela adsorção do azul de metileno.

A determinação do índice de azul de metileno do carvão ativado em

pó baseou-se na norma japonesa (Japanese Industrial Standard) JIS K

1474 (1991) para testes com carvão ativado.

O ensaio para determinar o índice de azul de metileno do carvão

ativado consiste em adicionar uma solução de azul de metileno com

concentração conhecida a uma massa específica de carvão ativado e

mantê-la sob agitação por um dado tempo. Após esse tempo de contato,

o material é filtrado e procede-se à medida do residual de azul de

metileno na solução por meio da leitura da absorbância a 665 nm em

espectrofotômetro. A concentração de azul de metileno é determinada

utilizando-se uma curva de calibração.

Determinação da área superficial BET e da distribuição de
tamanho dos poros

A adsorção de gases apresenta-se como uma técnica utilizada para

caracterizar os principais parâmetros de porosidade de um sólido, que

são a área superficial e a distribuição de tamanho de poros (TEIXEIRA

et al., 2001).

A adsorção de nitrogênio à temperatura de 77 K permite a construção

de isotermas de adsorção e dessorção gasosa (ver Figuras 10.1 e 10.3),

das quais se podem extrair informações como a área superficial, volume

dos poros e distribuição do tamanho dos poros (YENISOY-KARAKAS

et al., 2004; TEIXEIRA, 2001). Quando um sólido finamente dividido é
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colocado em contato com um gás em um sistema fechado, ocorre a

diminuição progressiva da pressão parcial deste gás e um aumento na

massa do sólido.

A análise da área superficial BET e da distribuição de tamanho dos

poros das amostras de carvão necessita de equipamentos específico, a

exemplo do Autosorb (Quantachrome Corporation), que se baseia na

técnica de adsorção de nitrogênio a 77 K.

Resultados obtidos no Prosab
Onze amostras de carvões em pó, preparados a partir de diferentes

matérias primas, foram avaliadas. Essas amostras foram cedidas por

diferentes fabricantes brasileiros, representando um largo espectro da

produção nacional.

Das onze amostras analisadas, sete eram de origem vegetal, mais

comumente produzido no Brasil, 3 eram de origem mineral, e 1 de origem

animal. Esse espectro cobriu uma gama de 5 matérias primas distintas.

Tabela 10.2 Valores de Número de iodo determinados para os diferentes

carvões avaliados

As Tabelas 10.2, 10.3, 10.4 apresentam os resultados da

caracterização quanto aos parâmetros número de iodo, índice de azul

de metileno e superfície BET e distribuição de tamanho dos poros,

respectivamente. Nem todos os parâmetros foram determinados para

todas as amostras em função da disponibilidade de equipamentos nas

diferentes instituições.

Dos valores apresentados na Tabela 10.2, observa-se que os carvões

ativados produzidos a partir de matéria prima vegetal apresentam, em
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geral, um número de iodo (NI) mais elevado que os demais, atendendo o

valor mínimo indicado pela EB-2133 (ABNT, 1991a). Comportamento

similar é observado com relação aos valores de índice de azul de metileno

(IAM) apresentados na Tabela 10.3, ou seja, os carvões de origem vegetal

apresentam também maiores valores de IAM.

Tabela 10.3 Valores do Índice de azul de metileno determinados para

os diferentes carvões avaliados

Comparando os valores do número de iodo com os valores do índice

de azul de metileno para os carvões analisados (ver Tabelas 10.2 e 10.3

e Figura 10.16), verifica-se a similaridade de comportamento entre o

número de iodo e o índice de azul de metileno, ou seja, quando o valor

do NI aumentou, comparando-se um CAP com outro, o IAM também

aumentou. Um estudo de correlação entre esses valores revela um

coeficiente de correlação praticamente igual a 1 (um), sugerindo que

para o caso dos carvões avaliados esses índices não provêem informações

complementares.

Figura 10.16 Comparação entre os valores do número de iodo e índice de azul de

metileno para os carvões estudados, obtidos (a) pela EESC/USP e (b) ENC/UnB.
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Tabela 10.4 Superfície BET e distribuição de tamanho dos poros

Analisando-se a Tabela 10.4, é possível observar que

percentualmente o volume de microporos varia na faixa de 58 a 84% do

volume total de poros no caso dos carvões fabricados a partir de matéria

prima vegetal, enquanto no caso dos carvões de origem mineral e animal

a faixa de variação foi de 16 a 50%. Apesar dessas diferenças percentuais,

é possível verificar que em termos de volume absoluto, alguns carvões

de origem não vegetal apresentam volumes de mesoporos bastante

elevados e comparáveis aos carvões de origem vegetal. Essa

característica é importante na remoção de moléculas de maior tamanho.

Comparando as características obtidas por diferentes instituições

participantes do Prosab para um carvão de um determinado fabricante,

observa-se que, embora da mesma ordem de grandeza, os valores

absolutos não são similares. Tomando como exemplo os valores de

número de iodo dos CAPs VEG 1 e VEG 3, observa-se que há diferenças

nos valores de até  172 mg/g e 156 mg/g, respectivamente. Essa diferença

de valores está associada, entre outros fatores, ao lote do produto.

O conhecimento e o controle das características dos carvões são de

fundamental importância para garantir a eficiência de remoção do

mesmo e minimização da dosagem e custos. Dessa forma, a empresa

responsável pelo tratamento de água deve ter procedimentos de controle

de qualidade bem determinados, fazendo exigências claras durante o

processo de licitação para fornecimento do produto.

A Tabela 10.5 mostra as características mínimas que um carvão

ativado em pó deve atender para ser utilizado no tratamento de água

para abastecimento segundo a normatização brasileira e americana.
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Tabela 10.5 Características mínimas para uso de CAP no

tratamento de água para abastecimento.

Como se pode observar, com exceção do número de iodo os demais

limites são idênticos nas duas normatizações. Também em ambas as

Normas ressalta-se que o CAP não deve conter impurezas em quantidade

capaz de produzir efeitos nocivos à saúde do consumidor que fará uso

da água tratada com CAP. Importante destacar que as Normas também

apresentam recomendações relativas à embalagem do produto,

transporte e armazenamento.

Essas características são ditas mínimas porque o comprador pode

(e deve) exigir em documento legal (por exemplo, Edital de Licitação)

ensaios adicionais como os de capacidade adsortiva em relação ao

adsorvato de interesse (contaminante), descrito anteriormente, ou ainda

outros ensaios de caracterização, como o IAM ou a superfície BET/

distribuição de poros, também previamente descritos. Obviamente, faz-

se necessário permitir tempo adequado para realização dessas análises

complementares e não rotineiras para o lote a ser entregue.

Resultados dos experimentos com Microcistinas

Experimentos para avaliar a adsorção de microcistinas por carvões

ativados em pó produzidos no Brasil foram realizados na EESC/USP

(KURODA et al., 2005), no IPH/UFRGS (PROSAB, 2005) e na UnB

(Brasil, 2004). As Figuras 10.17, 10.18 e 10.19 apresentam os resultados

obtidos em cada instituição. Nessas Figuras os resultados são

representados sob forma de isotermas de adsorção segundo a

metodologia da ASTM (ASTM, 2000), ou seja, segundo modelo lineazirado

de Freundlich. As equações das diferentes isotermas são apresentadas

na Tabela 10.5, onde se encontram também explicitados os valores das

constantes características K e n, além dos coeficientes de ajuste das

equações aos pontos experimentais, R
2

. Aqui é importante lembrar que



Cap. 10  Remoção de Cianotoxinas por Adsorção em Carvão Ativado 449

Figura 10.17 Isortermas de adsorção de microcistinas obtidas

pela EESC/USP

Figura 10.18 Isortermas de adsorção de microcistinas obtidas pelo IPH/UFRGS
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Figura 10.19  Isortermas de adsorção de microcistinas obtidas pelo ENC/UnB.

Tabela 10.6 Equações das isotermas de adsorção de microcistinas obtidas

pela EESC/USP, IPH/UFRGS e ENC/UnB

Analisando a Tabela 10.6 e as isotermas mostradas nas Figuras

10.17, 10.18 e 10.19, verifica-se que para cerca de metade dos CAPs

avaliados o ajuste dos pontos experimentais ao modelo de Freundlich

não foi bom, ou seja, os valores de R
2

 se distanciam de 1, que indica o

ajuste ideal. Esse distanciamento pode ser explicado pelo fato de que

nos experimentos realizados não foi utilizada microcistina purificada

e sim a produto da lise de células de Microcystis areuginosa, que
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posteriormente foi diluído em água destilada. Dessa forma a água

utilizada para determinação das isotermas, além das microcistinas,

continha outros compostos orgânicos de origem intracelular. Esses

compostos, portanto, estão competindo com as microcistinas pelos sítios

de adsorção no carvão ativado.

Do ponto de vista prático, a situação estudada se aproxima mais de

uma situação real, pois água bruta aduzida de um lago eutrofizado com

presença de cianobactérias tóxicas, muito provavelmente, conterá, além

de cianotoxinas, outros compostos orgânicos de origem intracelular

liberados com a lise das células, como também compostos orgânicos de

outras origens. O fato de vários dos coeficientes de ajustes apresentarem

valores baixos indica que os valores de q
e,max

 obtidos devem ser tomados

como valores indicativos e não devem ser utilizados para estimar a

dosagem a ser adicionada em uma situação real.

De fato, as Figuras 10.17, 10.18 e 10.19 e a Tabela 10.6 revelam a

importância de se realizar experimentos de adsorção específicos para

cada água bruta, bem como a necessidade de se buscar o carvão ativado

mais apropriado para remover um determinado composto de uma

determinada água bruta. Como pode ser visto na Tabela 10.5, mesmo

utilizando-se CAP produzido por um mesmo fabricante e uma água de

estudo similar, as diferentes instituições do Prosab obtiveram valores

de K, n e q
e,max

 distintos. A explicação para essas diferenças pode estar

associada a aspectos práticos tais como a variação das características

do carvão em um lote específico do produto, a armazenagem, a

preparação da suspensão e equipamentos de dosagem, etc. Esses aspectos

de grande relevância no uso cotidiano do carvão ativado devem ser

cuidadosamente observados e controlados pelas companhias de

saneamento durante a aquisição do material, seu transporte,

armazenamento e procedimentos de dosagem, como forma de garantir

a maior eficiência do processo.

Para entender quais as características que melhor expressam o

potencial de um determinado carvão ativado adsorver microcistina, é

importante que se verifique a correlação entre as características do

carvão e as grandezas que expressam a capacidade adsortiva do carvão,

K e q
e,max

. A partir dos dados obtidos pela UnB no escopo do Prosab,

verificou-se que os valores de K e q
e,max

 apresentam melhor correlação

com o somatório dos volumes de microporos secundários, mesoporos e

macroporos de cada carvão estudado. A correlação entre os valores de

K e q
e,max

 e os valores da superfície BET, do NI e do IAM, foi baixa, com
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valores de coeficiente de correlação inferiores a 0,6. Esses resultados

estão em acordo com os resultados obtidos por Donati et al. (1994) e

Pendleton et al. (2001), desenvolvidos com carvões produzidos em outros

países, que atribuem a maior capacidade adsortiva de carvões com maior

volume de microporos secundários, mesoporos e macroproros ao

tamanho da molécula das microcistinas.

Comparando os dados obtidos no Prosab com os relatados por Donati

et al. (1994), verifica-se que os valores de capacidade adsortiva obtidos

no Prosab são inferiores. Entretanto é preciso ressaltar algumas

diferenças importantes entre os experimentos. Donati et al. (1994)

realizaram experimentos com microcistina purificada, elevada

concentração inicial de microcistina LR (2,5 mg/L) e tempos de contato

de 72 a 96 horas. Nos experimentos realizados no escopo do Prosab foi

utilizado água contendo produto da lise celular, ou seja, contendo

microcistinas e outros compostos orgânicos intracelulares que

competem na adsorção, foram utilizadas concentrações de microcistinas

inferiores a 200 mg/L e tempos de contato de 2 horas

É importante chamar atenção particular para a questão do Número

de Iodo, característica mais comumente utilizada para caracterizar o

potencial de adsorção do carvão ativado e cujo valor é recomendado em

Norma. Para exemplificar a baixa correlação entre o número de iodo e a

capacidade adsortiva do carvão em relação a microcistinas a Tabela 10.6

são mostradas algumas características de dois carvões que apresentam

valores de NI bastante diferentes, o ANI 1 e o VEG 7.

Tabela 10.7 – Comparação das características dos CAPs ANI 1 e VEG 7

Poros – Volume (cm
3
/g)Matéria Prima

Especificação

NI

(mg/g)

Sup BET

(m
2
/g) Total �Msec,Meso,Macro

K

(µg/mg)

qe,max

(µg/mg)

ANI 1 93 128 0,40 0,36 0,75 0,93

VEG 7 593 631 0,68 0,30 0,45 0,99

Como pode ser observado dos dados da Tabela 10.7, o valor de q
e,max

para os dois carvões são próximos, o valor de K do CAP ANI 1 é maior

do que do CAP VEG 7, entretanto os valores de NI e superfície BET e

volume total de poros do CAP 7 são bastante superiores ao CAP ANI 1.

Por outro lado, verifica-se que o somatório do volume de microporos

secundários mais mesoporos e macroporos é similar nos dois CAP.

Uma outra forma de apresentação de dados obtidos a partir de

ensaios de adsorção que pode ser útil para seleção de CAP para remover

microcistinas de uma determinada água bruta é expressar o residual
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de toxina em relação a dosagem de carvão aplicada. Os dados obtidos

nos estudos do Prosab, apresentados na Figura 10.20, mostraram que para

microcistina há uma relação exponencial entre o valor residual de

microcistinas e a dosagem de CAP, segundo a Equação 10.8. No Prosab, em

experimentos realizados com diferentes CAP, por diferentes Instituições,

o coeficiente de ajuste das curvas (R
2
) variou entre 0,91 e 0,99, sendo que

para a maioria dos experimentos esse ajuste foi superior a 0,97.

(Equação 10.8)

Onde:

C
o

: concentração inicial de microcistinas;

C
e

: concentração residual de microcistinas para uma dosagem D

de CAP;

k 
L

: constante característica para um determinado CAP em

determinada água bruta;

D: Dosagem de CAP.

A verificação de ajustes de dados experimentais ao modelo da

Equação 10.8 pode ser facilmente realizada por meio de planilha

eletrônica e pode ser utilizado para estimar a dosagem de CAP a ser

aplicada em situações de emergência em que não é possível se fazer

ensaio para obtenção da dosagem ótima.

Figura 10.20 Ajuste de curvas exponenciais aos dados de residuais de

microcistinas obtidos pelo IPH/UFRGS e ENC/UnB

A Figura 10.21 exemplifica a utilização das curvas ajustadas a partir

dos dados experimentais mostrados na Figura 10.20, para uma água

contendo 50µg/L de microcistinas. A Tabela 10.8 mostra resultados de

dosagem necessárias dos diferentes CAP, estimadas a partir de curvas
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Apesar dos valores apresentados na Tabela 10.8 serem específicos

para as condições estudadas no Prosab, é importante chamar atenção

para o fato de que os valores de dosagem de CAP necessários para se

atingir o valor limite de 1 µg/L de microcistinas estabelecido na Portaria

MS 518/2004 são bastante elevados e variam significativamente de carvão

para carvão. Por exemplo, para se atingir o limite de 1 µg/L de

microcistinas a partir de uma dosagem inicial de 10 µg/L na água bruta,

a dosagem estimada de CAP é de 25 mg/L do VEG 1 de acordo com os

dados da UnB.

Do ponto de vista prático a Tabela 10.8 revela dois aspectos

importantes: (1) as dosagens de CAP usualmente adotadas para controle

de outros compostos orgânicos, provavelmente não serão efetivas na

Figura 10.21 Curvas de residuais de microcistinas estimadas a partir

da Equação 10.8 utilizando valores de K
L

 obtidos da Figura 10.20.

Tabela 10.8 Concentrações de CAP necessários para atingir residuais de

microcistinas de 1mg/L estimadas a partir da Equação 10.8 utilizando valores

de K
L

 obtidos da Figura 10.20.

similares às mostradas na Figura 10.21.
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remoção de microcistinas se estas se apresentarem na água bruta em

concentrações elevadas; (2) para uma eficiência adequada e minimização

dos custos operacionais é fundamental uma seleção adequada do carvão

e um controle efetivo da qualidade do carvão selecionado.

Resultados dos experimentos com Saxitoxinas
Como já mencionado no item 10.2, os relatos de ocorrência de

florações tóxicas da espécie Cylindrospermopsis raciboorskii vem

crescendo no Brasil. Na maioria das vezes trata-se de cepas produtoras

de saxitoxinas. Em função dessa realidade, e considerando que a própria

Portaria MS 518/2004 (BRASIL, 2004) já prevê, como recomendação, um

VMP de 3 µg/L de equivalentes de STX para esse grupo de toxinas em

água para consumo humano, o Prosab buscou também avaliar a adsorção

de saxitoxinas por carvões ativados em pó produzidos no Brasil. Os

resultados ainda são muito preliminares em função da maior dificuldade

analítica envolvida na determinação das diferentes variantes das

saxitoxinas.

As Figuras 10.22 e 10.23 mostram resultados obtidos,

respectivamente, nos experimentos realizados no DESA/UFMG

(PROSAB, 2005) e no ENC/UnB (SILVA, 2005). A Tabela 10.9, por sua

vez, apresenta as equações obtidas a partir dos ajustes dos dados

experimentais mostrados nas Figuras 10.22 e 10.23, os coeficientes de

ajustes (R
2

) e os valores de n, K e q
e,max

 correspondentes. A primeira

observção importante é que os coeficientes obtidos são inferiores aos

obtidos nos experimentos com microcistinas, exceto no caso do CAP

VEG 7, no qual os dados experimentais são restritos, 3 pontos.

Tabela 10.9  Equações das isotermas de adsorção de saxitoxinas obtidas

no DESA/UFMG e ENC/UnB
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Figura 10.23 Isotermas de adsorção de Saxitoxinas obtidas no ENC/UnB UnB

Além da competição com outros compostos orgânicos oriundos da

lise celular que estão competindo por sítios adsortivos no carvão, no

caso das saxitoxinas a não aderência ao modelo de Freundlich (baixos

valores de R
2
) também pode encontrar explicação no fato de que nem

todas as variantes do grupo denominado saxitoxinas estavam sendo

determinadas na água em estudo. Nos experimentos da UnB, os dados

apresentados referem-se a soma de concentrações de saxitoxina (STX)

e neo-saxitoxina (neo-STX), enquanto no caso da UFMG,

majoritariamente determinou-se, em função do método analítico, a

variante STX.

Figura 10.22 Isotermas de adsorção de Saxitoxinas obtidas no DESA/UFMG
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Figura 10.25  Dados de residuais de Saxitoxinas obtidos no ENC/UnB

Do ponto de vista prático, as restrições analíticas têm como reflexo

a grande dificuldade de se estabelecer a capacidade adsortiva de cada

carvão e dessa forma os valores de K, n, e q
e,max 

apresentados na Tabela

10.9 não são confiáveis. Essa afirmação fica mais clara realizando-se

uma comparação entre o valor de dosagem determinada a partir da

Equação 7, que faz uso do valor de q
e

 calculado a partir das isotermas e

o comportamento real observado na Figuras 10.24 e 10.25. A Tabela 10.10

mostra a comparação realizada para 3 carvões distintos.
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Figura 10.24 Dados de residuais de Saxitoxinas obtidos no DESA/

UFMG
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Para os CAPs VEG 4 e VEG 7 as dosagens estimadas a partir das

isotermas  produzem valores bastante subestimados quando comparados

aos valores experimentais. No caso do CAP VEG 2 os valores se

aproximam. Isso pode ser explicado pelo comportamento da curva deste

CAP em relação aos demais. Nas Figuras 10.24 e 10.25 é possível observar

que para todos os CAP, com exceção do VEG 4, há uma redução brusca

da concentração de saxitoxinas para as dosagem baixas e, a partir de

um determinado valor de dosagem, mesmo adições significativas de

carvão não resultam em melhora na remoção das toxinas. Esse tipo de

comportamento não permite um bom ajuste ao modelo de isoterma de

Freundlich e conseqüentemente torna-se impróprio o uso do q
e

 para

estimativa da dosagem.

As curvas apresentadas nas Figuras 10.24 e 10.25 também não

apresentaram bom ajuste ao modelo exponencial proposto para as

microcistinas (Equação 10.8) e, dessa forma, também não é possível

estimar a dosagem de CAP para uma determinada concentração de

saxitoxinas sem que ensaios sejam realizados especificamente na faixa

de dosagem apropriada.

Diferentemente do observado para as microcistinas, não há forte

correlação entre qualquer característica do carvão e sua capacidade de

remover saxitoxinas. Mais uma vez isso pode estar relacionado ao fato

nas determinações da concentração das diferentes variantes de

saxitoxinas não terem sido realizadas. Aqui é importante mencionar

que estudos desenvolvidos em outros países sugerem que, em função do

tamanho das moléculas de saxitoxinas, cerca de 300 Daltons, a

predominância de mesoporos não é importante para a remoção dessas

toxinas.

Um aspecto relevante que também deve ser considerado nos

processos de adsorção é fato de que os modelos de isoterma baseiam-se

do princípio de que o estado de equilíbrio se estabeleceu entre a solução

Tabela 10.10  Comparação entre valores experimentais de dosagem de CAP e

valores de dosagem de CAP calculados com uso Equação 10.6 e de valores de

qe estimados a partir das isotermas de adsorção de Saxitoxinas
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Figura 10.26  Influência do tempo de contado na adsorção de saxitoxinas

 (dosagem de 3 mg/L – dados obtidos no ENC/UnB)

Neste capítulo, foram apresentados conceitos e fundamentos básicos

da adsorção em carvão ativado. Os resultados obtidos no âmbito do 4
o

Edital do Prosab não podem ser considerados conclusivos, mas permitem

obter informações relevantes do ponto de vista prático:

• O tipo de matéria prima e as propriedades físicas do carvão (área

superficial, distribuição do tamanho dos poros, densidade,

e o carvão ativado (ver Equação 10.1), o que exige por vezes tempos de

contato elevados. No caso dos carvões estudados na UnB (ver Figura

10.26), verificou-se, por exemplo, que enquanto o CAP MIN 2, após 24

horas ainda não havia atingido o estado de equilíbrio, o CAP ANI 1

atingiu essa condição com 8 horas de tempo de contato.

O tempo de contato é, portanto, um dado prático fundamental na

escolha do CAP. Tomando como exemplo a Figura 10.26, pode-se observar

que no tempo de contato de 2 horas, para uma dosagem de CAP de 3 mg/

L, o CAP MIN 2 apresenta remoção bem inferior aos CAPs VEG 1 e ANI

1. Após 8 horas  o CAP MIN 2 já superava o CAP VEG 1 e, após 24 horas de

tempo de contato, o CAP MIN 2 apresentava remoção muito superior aos

demais. Nesse sentido, reforça-se a necessidade de que no processo de

escolha do CAP e na determinação da sua dosagem seja utilizado um tempo

de contato equivalente ao tempo de contato real que ocorre no sistema de

tratamento, o que, por sua vez depende do ponto de aplicação do CAP.
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número de iodo, índice de fenol, índice de azul de metileno,

dentre outros) precisam ser conhecidos para se fazer a

especificação correta do produto a ser utilizado no tratamento

da água. Além disso, recomenda-se sempre a realização de

experimentos específicos para cada água, com diferentes tipos

de carvões, para obter aquele mais adequado para cada tipo de

aplicação;

• Pelos resultados apresentados, observou-se que quando o

objetivo é remover cianotoxinas, se essas se apresentarem em

concentração elevada na água a dosagem de carvão ativado

em pó necessária para reduzir a concentração a valores

inferiores ao VMP (valor máximo permissível) definido na

Portaria MS 518/2004 pode ser muito superior a de dosagens

usualmente empregadas nas ETAs para remoção de gosto e

odor;

• Considerando que pode haver diferenças nas características

do carvão ativado em função do lote do produto, torna-se

importante exigir do fornecedor um controle de qualidade

adequado e que as empresas de saneamento se capacitem para

fazer a caracterização do carvão ativado e passem a rejeitar

lotes que não atendam às especificações técnicas previamente

definidas em função do contaminante que se pretende

remover. O controle de qualidade deve ser extensivo a todos

os produtos químicos utilizados no tratamento de água

destinada ao consumo humano;

• A especificação correta do carvão ativado é essencial para

minimizar custos operacionais e, principalmente, para assegurar

a produção de água que atenda ao padrão de potabilidade vigente

no Brasil. Contudo, o emprego de carvão ativado deve ser visto

como uma medida corretiva, sendo mais adequado a adoção de

medidas preventivas, tal como a proteção dos mananciais, visando

minimizar a ocorrência de florações de cianobactérias

potencialmente tóxicas.
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Capítulo 11

Metodologia para Quantificação de
Cianotoxinas

Sandra M. F. O. Azevedo e Valeria F. Magalhães

Considerações Gerais

Como já descrito em capítulos anteriores, os estudos que vêm sendo

realizados por diferentes grupos de pesquisa no país já confirmaram a

ocorrência de florações tóxicas de cianobactérias nos estados de São

Paulo (AZEVEDO et al.1994), Rio de Janeiro (MAGALHÃES, SOARES

e AZEVEDO 2001), Minas Gerais (JARDIM, FONSECA e AZEVEDO

1999), Pará (VIEIRA et al. 2003), Paraná (HIROOKA et al. 1999),

Pernambuco (MOLICA et al. 2005), Rio Grande do Norte (CHELLAPPA.

COSTA e MARINHO 2000), Rio Grande do Sul (YUNES et al. 1996;2000).

Dentre os gêneros mais freqüentemente observados nas florações

de cianobactérias no Brasil, destacam-se Microcystis e

Cylindrospermopsis, descritos na literatura como potencialmente

produtores de hepatotoxinas e/ou neurotoxinas.

O avanço do conhecimento nessa área em nosso país permitiu a

inclusão da obrigatoriedade do monitoramento de cianobactérias e

cianotoxinas em mananciais de abastecimento público superficiais, nas

novas Portarias do Ministério da Saúde que tratam do controle e

vigilância da qualidade da água para consumo humano e de seu padrão

de potabilidade (Port.MS1469/2000 e 518/2005)

Buscando colaborar com a implementação efetiva dessa

regulamentação, serão abordados, nesse capítulo, os métodos mais

usualmente empregados para análise das três classes de cianotoxinas

já incluídas na legislação brasileira: microcistinas, saxitoxinas e

cilindrospermopsinas. Portanto, não se trata de uma revisão completa

das metodologias existentes para análises de cianotoxinas.

Há uma grande diversidade de métodos para se detectar e identificar

cianotoxinas na água ou em células de cianobactérias. Esses métodos
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podem variar muito no grau de sofisticação e informação que podem

fornecer. Métodos relativamente simples e de baixo custo podem ser

empregados para avaliar rapidamente o risco potencial e a tomada

rápida de decisões. Por outro lado, técnicas analíticas sofisticadas podem

ser empregadas para identificar e quantificar precisamente as

cianotoxinas presentes numa amostra.

As técnicas a serem adotadas devem ser selecionadas, dependendo

das facilidades disponíveis e do grau de capacitação dos analistas. Aliado

a isso, é importante considerar o tipo de informação necessária.

As informações obtidas pela análise microscópica dos principais

gêneros de cianobactérias presentes em amostras de água bruta podem

ser usadas para nortear a decisão do tipo de análise química ou biológica

a ser realizada. É importante considerar que, até agora, não há um

método único que permita o monitoramento adequado de todas as

cianotoxinas.

Como não é possível  prever se uma floração de cianobactérias é

tóxica pela sua aparência ou pela composição de espécies, vários métodos

biológicos, bioquímicos e físico-químicos têm sido desenvolvidos para a

avaliação da produção de toxinas pela floração. Além disso, muitas

vezes, as florações de cianobactérias podem produzir misturas

complexas de cianotoxinas, algumas vezes apresentando tanto

hepatotoxinas como neurotoxinas. Por exemplo, o trabalho de Molica et

al. (2005) demonstra uma rápida alternância no tipo de cianotoxinas

predominantes numa floração, em um reservatório de abastecimento

público no estado de Pernambuco. Esse fato ressalta a necessidade do

monitoramento constante desses mananciais e a perfeita integração

entre as equipes responsáveis pela obtenção e análise de dados

hidrobiológicos e aqueles responsáveis pelo controle e vigilância da

qualidade da água tratada.

Um procedimento seguro para verificação da presença de

cianotoxinas em amostras de água deve compreender uma avaliação

inicial das amostras por métodos simples, tais como  bioensaios de

toxicidade aguda em camundongos, imunoensaios do tipo ELISA ou

ensaios de inibição de proteína fosfatase para microcistinas.

Essa avaliação prévia ajuda a reduzir o número de amostras que

requerem investigação analítica completa, diminuindo o trabalho

repetitivo no laboratório. Da mesma forma, os resultados rápidos podem

apressar as medidas e tomadas de decisões necessárias para proteger

os usuários da água.
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O bioensaio com camundongos tem sido o método padrão

reconhecido para estabelecer os valores DL
50

 (dose letal para 50% da

população testada) e para observação dos efeitos/sintomas causados

pelas toxinas de cianobactérias. Camundongos adultos são injetados

intraperitonealmente com uma amostra dissolvida em solução salina e

observados quanto aos sintomas específicos de intoxicação. (CHORUS

e BARTRAM,1999).

Entretanto, devido a problemas éticos e ao aumento da oposição

para o uso de mamíferos em qualquer forma de testes de toxicidade, é

cada vez menos recomendado o uso desse tipo de bioensaio, embora ele

permita, de forma rápida e barata, verificar o principal tipo de

cianotoxina presente numa floração.

Coleta e Preservação de Amostras de Água Bruta e Água Tratada

Para uma melhor acuidade dos resultados é importante que seja

realizada a coleta de, no mínimo, 1 litro de água bruta ou tratada. Para

análise da água tratada, a coleta deverá ser realizada na saída da unidade

de tratamento e, como previsto no cap. 5 do artigo 18 da portaria 518/

MS, nas entradas (hidrômetros) das clínicas de hemodiálise e indústrias

de injetáveis, sempre que o número de cianobactérias, no ponto de

captação da água do manancial, exceder 20.000 células/mL. No caso de

água bruta, a coleta deverá ser realizada na sub-superfície do manancial

(0,1m) ou na profundidade do ponto de captação da água.

As amostras devem sempre receber rótulos com todas as

informações importantes, tais como: local de coleta, data, hora,

profundidade.

Para armazenamento e transporte das amostras deve-se usar

garrafas, preferencialmente de plástico, pré-lavadas para evitar

contaminação, uma para cada local de amostragem. Sugestão para

lavagem: imersão em sabão neutro por 12 horas, enxaguar

exaustivamente com água,  colocar em solução de HCl 5% por 12 horas,

enxaguar exaustivamente com água destilada e secar. Caso o frasco tenha

sido utilizado anteriormente para coleta de amostras contendo

cianobactérias, deixá-lo por 30 minutos em uma solução de hipoclorito

de sódio comercial (2,0 a 2,5% - água sanitária), antes de passar pelo

sabão neutro.

Após a coleta, as amostras devem ser transportadas, sob refrigeração

e no escuro, para posterior análise no laboratório. O resfriamento
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durante o transporte é imprescindível. Este armazenamento deve ser o

mais curto possível, não excedendo 24 horas. Quando for necessário um

armazenamento mais prolongado as amostras devem ser congeladas.

Entretanto, é necessário ser considerado que o congelamento

provocará a lise celular e, portanto, na futura análise se terá a

concentração total da cianotoxina analisada, sem que seja possível uma

avaliação da concentração dessa toxina na fração dissolvida ou particulada.

Quando as amostras chegam ao laboratório, idealmente, o tipo de

análise que venha a ser realizado deveria ter sido decidido previamente.

Entretanto, isto não é sempre possível, especialmente, quando um

programa de monitoramento não está em rotina.

As informações obtidas a partir da análise microscópica das

amostras de água bruta, identificando os principais gêneros de

cianobactérias presentes, podem influenciar na escolha das análises a

serem realizadas, mas essas informações, usualmente, não são

disponíveis antes das amostras chegarem ao laboratório. Neste caso, é

recomendável uma avaliação imediata para se determinar a necessidade

de algum pré-tratamento para o armazenamento adequado da amostra,

bem como o tipo de cianotoxina que deve ter sua análise priorizada.

Para análises de amostras de água bruta de mananciais de

abastecimento público é sempre aconselhável determinar-se a

concentração de toxinas na fração particulada (material particulado em

suspensão), assim como na fração dissolvida. Essa informação permitirá

tomada de decisões importantes durante o processo de tratamento da água.

Uma etapa de concentração das células de cianobactérias pode ser

necessária, dependendo da metodologia de análise a ser empregada.

Isso pode ser realizado no local de amostragem com o uso de uma rede

de plâncton (=20µm) ou pelo uso de um sistema de filtração.

No laboratório, a concentração das células pode ser obtida pela

manutenção da amostra em recipiente que permita a flutuação e acúmulo

das células na superfície, pelo uso, por exemplo, de funis de decantação.

Isso permite que o excesso de água seja removido e, com isso, pode-se

concentrar, em várias ordens de grandeza, a massa de células presente

na amostra.

Entretanto, é importante lembrar que essa técnica só é adequada

para amostras que contenham espécies de cianobactérias que

apresentam aerótopos e, conseqüentemente, mantenham-se na

superfície da água.

A centrifugação da amostra também pode ser utilizada, entretanto,

Owner
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normalmente isto é limitado pelo volume de amostra a ser concentrado

e também por problemas de sedimentação das células que possuem

aerótopos (vacúolos).

A técnica mais empregada para concentração da biomassa de

cianobactérias para posterior análise de cianotoxinas intracelulares é

a filtração a vácuo, utilizando-se filtros de fibra de vidro (retenção de

1µm). A seguir, este procedimento está descrito, bem como alguns

cuidados básicos a serem seguidos, de acordo com os procedimentos

descritos em Chorus e Bartram (1999).

Material necessário:

- Estufa regulada para 45-50
0

C ou liofilizador

- Dessecador

- Balança analítica (acurácia de 0,0001g).

- Filtros de fibra de vidro (∅ 47mm) tipo GF/C ou equivalente –

normalmente retém a maioria das células de cianobactérias, mas se

houver predomínio de espécies picoplanctônicas, recomenda-se filtros

de tamanho de poro mais reduzido.

- Sistema para filtração a vácuo e bomba de vácuo.

- Placas de Petri.

- Proveta graduada.

Procedimento:

- Colocar cada filtro no sistema de filtração a vácuo e lavá-lo com

aproximadamente 20mL de água ultra pura, por 3 vezes consecutivas.

- Secar cada filtro em estufa a 180
o

C, por uma hora.

- Colocar cada filtro em uma placa de Petri e mantê-los em dessecador

sob vácuo. Pesar cada filtro a intervalos regulares até obter peso

constante. É importante pesar cada filtro individualmente e anotar o

peso na sua placa de Petri. Nunca marcar os filtros com caneta, pois a

tinta poderá reagir com os solventes durante a extração e interferir na

análise.

- Agitar a amostra de água a ser filtrada para homogeneizá-la e medir

o volume a ser filtrado em proveta graduada. Este procedimento

permitirá posteriormente se inferir a quantidade de toxina na fração

particulada, por litro da água bruta.

- Usando os filtros previamente pesados, filtrar a amostra de água e

retornar cada filtro para sua respectiva placa de Petri. Nessa etapa, o

número de filtros a ser utilizado é bastante variável, pois vai depender

da quantidade de material em suspensão presente na amostra.
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- Secar os filtros em estufa ou liofilizá-los. Se utilizar estufa para

secagem não permitir que a temperatura seja superior a 50
0

C.

- Após a secagem, colocar os filtros no dessecador e pesá-los até

obter peso constante. Calcular o peso seco da amostra pela diferença

entre o peso final e o peso inicial do filtro.

- Esses filtros podem então ser utilizados para extração imediata

de cianotoxinas ou serem armazenados em congelador para análises

posteriores.

- A fração filtrada poderá ser utilizada para a determinação da

concentração de toxinas dissolvidas. Para sua preservação, recomenda-

se o congelamento dessa fração ou sua liofilização até a sua análise.

Amostras de florações densas de cianobactérias ou amostras

concentradas por rede de plâncton são também utilizadas para se

estimar a concentração de cianotoxinas nos ambientes. Normalmente,

essas amostras são liofilizadas e o material seco obtido é pesado antes

da extração. Entretanto, deve-se tomar muito cuidado na manipulação

desse material, pois, normalmente, ele é muito leve e, portanto,

facilmente inalado durante o manuseio.

Outro ponto importante a ser considerado para as análises

quantitativas desse tipo de amostra é que quantidade de toxina

encontrada por unidade de peso seco do material extraído não pode ser

extrapolada para o ambiente como um todo, uma vez que, na maioria

das vezes, a distribuição da floração não é homogênea em toda a superfície

do manancial.

Análises de Microcistinas

Extração:
Vários métodos de extração já foram desenvolvidos para análises de

microcistinas em material particulado, utilizando-se diferentes solventes.

 De acordo com Meriluoto e Codd (2005), os solventes mais

usualmente empregados são:

- Ácido acético 5%

- Metanol (100%)

- Metanol acidificado com TFA (ácido trifluoracético)

- Metanol aquoso (75%)

- Solução de butanol:metanol:água(5:20:75)

A eficiência desses métodos depende da amostra e do tipo de
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microcistina presente. Já foi demonstrado que a extração com solvente

mais polar (ácido acético 5%) permite uma razoável eficiência de

extração para microcistinas mais polares (por ex. LR, RR), mas apresenta

uma baixa eficiência para microcistinas hidrofóbicas (por ex. LF)

(LAWTON, EDWARDS e CODD, 1994).

O uso de metanol tem sido indicado como o solvente mais adequado,

pois apresenta uma boa eficiência de extração e permite uma rápida

concentração da amostra por evaporação. De acordo com o descrito em

Chorus e Bartram (1999), para microcistinas polares, o uso de metanol

100% pode não permitir uma boa extração, mas a adição em um pequeno

percentual de água pode minimizar o problema.

De acordo com Fastner, Flieger, e Neumann (1998), a extração de

microcistinas com metanol: água 75%/25% (v:v) demonstrou ser a mais

eficiente, especialmente para amostras de células.

Abaixo estão descritos os procedimentos básicos para extração de

microcistinas:

Material necessário

- Rotaevaporação ou sistema de evaporação forçada.

- Centrífuga

- Beckers de vidro – 50mL.

- Provetas – 20mL

- Pipetas – 1,0mL

- Tubos de centrifuga de volumes variáveis (1,0 - 20mL)

- Metanol PA 100%

- Metanol aquoso (75%, v/v) – ou outro solvente escolhido para

extração

- Água deionizada

Procedimento:

-  Colocar os filtros contendo as amostras em um becker com 20ml

de metanol 75% ou outro solvente escolhido. Os filtros podem

ser cortados em pedaços pequenos, tomando-se o cuidado de não

tocar diretamente no material seco e de não contaminar outras

amostras com o material retido na tesoura. Esse volume de solvente

poderá ser aumentado, caso não seja suficiente para embeber e

cobrir totalmente os filtros utilizados para concentrar a amostra.

-  Manter os filtros em extração, utilizando-se agitador magnético,
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por, pelo menos, uma (1) hora.

-  Separar o extrato do material precipitado (resíduo dos filtros)

por centrifugação ou pela compressão dessa suspensão em

seringa, caso não haja uma centrífuga disponível.

-  Colocar o extrato para evaporar a 45
0

C em evaporador rotatório

ou utilizar um jato de nitrogênio ou ar comprimido sobre banho

termostatizado, onde o frasco, contendo a amostra, deve ser

mantido.

-  Adicionar mais 20mL do solvente de extração sobre os filtros e

repetir o processo de extração, como já descrito. Este processo

deve ser repetido por três vezes no total e, em cada uma delas, o

extrato obtido deve ser reunido em um mesmo frasco para

evaporação.

- Ressuspender o extrato seco com 1,0mL de metanol 100%,

adicionando-se esse volume ao redor de todo o frasco e agitando-

o para permitir a remoção de todo o extrato.

- Esse extrato deve ser mantido em frasco de vidro bem fechado

até ser analisado. Caso se pretenda utilizar este extrato para

análises biológicas como bioensaios ou imunoensaios como o

ELISA, o solvente orgânico (metanol) pode ser tóxico ou interferir

nessas análises. Nesses casos, pode-se evaporar novamente o

solvente e ressuspender o extrato num solvente que seja

compatível com a análise pretendida, ou apenas diluir uma

alíquota do extrato nesse novo solvente, caso já se saiba que a

amostra esteja suficientemente concentrada e/ou o ensaio seja

bastante sensível.

Outro procedimento rápido de extração de cianotoxinas que pode

ser utilizado com amostras aquosas é o congelamento e descongelamento

da amostra para promover a lise celular e a liberação das toxinas para a

água. Essa amostra é, então, filtrada ou centrifugada para remoção do

material particulado e as toxinas da fração dissolvida são então

concentradas em cartuchos específicos para a pré-purificação, que será

descrita a seguir.

Entretanto, a eficiência dessa técnica de congelamento e de

descongelamento da amostra precisa ser cuidadosamente avaliada, pois

algumas espécies de cianobactérias possuem células que não são

facilmente rompidas por este procedimento. Portanto, uma avaliação

microscópica da amostra após o descongelamento é recomendável, para
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se garantir que houve a lise celular.

Por outro lado, essa técnica é bastante recomendável para amostras

de água tratada, pois embora não seja esperado se encontrar células

intactas de cianobactérias em amostras de água após o tratamento, tem

sido observado, em várias regiões brasileiras, durante eventos de

florações densas, a presença de cianobactérias na ordem de 10
3

 até 10
4

células/mL de água tratada. Nesses casos, a concentração total de

microcistinas na água precisa considerar a fração que ainda está

particulada nessas células.

Além disso, para análises de microcistinas em água tratada

previamente clorada é recomendável a adição de 0,2mL de solução de

tiosulfato de sódio a 1% para cada 1000mL de amostra, para se eliminar

o cloro livre residual e, com isso, interromper o processo de oxidação

das microcistinas possivelmente presentes na amostra. Após essa adição,

a amostra deve ser agitada vigorosamente e mantida em repouso alguns

minutos e, então, adicionar, para cada litro de amostra, 10ml da solução

aquosa de TFA 10% e filtrar a amostra em membrana de fibra de vidro

do tipo GF/C (CHORUS e BARTRAM, 1999).

Processo de pré-purificação para análises por Cromatografia
Líquida de Alta Eficiência (HPLC ou CLAE).

A pré-purificação do extrato obtido ou da amostra de água permite

a eliminação de impurezas sem a perda do analito, além de promover a

concentração das toxinas dissolvidas. Sem ela, pequenos picos de toxinas

nos cromatogramas podem ser perdidos, devido à sobreposição com picos

de outras substâncias eluídas simultaneamente, ou, a concentração de

toxinas pode ser superestimada, se os picos não tiverem uma boa separação.

A extração em fase sólida (EFS) é a técnica mais amplamente usada

em concentração de amostras e pré-purificação para análises por CLAE.

Os cartuchos de octadecil-silano (ODS = C
18

) têm sido amplamente

utilizados neste processo de purificação, mas outros materiais

poliméricos como OASIS HLB têm se tornado popular (MERILUOTO e

CODD, 2005).

O trabalho de Tsuji et al. (1994) descreve o estudo de diferentes

tipos de EFS e um método de pré-purificação com dois passos: primeiro

uma extração em fase sólida num cartucho C
18,

 seguido por uma pré-

purificação em cartucho de sílica gel. Este método é altamente

recomendável para análises de amostras de água tratada, pois permite
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uma grande redução da interferência da matéria orgânica dissolvida na

água, no caso da detecção de baixas concentrações de microcistinas.

A verificação da eficiência do método de EFS escolhido é necessária

e recomendável. Isto pode ser feito por adição de uma quantidade

conhecida de microcistina numa amostra de água ultrapura (“Milli Q”)

determinando-se a recuperação após EFS. Na prática, a recuperação

varia, não apenas devido ao tipo de cartucho, mas também, à matriz das

amostras e dos análogos de microcistinas presentes na amostra.

A seguir, está apresentada a metodologia de EFS, descrita em Chorus

e Bartram (1999), para concentração e pré-purificação de amostras de

água ou extrato de células para análises de microcistinas.

Material necessário:

- Proveta de 1000mL

- Pipetas de volumes variáveis

- Bomba de vácuo

- Sistema para filtração a vácuo

- Frascos de vidro com tampa rosqueável (≈3mL).

- Beckers - 10mL

- Tubos de centrífuga - 1,0mL

- Cartuchos para extração em fase sólida (C
18 

 ou outro tipo

equivalente) com 1,0g da fase sólida.

- Tubos de teflon (PTFE) e adaptadores para os cartuchos

- Banho termostatizado (45-50
0

 C) com sistema de evaporação

por nitrogênio ou ar comprimido

Reagentes *:

- Soluções de metanol a 10, 20 e 30% em água

- Solução aquosa de ácido trifluoracético 10% (v/v)

- Solução de ácido trifluoracético 0,1% (v/v) em metanol

- Metanol

- Água ultrapura

*Todos os reagentes devem ser grau analítico (PA).

Procedimento:

- No caso de amostra de água tratada, ou fração dissolvida

de amostra de água bruta, essa já deve estar previamente

filtrada e seu volume determinado, conforme descrito

anteriormente.
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- Adicionar, para cada litro de amostra, 10ml da solução de

TFA 10% e misturar antes de filtrar novamente, a amostra

em filtro de fibra de vidro tipo GF/C ou equivalente.

- Adicionar 10ml de metanol 100%, por litro de amostra.

- Ativar o cartucho de EFS, previamente adaptado no sistema

de filtração a vácuo (Figura 11.1), passando-se 10ml de

metanol 100% seguidos de 10ml de água. Certificar-se que

o cartucho não seque em nenhuma das etapas. O metanol e

a água eluída devem ser descartados.

- Usando o tubo de teflon e os adaptadores, conectar a garrafa

de vidro, contendo a amostra, no topo do cartucho, e utilizar

o sistema de vácuo para passar a amostra pelo cartucho.

Caso esteja pré-purificando um extrato de células, esse deve

ser eluído dessa mesma forma. O vácuo utilizado deve

permitir a passagem da amostra com um gotejamento

contínuo e não um fluxo direto rápido, pois isso pode

provocar a perda da toxina por carreamento.

- Após a passagem de todo o volume da mostra pelo cartucho,

este é lavado com 10ml de metanol 10%, seguido de 10ml de

metanol 20% e 10ml de metanol 30%. O eluato dessas três

lavagens é descartado.

- O cartucho deve, então, ser eluído com 3ml da solução de

ácido trifluoracético 0,1% em metanol. O eluato é coletado

em um tubo de vidro ou becker e colocado para evaporar. O

volume dessa solução para eluição da amostra pode ser

aumentado, caso se esteja trabalhando com extrato bastante

concentrado.

- A amostra seca é então ressuspensa com 0,2mL a 1,0mL de

metanol. A amostra está pronta para ser analisada ou ser

congelada para análise posterior. No caso de

armazenamento da amostra, deve-se mantê-la congelada em

frascos de vidro.

- Centrifugar ou filtrar a amostra (filtro de nylon de 0,45µm

de poro) para remover material particulado antes de analisá-

la por CLAE.
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Figura 11.1 Esquema do sistema de pré-purificação com cartucho de EFS.

Análise por CLAE com detector UV com arranjo de diodo

As microcistinas compreendem uma família de heptapeptídeos com

número grande de análogos; portanto, as separações requerem uma boa

resolução e boa seletividade.

A absorbância molar de microcistinas é máxima em 238nm,

permitindo a detecção sensitiva do UV. O principal cromóforo da toxina,

que absorve a 238 nm, é um dieno conjugado no resíduo do Adda, com

absorbância adicional do grupo insaturado α,β- carbonil no resíduo Mdha/

Mdhb (MERILUOTO e CODD, 2005).

O espectro no UV de microcistinas foi dividido, por Lawton, Edwards

e Codd (1994) em duas categorias: o espectro usual da microcistina, isto

é, como o da microcistina-LR, com um máximo de absorbância a 238nm

e o espectro de microcistinas contendo triptofano, com um máximo

adicional a 222nm. Da mesma forma, o espectro de UV de microcistinas

contendo tirosina (como microcistina-YR), apresenta um pico de

absorção menos pronunciado na região de 230-240nm.

De acordo com Meriluoto e Codd (2005), os sistemas cromatográficos,

em fase reversa (FR), utilizados em separações de microcistinas,

distribuem-se em cinco categorias: a)fases de mobilidade neutra com

acetato de amônia e acetonitrila, b) fase móvel ácida com TFA e

acetonitrila; c) fase móvel contendo metanol com diferentes tampões e

Reservatório para amostra

Cartucho

vácuo
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Figura 11.2 Cromatograma do padrão de microcistina-LR com o

espectro de absorção característico.

valores variáveis de pHs; d) outros sistemas de cromatografia FR; e e)

outras fases moveis e estacionarias. Segundo estes autores, tem sido

mostrado que fases móveis ácidas são capazes de separar mais

microcistinas que a fase neutra. Nas Tabelas 11.1 (separações isocráticas)

e 11.2 (separações por gradiente) estão listados vários exemplos de

condições cromatográficas para análises de microcistinas.

Padronização internacional de análises de microcistinas

Conforme citado em Meriluoto e Codd (2005), foi desenvolvido, de

acordo com os critérios da ISO, a Organização Internacional de

Padronização, um método padrão para a determinação de microcistinas.

O método proposto especifica a extração de amostras de cianobactérias

usando metanol aquoso, a concentração e pré-purificação em cartuchos

SPE de fase reversa, e a separação das microcistinas em CLAE de fase

reversa, seguida pela detecção em UV.

Para detalhes, a versão final do padrão ISO poderá ser consultada

no website do ISO, “http:/www.iso.org:” ISO/FDIS 20179, Qualidade de

água- /Determinação de microcistinas – Método usando extração em

fase sólida (SPE) e cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) com

detecção em UV. Comitê Técnico / subcomitê: TC 147/SC 2; Padrões ISO.

ICS:13.060.50. Sumário: ISO 20179:2005 especifica um método para a

determinação e quantificações de microcistinas em água bruta (contendo

biomassa) e água tratada. Os métodos descritos são válidos para

Microcistina-RR, Microcistina-YR e Microcistina-LR.
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Análises por ELISA (Enzyme Linked ImmunoSorbent Assay) –
Considerações gerais:

O primeiro método de ELISA desenvolvido para detecção de

microcistinas foi descrito por Kfir, Johannsen e Botes (1986). Alguns

anos depois, Chu, Huang e Wei (1990), desenvolveram outro método

mais eficaz e, a partir de então, a cada ano encontram-se na literatura

científica descrições de novos formatos de ELISA para detecção e

quantificação destas hepatotoxinas.

O método de ELISA competitivo direto, comumente utilizado nos

kits comerciais para a detecção dessas toxinas, constitui-se na

identificação de um antígeno (a microcistina) através de anticorpos

específicos fixos ao fundo de uma placa de 96 poços (com capacidade

para 200µL cada). Simplificadamente, cada poço é incubado com uma

amostra contendo o antígeno e com um conjugado composto de antígeno

ligado a uma enzima, freqüentemente a peroxidase (HRP). O antígeno

ligado a enzima e o não ligado (a amostra) competem pela ligação com

os anticorpos. Após a reação, a placa é lavada e somente o que se ligou

aos anticorpos permanece. O substrato da enzima é adicionado e a reação

é colorimétrica. Quanto mais reação de cor houver, menos toxina existe

na amostra. O esquema abaixo ilustra esta explicação:

Placa Conjugado = Antígeno (MCYST padrão)
+ enzima

Lavagem

Substrato
Menos cor mais microcistina

Anticorpo

Antígeno
(amostra)

Reação de cor

Mais cor menos microcistina

Figura 11.3 Esquema simplificado
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O resultado final é obtido utilizando-se os valores de densidade ótica

de diferentes concentrações de padrão de microcistina-LR na construção

de uma curva de calibração que será utilizada para se calcular a

concentração de toxina nas amostras.

As principais vantagens do método de ELISA são a sensibilidade

(na ordem de partes por bilhão-ppb), a praticidade (análise de várias

amostras ao mesmo tempo), a rapidez (tempo total de análise é de 1

hora e meia, em média) e a economia para a implementação do método

no laboratório.

Procedimentos de extração

Uma amostra de água pode ser analisada por ELISA diretamente,

tomando-se apenas o cuidado de realizar uma filtragem da água para a

remoção de partículas ou células em suspensão que possam atrapalhar

a reação. Mas, antes da análise, deve-se decidir que fração de

microcistinas pretende-se analisar.

Caso o objetivo seja analisar microcistinas totais (dissolvidas +

particuladas), deve-se, então, coletar a água e promover o rompimento

das células. Para isso, normalmente se utiliza o congelamento seguido

de descongelamento, em ciclos de, pelo menos, 3 vezes. Em seguida,

filtra-se a amostra em filtro de fibra de vidro (tipo GF/C) e a água filtrada

(contendo a fração total de microcistinas) é diretamente utilizada na

análise por ELISA.

Com relação ao processo de extração, independentemente do

procedimento que for utilizado para extração de microcistinas de

amostras de florações de cianobactérias ou filtros contendo o material

particulado da amostra de água, ao final, o extrato que será aplicado ao

kit de ELISA deverá ser uma solução aquosa. Isso se deve à sensibilidade

dos anticorpos geralmente utilizados, que, na melhor das situações,

suportam soluções aquosas com uma concentração máxima de 20% de

metanol.

Portanto, para a análise por ELISA é recomendado que, ao final da

extração, o material seja solubilizado em água deionizada, e filtrado em

membrana de 0,45 ou 0,65µm. Além disso, como o método tem uma faixa

de detecção na ordem de partes por bilhão (ppb), o volume de água para

a solubilização do material extraído não deve ultrapassar 1mL.
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Concentração e pré-purificação
Quando a análise da amostra de água por ELISA indicar que a

concentração de microcistinas está abaixo do limite de detecção do

método, existe a possibilidade de se realizar uma concentração da

amostra.

Para tanto, normalmente se utiliza o mesmo procedimento aplicado

para o método de cromatografia líquida citado no item sobre o processo

HPLC ou CLAE..

 Principais interferentes
Até o momento, os métodos de ELISA desenvolvidos para a detecção

de microcistinas se aplicam apenas a amostras de água. A extração de

matrizes orgânicas (tecidos de animais, por exemplo), geralmente produz

amostras que contém uma grande quantidade de interferentes, tais como

proteínas, lipídeos, ou mesmos pequenos peptídeos de semelhança

significativa com as microcistinas. Tais interferentes muitas vezes

produzem resultados falso-positivos.

Atualmente, já existe a produção de anticorpos monoclonais com

grande especificidade para microcistinas. Estas imunoglobulinas

reconhecem especificamente o aminoácido ADDA, característico dessas

toxinas. Assim, futuramente pode haver uma grande redução nos

resultados falso-positivos e um aumento na possibilidade de utilização

do método de ELISA em matrizes orgânicas.

Entretanto, mesmo amostras de água podem conter interferentes.

O estudo de Oliveira et al. (2005) revelou que íons metálicos presentes

na água podem interferir na detecção de microcistina-LR.  A água

tratada da rede de distribuição da cidade do Rio de Janeiro foi

contaminada em laboratório com 10ppb de microcistina–LR e, após duas

horas de incubação, a análise por ELISA detectou menos de 20% da

concentração de microcistina adicionada. Esta água continha íons como

ferro e alumínio, mas, certamente outros fatores, tais como o cloro

residual, podem ter interferido na análise. Neste mesmo trabalho,

quando à água deionizada foi adicionado ferro (1,2mg/L) ou alumínio

(0,1mg/L), foi observada uma redução de 32% e 82% na detecção de 14ppb

de microcistina-LR, respectivamente, por CLAE.

Portanto, é bastante válido ter informações sobre a qualidade da

amostra de água que se pretende analisar. Quando houver dúvidas,

confirmar o resultado de ELISA por outros métodos analíticos.
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Cálculos para quantificação:
A maior parte dos métodos de ELISA desenvolvidos até o momento

são baseados em anticorpos produzidos contra microcistina–LR.

Entretanto, a maioria apresenta uma boa reatividade cruzada com outras

variantes de microcistina e, portanto, a maioria dos métodos é capaz de

detectar outras microcistinas. No entanto, é importante lembrar que o

resultado final não discrimina quais os tipos de microcistina presentes

na amostra; apenas indica o total de toxina detectado.

Para o cálculo da concentração de microcistinas na amostra é preciso

construir uma curva de calibração com os valores de absorbância (ABS)

das diferentes concentrações de padrão de microcistina-LR.

Alguns kits comerciais sugerem o cálculo do %Bo de cada padrão e

amostras para a construção da curva e cálculo final.  As etapas para

esta quantificação são:

Após a leitura de todos os poços da placa, obtêm-se as absorbâncias

médias dos calibradores e amostras, e calcula-se o % Bo como segue:

Representa-se graficamente o % Bo de cada calibrador no eixo Y

(escala linear) em oposição à concentração de microcistina no eixo X

(escala log). Obtém-se a linha de tendência através dos pontos de

calibração.

Determina-se a concentração de microcistinas de cada amostra,

utilizando-se a equação da reta correspondente do gráfico.

O cálculo da concentração da amostra é válido somente se o % Bo

da amostra estiver dentro do intervalo dos valores de %Bo da curva de

calibração. Se a amostra estiver fora desta escala, os resultados devem

ser relatados como concentração menor do que o menor calibrador ou

maior do que o maior calibrador.

Análise de Cilindrospermopsina

Em relação à análise de cilindrospermopsina, os estudos iniciais

envolveram o uso de bioensaio em camundongos e indicaram a toxicidade

de cilindrospermopsina como sendo de aproximadamente 200 mg.kg
-1

(SHAW et al. 2000).

Como com outras cianotoxinas, as alternativas para a substituição

negativo)controledomédia(ABS

100)xamostradaoucalibradordomédiaABS(
% �Bo

Owner
Text Box
µg
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do bioensaio em camundongos têm sido investigadas. Para

cilindrospermopsinas, existe a alternativa de testes com animais

invertebrados tal como o kit Thamnotox ou teste com Artemia salina

que proporcionam medidas de toxicidade com CL
50

 com valores de 0,7 a

8,1µg.ml
-1

, dependendo do tempo de exposição da Arteminia salina

(METCALF et al. 2002b).

Outras medidas de toxicidade de cilindrospermopsina têm

demonstrado que esta toxina é um potente inibidor da síntese proteica

em plantas (Metcalf, Barakate e Codd 2004) e em animais, ambos in

vitro (FROSCIO et al. 2001) e in vivo (TERAO et al. 1994).

A habilidade da cilindrospermopsina inibir a tradução do RNA

mensageiro em proteína levou ao desenvolvimento de um sistema de

ensaio, utilizando lisados de reticulocito de coelhos, com um limite de

detecção de 50nM para cilindrospermopsina (FROSCIO et al. 2001).

Entretanto, até agora um dos métodos mais comuns usados na

detecção e quantificação de cilindrospermopsina é a CLAE. Usando a

detecção de arranjo de diodo, as cilindrospermopsinas podem ser

detectadas a 262nm (lambda máxima) e o espectro de caracterização

desta toxina de cianobactéria faz a identificação relativamente fácil,

assim como para microcistina (OHTANI, MOORE e RUNNEGAR 1992).

Concentração e Pré-purificação de cilindrospermopsina

Como para as microcistinas, é necessária a utilização de

procedimentos para extrair cilindrospermopsinas da fração particulada,

bem como para concentrar cilindrospermopsina da solução aquosa por

extração de fase sólida.

O tipo de adsorvente de fase sólida mais útil encontrado é o baseado

em cartuchos de carvão ativado (“graphitised carbon-based”) e estes

podem concentrar cilindrospermopsinas para detecção por CLAE com

arranjo de diodo, quando presentes em água em concentração de até

1 µg.l
-1

 (METCALF et al. 2002a).

A seguir, está apresentada a metodologia para extração e análise

de cilindrospermopsinas implantada no laboratório de Ecofisiologia e

Toxicologia de Cianobactérias – IBCCF/UFRJ, que é baseada nos

trabalhos de Li et al. (2001) e Welker, Bickel e Faster (2002) e que vem

mostrando resultados bastante consistentes para análises de amostras

aquosas contendo células de Cylindrospermopsis.
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Fração particulada:
Após a concentração da amostra de água bruta, pelos procedimentos

descritos no item sobre coleta e preservação de amostra, a extração é

realizada pelos procedimentos descritos abaixo:

Material necessário:

- Centrífuga

- Beckers de vidro – 50mL.

- Provetas – 20mL

- Pipetas – 1,0mL

- Tubos de centrifuga de volumes variáveis (20 – 1,0mL)

- Água ultrapura (“Milli-Q”)

Procedimento:

- Colocar os filtros contendo as amostras em um becker com 20mL

de água ultra- pura. Os filtros podem ser cortados em pedaços

pequenos tomando-se o cuidado de não tocar diretamente no

material seco e de não contaminar outras amostras com o material

retido na tesoura. Esse volume de água poderá ser aumentado,

caso não seja suficiente para embeber e cobrir totalmente os

filtros utilizados para concentrar a amostra.

- Manter os filtros em extração, utilizando-se agitador magnético,

por, pelo menos, uma (1) hora.

- Separar o extrato do material precipitado (resíduo dos filtros)

por centrifugação ou pela compressão dessa suspensão em

seringa, caso não haja uma centrífuga disponível.

- Adicionar mais 20mL de água sobre os filtros e repetir o processo

de extração, como já descrito. Este processo deve ser repetido

por três vezes no total e, em cada uma delas, o extrato obtido

deve ser reunido em um mesmo frasco.

-  Esse extrato deve ser mantido em frasco de vidro bem fechado e

sob refrigeração até ser analisado.
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Concentração e pré – purificação:
Material necessário:

- Proveta de 1000mL

- Pipetas de volumes variáveis

- Bomba de vácuo

- Liofilizador

- Sistema para filtração a vácuo

- Frascos de vidro com tampa rosqueável , (≈ 3mL).

- Beckers - 10mL

- Tubos de centrífuga - 1,0mL

- Cartuchos para extração em fase sólida (C
18 

 ou outro tipo

equivalente) com 1,0g da fase sólida.

- Tubos de teflon (PTFE) e adaptadores para os cartuchos

Reagentes*:

- Metanol

- Água

*Todos os reagentes devem ser de grau analítico (PA).

Procedimento:

- No caso de amostra de água tratada, ou fração dissolvida

de amostra de água bruta, essa já deve estar previamente

filtrada, liofilizada e ser extraída uma única vez, conforme

os procedimentos descritos para a fração particulada.

- Ativar o cartucho de EFS, previamente adaptado no sistema

de filtração a vácuo, pela passagem de 10ml de metanol 100%

seguido de 10ml de água. Certificar-se que o cartucho não

seque em nenhuma das etapas. O metanol e a água eluída

devem ser descartados.

- No caso do tubo de teflon e dos adaptadores, utilizar o

sistema de vácuo para passar a amostra pelo cartucho. Caso

esteja pré-purificando um extrato de células, esse deve ser

eluído dessa mesma forma.

- Após a passagem de toda amostra pelo cartucho, este é eluído

com 20ml de água ultrapura. Esta fração deve ser recolhida

e liofilizada.

- A amostra seca é então ressuspensa com 0,2mL a 1,0mL de

água ultra pura. A amostra está pronta para ser analisada
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ou poder ser congelada para análise posterior.

- Centrifugar ou filtrar a amostra (Filtro de nylon de 0,45µm

de poro) para remover material particulado antes de analisá-

la por CLAE.

Condições cromatográficas (CLAE)
A análise por cromatografia de alta eficiência com detector de UV

com arranjo de diodo é realizada em condições de gradiente de 0 – 50%

metanol + 0,05% TFA (v/v), durante 20 minutos, seguida de 15 minutos

em condições isocráticas. É utilizada coluna de fase reversa Lichrospher

100 RP-18, 5µm (125 x 4mm), ou equivalente, com fluxo de 1,0mL/min. O

espectro de absorção de cada pico é analisado na faixa de 195 a 300nm,

comparando-se o espectro de absorção de cada pico ao espectro de

absorção do padrão de Cilindrospermopsina. Figura 11.4

Figura 11.4  Cromatograma de padrão de cilindrospermopsina com o

espectro de absorção característico.

Análises de Saxitoxinas

Saxitoxinas é o nome genérico que se tem adotado para um grupo

de, pelo menos, 21 alcalóides carbamatos neurotóxicos, inicialmente

conhecidos como “venenos paralisantes de mariscos” (toxinas do tipo

PSP), e que foram primeiramente isolados de dinoflagelados marinhos,
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responsáveis pela ocorrência de marés vermelhas. Atualmente, a

produção de saxitoxinas já foi comprovada em cepas de cianobactérias,

de pelo menos 5 gêneros distintos (Anabaena, Aphanizomenon,

Cylindrospermopsis,Lyngbya, Planktothrix).

Vários métodos já foram desenvolvidos para detecção e análise de

saxitoxinas. O método mais comum ainda empregado para se identificar

a presença dessas neurotoxinas é o bioensaio em camundongos, que foi

descrito por Sommer e Meyer (1937) e padronizado para estimar-se a

toxicidade de saxitoxinas pela Associação Oficial de Química Analítica

(AOAC, 1984). Entretanto, o método analítico mais utilizado para

saxitoxinas é a CLAE com oxidação pós-coluna e detecção por

fluorescência (OSHIMA, 1995).

Outros métodos analíticos como cromatografia líquida acoplada à

espectroscopia de massa (LC-MS) , eletroforese capilar, e mesmo

métodos de imunoensaios do tipo ELISA já foram desenvolvidos para

análises da saxitoxinas. Entretanto, suas aplicações em programas de

monitoramento são ainda restritas por diferentes limitações

instrumentais, e de capacitação técnica. (MERILUOTO e CODD, 2005).

Extração de Saxitoxinas

Como discutido anteriormente, também essas toxinas podem estar

presentes em células intactas e devem ser extraídas antes da sua

determinação analítica. Para a extração de saxitoxinas de cianobactérias

têm sido usados ácido acético aquoso (NEGRI e JONES, 1995) e metanol

acidificado (McElhiney et al. 1998). Entretanto, o ácido clorídrico aquoso

é o solvente padrão usado na determinação desses componentes em

mariscos (AOAC, 1990). O procedimento de extração para dinoflagelados

foi otimizado por Ravn et al. (1995), citados em Nicholson e Burch. (2001),

e pode ser considerado análogo para a extração de células de

cianobactérias.

Segundo esses autores, as células devem ser lisadas por

congelamento e descongelamento no solvente de extração, a qual é

completada por utilização de um sistema de ultrasom (sonicação). O

ácido acético ou clorídrico, em concentrações variando de 0,01 a 1,0M,

dá recuperação equivalente das toxinas totais. Entretanto, de acordo

com Nicholson e Burch. (2001), Flynn e Flynn (1996), também

investigaram a extração por ácido acético e gelo-degelo para extração

de saxitoxinas de dinoflagelados e concluíram que o extrato com ácido
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acético a 0,01M produziu o melhor resultado. Este solvente de extração

também mostrou melhor resultado para extração de saxitoxinas de

cianobactérias, quando usado na concentração de 0,05M, seguido de

congelamento e descongelamento por três vezes (ROSITANO et al., 1998,

citado em NICHOLSON e BURCH, 2001).

A extração de saxitoxinas é complicada pela interconversão de

algumas das toxinas. Enquanto a quantidade total de toxinas

recuperadas com vários procedimentos deve ser constante, seu perfil,

isto é, a quantidade relativa de cada uma das toxinas, pode ser alterada

pelos processos de conversão. De acordo com Nicholson e Burch, (2001)

isto foi demonstrado por Ravn et al. (1995) no seu estudo de extração de

saxitoxinas de dinoflagelados. O ácido acético como solvente de extração,

em concentrações entre 0,01-1,0M, proporcionou um padrão de toxinas

equivalente. A extração com 1,0M de ácido clorídrico promoveu a

conversão de toxinas C1 e C2 para os componentes mais tóxicos GTX2 e

GTX3, quando comparada com a extração com ácido muito mais diluído,

isto é, concentrações entre 0,01-0,02M, produzindo recuperações

consistentes para toxinas individuais equivalentes aos resultados

obtidos com ácido acético. Três extrações são necessárias para a

completa recuperação das saxitoxinas (RAVN et al., 1995; FLYNN e

FLYNN, 1996, citados em NICHOLSON e BURCH, 2001).

A estabilidade de saxitoxinas em amostras de água foi investigada

por Jones e Negri (1997), que demonstraram a conversão de toxinas C,

para dcGTXs muito mais tóxicas. Enquanto que na conversão ocorrida

numa razão significante a 25ºC, nenhum dado foi apresentado para

indicar que a refrigeração pode não ser apropriada como um método de

preservação de curta duração. Entretanto, as técnicas de preservação

de amostras de água contendo saxitoxinas requerem maior investigação.

A extração usada na análise de saxitoxinas também tem relevância

na estabilidade das toxinas no extrato amostral. Com saxitoxinas

extraídas de dinoflagelados, os perfis de toxinas foram estáveis por,

pelo menos, 6 meses a -20ºC em ácido acético, numa concentração de

0,01-1,0M. Em contraste, os extratos em 0,05 e 0,1M de ácido clorídrico

demonstraram conversão de toxinas C para toxinas GTX. As saxitoxinas

extraídas de A. circinalis  australiana foram estáveis em 0,05M de ácido

acético à temperatura ambiente e a 4ºC, por, pelo menos, 2 semanas

(NICHOLSON e BURCH, 2001).

Com base nesses resultados, o ácido acético aquoso pode ser

considerado a melhor escolha para a extrair saxitoxinas de
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cianobactérias. As concentrações não pareceram ser uma variável crítica,

dentro da amplitude de 0,01-1,0M.

Abaixo estão descritos os procedimentos básicos para extração de

saxitoxinas em amostras de água ou de células de cianobactérias:

Material necessário:

- Ácido acético 0,01-1,0M

- Pipetas – 5,0mL

- Sonicador

- Placa agitadora

- Centrifuga

- Tubos de centrifuga de volumes variáveis (1,0 - 20mL)

- Beckers de vidro – 50mL.

Procedimento:

- Após a liofilização da amostra, adicionar no próprio frasco de

liofilização, para evitar maiores perdas, 5 a 10mL de ácido acético

0,5M. Este volume dependerá da quantidade de amostra

liofilizada.

- Colocar o frasco em mesa agitadora por, pelo menos, uma (1) hora.

- Caso a amostra seja de água bruta com alta concentração de

células, utilizar um sistema de ultrasom para rompimento das

células (sonicar), ou proceder um congelamento e

descongelamento, examinando sempre ao microscópio se as

células foram rompidas ou não.

- Separar o extrato do material precipitado por centrifugação ou

filtrar em filtros de nylon, com poros de  0,45µm.

- Esse extrato deve ser mantido em frasco de vidro bem fechado e

mantido sobre refrigeração até ser analisado.

Como para as outras cianotoxinas, outro procedimento de extração

que pode ser utilizado com amostras aquosas é o congelamento e

descongelamento da amostra seguida de filtração e centrifugação,

levando-se em consideração os cuidados apresentados anteriormente.
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Concentração e Pré-Purificação de Saxitoxinas

As saxitoxinas, por sua natureza hidrofílica, não podem ser extraídas

e ou concentradas, usando solventes orgânicos ou cartuchos de fase sólida

reversa. Isto faz sua análise, com componentes livres dissolvidos em

água, problemática. Entretanto, o procedimento selecionado para

resolver este assunto depende muito mais dos limites de detecção

requeridos. Em termos de monitoramento da qualidade da água em

concordância com os limites recomendados pela portaria MS 518/04

(3µg/L), normalmente é necessária uma etapa de concentração da

amostra. Isto pode ser feito com o auxílio de um evaporador rotatório

ou mesmo liofilizador.

Procedimentos de extração em fase sólida para saxitoxinas, usando

cartuchos de carvão ativado, já foram avaliados e demonstraram boa

reprodutibilidade nas recuperações de saxitoxinas encontradas em A.

circinalis (NICHOLSON e BURCH, 2001). Este método parece ser

promissor para o uso com amostras de água, mas ainda é necessária

uma avaliação mais extensiva com diferentes variantes de saxitoxinas

encontradas em cepas brasileiras.

Para determinar saxitoxinas em amostras de água bruta, o

procedimento da preparação das amostras aplicado à microcistinas,

como relatado por Lawton, Edwards e Codd (1994), parece ser a melhor

escolha, isto é, as células intactas são removidas por filtração para

determinar a concentração de toxina intracelular, seguido pela

determinação de toxina extracelular presente no filtrado. A toxina

intracelular requer extração com ácido acético, ao invés do metanol

aquoso usado para microcistinas.

O cartucho de C18 pode ser utilizado para a purificação da amostra,

por retirada de outros compostos que podem interferir na análise, como

sugerido por Oshima (1995) e descrito a seguir.

Material necessário:

- Pipetas de volumes variáveis

- Bomba de vácuo

- Centrífuga

- Sistema para filtração a vácuo

- Frascos de vidro com tampa rosqueável , (˜ 3ml).

- Beckers - 10ml

- Tubos de centrífuga - 1,0mL

Owner
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- Cartuchos para extração em fase sólida (C
18 

 ou outro tipo

equivalente) com 1,0g da fase sólida.

Reagentes:

- Metanol PA

- Água ultrapura (“Milli-Q”)

Procedimento:

- Lavar o cartucho de EFS com 10ml de metanol 100%,

previamente adaptado no sistema de filtração a vácuo, ou

através de pressão com uma seringa.

- Equilibrar o cartucho com 10ml de água. Certificar-se que o

cartucho não seque em nenhuma das etapas. O metanol e a

água eluída devem ser descartados.

- Passar cerca de 3ml do extrato da amostra. Descartar o

primeiro 1,5mL do eluato

- Coletar o restante em um frasco de vidro.

- Centrifugar ou filtrar a amostra (filtro de nylon de 0,45µm

de poro) para remover material particulado antes de analisá-

la por CLAE.

Condições Cromatográficas

Embora o método analítico desenvolvido por Oshima (1995) requeira

um maior tempo de análise, pois são necessárias três análises distintas

com três fases móveis diferentes para a detecção de todas as variantes

de saxitoxinas, este método é até agora considerado o mais satisfatório,

pois permite análises das toxinas individuais com resultados precisos.

Entretanto, mesmo assim, é possível ocorrer picos com tempo de

retenção idêntico ao das saxitoxinas, sem que estas estejam presentes

na amostra, levando a resultados positivos falsos. De acordo com

Onodera et al. (1996), uma estratégia que pode ser utilizada quando

houver dúvida se o pico obtido corresponde realmente a uma saxitoxina,

é a repetição da análise sem o oxidante pós-coluna. Se a resposta obtida

com o pico de interesse mudar da mesma maneira que a obtida com o

padrão, então essa resposta pode ser usada para confirmar a identidade

deste pico.

Métodos de cromatografia líquida utilizando oxidação pré-coluna,

para produzir derivados fluorescentes de saxitoxinas, já foram descritos
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por Lawrence e Ménard (1991), Lawrence et al. (1991), Lawrence, Ménard

e Cleroux (1995) e Lawrence, Wong e Ménard (1996). Embora essa

metodologia seja relativamente mais simples, algumas saxitoxinas

produzem o mesmo derivado e, portanto, só se pode determinar a

quantidade total de saxitoxinas presentes na amostra. Além disso, uma

avaliação criteriosa da utilização dessa metodologia para análises de

amostras aquosas ainda se faz necessária.

A seguir, está apresentada a metodologia de análise de saxitoxinas

por sistema de oxidação pós-coluna, de acordo com Oshima (1995), que

vem mostrando resultados bastantes consistentes para análises de

saxitoxinas produzidas por cepas brasileiras de cianobactérias.

Diferentes soluções estoque deverão ser preparadas com

antecedência e deverão ser estocadas por, no máximo, 6 meses. São elas:

1) tetrabutil amônio fosfato c – 500mM

2) 1-heptasulfonato de sódio – 100mM

3) ácido acético 50mM

4) ácido fosfórico 500mM

5) hidróxido de amônia 1N

6) ácido periódico 350mM

7) fosfato dipotássio 250mM

8) hidróxido de potássio 1N

As fases móveis poderão ser armazenadas por, no máximo, 2 dias e

cada grupo de saxitoxinas tem sua fase móvel.

A) para C1 – C4

     1mM tetrabutil amônio em tampão acetato, pH 6,0

- 1mL solução estoque 1

- completar para 450mL com água

- ajustar o pH para 5,8 com a solução estoque 3

- completar para 500mL

- filtrar em acetato de celulose com 0,45 µm de poro.

B) para GTX1 – GTX6, dcGTX2 e dcGTX3

     2mM heptasulfonato, em tampão fosfato de amônio 10mM pH 7,1

- dissolver 10mL da solução estoque 2 e 4

- completar para 450mL com água
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- ajustar o pH para 7,1 com a solução estoque 5

- completar para 500mL

- filtrar em acetato de celulose com 0,45µm de poro

C) para STX e neoSTX

2mM heptasulfonato em tampão fosfato de amônio 30mM pH 7,1

- dissolver 10mL da solução estoque 2

- dissolver 30mL da solução estoque 4

- completar para 440mL com água

- ajustar o pH para 7,1 com a solução estoque 5

- completar para 500mL

- filtrar em acetato de celulose com 0,45µm de poro

- adicionar acetonitrila grau CLAE – 25mL para colunas de 150mm

                  30mL para colunas de 250mm

O reagente oxidante utilizado para a análise de todas as saxitoxinas

deverá ser preparado diariamente.

Ácido periódico 7mM em tampão fosfato de sódio 10mM pH 9,0

- dissolver 10mL da solução estoque 6

- dissolver 100mL da solução estoque 7

- completar para 300mL com água

- ajustar o pH para 9,0 com a solução estoque 8

- completar para 500mL

- filtrar em acetato de celulose com 0,45µm de poro

O reagente acidificante utilizado para a análise de todas as

saxitoxinas deverá ser preparado diariamente.

Ácido acético 500mM

Condições cromatográficas
- Coluna de fase reversa C18 ou C8

- Fases móveis – fluxo de 0,8mL/min

(a) para C1-C4:

     1mM tetrabutil amônio em tampão acetato pH 5,8

(b) para GTX1 – GTX6, dcGTX2 e dcGTX3:

     2mM heptasulfonato em tampão fosfato de amônio 10mM pH 7,1
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Figura 11.5 Diagrama do sistema de CLAE para análise de saxitoxinas

(adaptado de Oshima (1995).
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