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RESUMO 
 
 

A ocorrência de cianobactérias em mananciais de abastecimento pode causar 
diversos problemas em ETAs (Estações de Tratamento de águas), de ordem 
operacional e de risco à saúde humana devido à possibilidade de produção de 
cianotoxinas. Dentre estas, as microcistinas – MCs destacam-se por serem 
frequentemente detectadas em mananciais de abastecimento público. Devido à 
limitada eficiência das técnicas convencionais em remover efetivamente MCs 
dissolvidas é necessário o uso de técnicas complementares e/ou alternativas de 
tratamento para sua remoção, como as técnicas de biofiltração, que utilizam a 
atividade biológica presente no biofilme formado para a remoção de contaminantes. 
Assim, este trabalho teve como objetivo comparar diferentes concepções de 
biofiltração em escala de bancada, com diferentes materiais granulares (areia de 
filtro lento - AFL, carvão ativado granular - CAG, areia de filtro rápido - AFR e 
grânulos de alginato de cálcio - ALG) e modos de ativação biológica (natural com 
água bruta in natura, específica com bactéria Sphingosinicella microcystinivorans - 
B9 e sem ativação com água bruta esterilizada (controle negativo), para pré e pós-
tratamento de águas para consumo humano, visando a remoção de MCs. Na Fase I 
de Pré-tratamento, com afluente com concentração média de MCs de 9,70 µg L-1, 
observou-se que após o período de maturação, todos os tipos de materiais 
granulares ativados biologicamente de forma natural ou específica com B9, 
apresentaram eficiente remoção de MCs, com valores residuais médios entre 0,08 e 
0,22 µg L-1. Para a turbidez, na Fase I-a e I-b, observou-se que a ativação biológica 
em todos os materiais granulares contribuiu para a remoção de turbidez, 
especialmente com a ativação biológica com a bactéria B9. Na Fase II de Pós-
tratamento para MCs com afluente com concentração média de 10,10 µg L-1, os 
filtros de AFL e de CAG com ativação natural e específica com B9 apresentaram 
desempenhos similares, produzindo efluentes com valores residuais médios entre 
0,07 e 0,30 µg L-1. No entanto, para a turbidez,  não houve remoção satisfatória nas 
Fases II-a e II-b devido provavelmente, à interferência da escala adotada para os 
ensaios e espessura reduzida do meio granular. Para ambas as fases, a interrupção 
da inoculação do microrganismo específico B9 não afetou o desempenho dos filtros 
de AFL e CAG em relação às remoções de MCs e de turbidez durante o período de 
monitoramento de 100 dias na Fase I de Pré-tratamento e de 30 dias na Fase II de 
Pós-tratamento. Para os parâmetros complementares de caracterização da atividade 
biológica (pH e OD), os efluentes produzidos pelos filtros com ativação específica 
com B9   na Fase I e Fase II apresentaram valores médios inferiores e com maior 
variação em relação aos demais efluentes. 
 
Palavras-chave: MCs. Biofiltração. Ativação Biológica. Bactéria B9. 

Remoção/Biodegradação.
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ABSTRACT 

 
 

The occurrence of cyanobacteria in water supply sources can cause several 
problems in WTPs (Water treatment plants), of operational order and human health 
risk due to the potential of cyanotoxins production. Among these, the microcystins - 
MCs stand out for being frequently detected in public water supply sources. Because 
of the limited efficiency of conventional techniques in effectively remove dissolved 
MCs, it is necessary the use of complementary and/or alternative treatment 
techniques for MCs removal, such as biofiltration techniques, which use biological 
activity present in the biofilm for contaminants removal. Aiming MCs removal, the 
objective of this work was to compare different biofiltration conceptions in bench 
scale, with different granular materials (sand of slow sand filter - SSF, granular 
activated carbon - GAC, conventional filter sand - CS and calcium alginate granules - 
ALG) and modes of biological activation (natural with raw water, specific with 
bacterium Sphingosinicella microcystinivorans - B9 and without activation with 
sterilized raw water (negative control))for pre and post-treatment of waters for human 
consumption. In Pre-treatment Phase I, with mean concentration of MCs affluent with 
9,70 mg µg L-1, it was observed after the maturation period that all types of showed 
efficient MCs removals, with mean residual values between 0,08 and 0,22 μg L-1. For 
turbidity, in Phase I-a and I-b, it was observed that the biological activation in all the 
granular materials contributed to the turbidity removal. With the activation with B9 
presenting mean residual values of turbidity lower than the values obtained for the 
natural activation. In Post-Treatment Phase II for MCs with mean concentration of 
10,10 µg L-1, SSF and GAC filters with natural and specific activation with B9 
presented similar performances, producing effluents with mean residual values 
between 0,07 and 0,30 μg L-1. However, for turbidity, there was no satisfactory 
removal in Phases II-a and II-b due to interference from the scale adopted for the 
assays. For both phases, the B9 inoculation interruption of the specific 
microorganism B9 didn’t affect the SSF and GAC filters performance in relation to 
removals of MCs and turbidity in the monitoring period of 100 days in pre-treatment 
Phase I and 30 days in post-treatment Phase II. For the complementary parameters 
of the biological activity characterization (pH and DO), the effluents produced by the 
filters with specific activation with B9 (AE-2 and AE-5) in Phase I and Phase II  
demonstrated lower mean values with a greater variation in relation to other effluents. 
 
Keywords: MCs. Biofiltration. Biological Activation. Bacteria B9. 

Removal/Biodegradation.
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1 INTRODUÇÃO E JUSTIFICATIVA 

A ocorrência de cianobactérias em mananciais de abastecimento pode causar 

diversos problemas, tanto do ponto de vista operacional das Estações de 

Tratamento de Águas – ETAs quanto do ponto de vista sanitário, visto que esses 

organismos são capazes de produzir compostos, como as cianotoxinas, que podem 

causar danos à saúde humana e de animais (CHORUS; BARTRAN, 1999; CALIJURI 

et al., 2006; HO et al., 2012).  

Dentre as cianotoxinas, as microcistinas - MCs merecem destaque, devido à 

frequência em que são detectadas em mananciais destinados ao abastecimento 

público, estando por consequência, relacionadas com diversos casos de intoxicação 

de humanos e animais (CHARMICHAEL, 1994; AZEVEDO et al., 2002; CRUZ et al., 

2011). Devido a sua estrutura química, as MCs apresentam estabilidade ao calor, 

hidrólise e oxidação. Em condições naturais, sem luz, podem persistir por meses ou 

anos, no entanto, a degradação de MCs pode ocorrer em condições específicas de 

pH e temperatura (HARADA et al., 1996; SIVONEN & JONES, 1999; CRUZ et al., 

2011). 

O tratamento de água quando empregado para a remoção de cianobactérias e 

cianotoxinas deve garantir que a água produzida seja segura para o consumo 

humano. O padrão de potabilidade estabelecido pela Portaria n° 2.914 do Ministério 

da Saúde (BRASIL, 2011) preconiza que o valor máximo permitido (VMP) é de 1,0 

µg L-1 para MCs totais, incluindo seus análogos (intra e extracelular). 

O tratamento de água para abastecimento por ciclo completo, empregado em 

aproximadamente 80% dos sistemas existentes no Brasil. Este tipo de tratamento 

e/ou mesmo por filtração direta, não são capazes de efetivamente, remover 

cianotoxinas tais como as MCs na forma dissolvida, necessitando assim, de um 

tratamento complementar e/ou alternativo para sua remoção (CHOW et al., 1999; 

TEIXEIRA; ROSA, 2007; DI BERNARDO; MINILLO; DANTAS, 2010; WESTRICK et 

al., 2010; HO, SAWADE;NEWCOMBE, 2012). 

Algumas técnicas complementares de tratamento têm sido investigadas como: 

adsorção em carvão ativado (granular/pulverizado), processos oxidativos avançados 

e filtração em membranas. Essas técnicas apresentam limitações por requererem 

sofisticados equipamentos que demandam operação qualificada e custos adicionais. 

Além disso, adicionam estes pela própria concepção, um ônus ambiental ao 
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tratamento pelo uso de produtos químicos/geração de resíduos (DI BERNARDO; 

MINILLO; DANTAS, 2010; HO et al., 2011; HO; SAWADE; NEWCOMBE, 2012). 

Neste contexto, há a necessidade de se buscar tecnologias sustentáveis sob 

os pontos de vista técnico, ambiental e econômico considerando a aplicabilidade às 

condições reais. Neste sentido, destaca-se à biofiltração, que associa a atividade 

biológica a materiais granulares para a remoção de contaminantes. A atividade 

biológica pode ser viabilizada neste caso, com o uso de microrganismos naturais 

e/ou específicos, que possuem capacidade de biodegradar as MCs na forma de 

biofilme sob a superfície do material granular (BOURNE et al., 2006; HO et al., 2006; 

TSUJI et al., 2006; KATO et al., 2007; KURIAMA, 2012). 

A biofiltração é considerada sustentável ambientalmente, pois não necessita de 

produtos químicos em seus processos e apresentam baixo custo de operação e 

manutenção (HO; SAWADE; NEWCOMBE, 2012). No entanto, a aplicação destes 

requer investigações adicionais sobre a potencialidade de diferentes concepções 

aplicadas como técnica complementar ao tratamento convencional visando à 

remoção de MCs. 
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2 OBJETIVOS 

2.1 OBJETIVO GERAL 

Comparar diferentes concepções de biofiltração em escala de bancada com 

emprego de diferentes materiais granulares e modos de ativação biológica, para o 

pré e pós-tratamento de águas para consumo humano e remoção/biodegradação de 

MCs. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

Avaliar o desempenho da técnica de biofiltração em relação à 

remoção/biodegradação de MCs, considerando: 

 Sua aplicação como pré e pós-tratamento de águas para consumo 

humano; 

 Diferentes materiais granulares: areia de filtro lento, carvão ativado 

granular (CAG), areia de filtro convencional e grânulos de alginato de 

cálcio; 

 A influência da ativação biológica: natural com água bruta in natura e 

específica com bactéria Sphingosinicella microcystinivorans – B9; 

 A manutenção da atividade biológica específica ao longo do tempo. 
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3 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

3.1 CIANOBACTÉRIAS E CIANOTOXINAS 

As cianobactérias ou cianofíceas, também conhecidas como algas azuis, são 

organismos procarióticos, fotossintetizantes autotróficos. Estes organismos 

necessitam de um ambiente com presença de luz, água e nutrientes inorgânicos 

(fósforo e nitrogênio) e dióxido de carbono para sobreviver. São encontrados em 

quase todos os ambientes da Terra, principalmente em águas continentais, 

compondo o fitoplâncton e estando dentre os organismos de maior importância do 

planeta (MUR; SKULBERG; UTKILEN, 1999; BITTENCOURT-OLIVEIRA; MOLICA, 

2003; WHITTON; POTTS, 2012). 

Em comparação aos demais organismos pertencentes ao fitoplâncton, as 

cianobactérias possuem características que favorecem o seu desenvolvimento, 

como: capacidade de realizar fotossíntese em baixa iluminação, presença de 

vacúolos gasosos em algumas espécies, capacidade de fixação de nitrogênio 

atmosférico por algumas espécies filamentosas e capacidade de armazenar fósforo 

(CHORUS; BARTRAN, 1999; MUR; SKULBERG; UTKILEN, 1999; WHITTON; 

POTTS, 2000; OLIVER; GANF, 2000). 

Devido à interferência humana e/ou natural, em determinadas condições, o 

acréscimo da disponibilidade de nutrientes como o fósforo e nitrogênio concorre para 

o processo denominado eutrofização em rios, lagos e reservatórios. Assim, há perda 

da qualidade de água e favorecimento do aparecimento de floração ou blooms de 

cianobactérias. Blooms de cianobactérias ocorrem em condições específicas: pH 

entre 6,0 a 9,0, alta carga de fósforo e nitrogênio, baixa turbulência e temperatura 

entre 15 a 30°C (CHORUS; BARTRAN, 1999; DOW; SWOBODA, 2000; 

BITTENCOURT-OLIVEIRA; MOLICA, 2003; FUNASA, 2003). 

A presença desse organismo em mananciais de abastecimento, além de 

causar problemas operacionais em estações de tratamento de águas para o 

consumo humano, pode conferir sabor e odor às águas ou ainda, liberar toxinas, as 

cianotoxinas (BITTENCOURT-OLIVEIRA; MOLICA, 2003; FUNASA, 2003; FUNASA, 

2007). 
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As cianotoxinas são metabólitos secundários produzidos pelas cianobactérias 

principalmente durante o final da fase Log e acredita-se, que são uma forma de 

proteção contra outros organismos presentes em ambientes aquáticos 

(CARMICHAEL, 1992, 1997). Esses metabólitos podem causar efeitos adversos em 

seres humanos, animais, plantas e microrganismos eucarióticos, com maior 

toxicidade para mamíferos (SILVONEN; JONES, 1999; METCALF; CODD, 2012).  

Comumente, as cianotoxinas são classificadas pelo seu efeito adverso como 

hepatotoxinas, neurotoxinas e dermatotoxinas (SIVONEN; JONES, 1999; DOW; 

SWOBODA, 2000; FUNASA, 2003; BITTENCOURT-OLIVEIRA; MOLICA, 2003; 

METCALF; CODD, 2012). 

 As hepatotoxinas por sua vez, estão mais relacionadas com casos de 

intoxicação de seres humanos e animais e podem causar morte após poucas horas. 

Por agirem principalmente sobre o fígado, as hepatotoxinas como as MCs impedem 

a síntese de proteínas fosfatase, causando hemorragia intra-hepática e choque 

hipovolêmico, (CARMICHAEL, 1992; SIVONEN; JONES, 1999; METCALF; CODD, 

2012). As principais hepatotoxinas são as microcistinas e nodularinas que 

apresentam estruturas peptídicas e cilindrospermopsina, uma hepatotoxina alcaloide 

(CARMICHAEL, 1992; SIVONEN; JONES, 1999; FUNASA, 2003; BITTENCOURT-

OLIVEIRA; MOLICA, 2003).  

A intoxicação por cianotoxinas podem ocorrer via consumo de água 

contaminada ou contato primário, com sintomas variados, desde distúrbios visuais, 

náuseas, vômito, gastroenterite, irritação de pele, ressecamento da boca e vias 

nasais, pneumonia atípica, entre outros sintomas (METCALF; CODD, 2012). 

  

3.1.1 MICROCISTINAS – MCs 

As microcistinas – MCs destacam-se por serem frequentemente detectadas em 

águas destinadas para o abastecimento público e estão relacionadas com diversos 

casos de intoxicação de humanos e animais. (CHARMICHAEL, 1994; AZEVEDO et 

al., 2002; CRUZ et al., 2011).  Seu nome deve-se ao fato desta toxina ter sido 

isolada inicialmente da cianobactéria Microcystis aeruginosa (CHARMICHAEL, 1988; 

CRUZ et al., 2011). 

Em relação a sua estrutura química, as MCs são heptapeptídeos cíclicos, 

sendo dois L-aminoácidos variáveis. Possui a seguinte estrutura química: ciclo (-d-
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Ala-L-X-D-eritro-β-metilAsp (ligação iso)-1-Y-Adda-D-Glu (ligação iso)-N-metildeidro-

Ala. O Adda é um β aminoácido raro com a seguinte estrutura: 3-amino-9-metoxi-

2,6,8-trimetil-10-fenildeca-4 (E), 6(E)-ácido dienóico, sendo considerada como o 

responsável pela hepatotoxicidade das MCs. As posições 2 e 4 do anel peptídico 

contém resíduos de  aminoácidos variáveis (CHARMICHAEL, 1988; CHORUS; 

BARTRAN, 1999; FUNASA, 2003; BITTENCOURT-OLIVEIRA; MOLICA, 2003; 

CRUZ et al., 2011; METCALF; CODD, 2012), 

Devido aos aminoácidos nas posições 2 e 4  e outras variações, as MCs 

compreendem um grupo variado, com cerca de 90 análogos com diferentes graus de 

toxicidade, sendo a MC-LR que possui os resíduos de  aminoácidos L-Leucina (L) e 

L-Arginina (R) (Figura 1), sendo este o análogo considerado o mais tóxico 

(CHARMICHAEL, 1988; AZEVEDO, 2002; CRUZ et al., 2011; METCALF & CODD, 

2012). 

 

Figura 1 - Estrutura química da microcistina – LR. 

 
Fonte: adaptado Charmichael, 2006 
 

 

Devido a sua estrutura ciclo-peptídica, as MCs possuem alta estabilidade e 

resistência à hidrólise ou oxidação em ambientes com pH próximo ao neutro e 

podem apresentar toxicidade mesmo após a fervura. Em águas naturais sem a 

presença de luz, as MCs podem persistir por vários meses (SIVONEN; JONES, 

1999). Podem ser hidrolisadas lentamente em condições muito específicas como 
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temperatura superior a 40 °C e pH inferior a 1,0 ou superior a 9,0; (HARADA et al., 

1996). 

A intoxicação por MCs pode ser por via oral, por ingestão de água e alimentos 

contaminados (plantas, peixes e frutos do mar), inalação e contato com a pele 

(STEWART; SCHLUTER; SHAW, 2006). As MCs podem se acumular em órgãos e 

tecidos de mamíferos e peixes (coração, rim, gônadas, pulmão, cérebro e fígado), 

causando danos às células e tecidos (ITO; KONDO; HARADA, 1997; WANG et al., 

2008; ZHAO; XIE; ZHANG, 2009). Além disso, as MCs podem agir como potente 

promotor de câncer em humanos e animais, devido a alterações celulares geradas 

(CODD, 2000; GEHRINGER, 2004; GAN; SUN; SONG, 2010; CAMPOS; 

VASCONCELOS, 2010; METCALF; CODD, 2012). 

As MCs podem ser produzidas por diversos gêneros de cianobactérias, tais 

como: Microcystis spp., Oscillatoria (Planktothrix) agardhii, Plectonema boryanum, 

Phormidium corium, Phormidium splendidum, Arthrospira fusiformis, Anabaena sp., 

Nostoc sp., Anabaenopsis sp., Gloeotrichia echinulata, Rivularia biasolettiana, R. 

haematites, Tolypothrix distortab, Hapalosiphon sp (BITTENCOURT-OLIVEIRA;  

MOLICA, 2003; METCALF; CODD, 2012). 

 

3.2 TRATAMENTO DE ÁGUAS PARA REMOCÃO DE CIANOBACTÉRIAS E 

CIANOTOXINAS 

A qualidade da água bruta tem um grande impacto na efetividade do 

tratamento de água empregado e nos custos associados à produção de água 

potável. No entanto, devido aos crescentes impactos causados pelas atividades 

humanas sobre o meio ambiente, em muitas localidades, os mananciais de 

abastecimento sofrem com constante perda na qualidade da água utilizada para o 

abastecimento público. 

Em muitos casos, esta perda de qualidade está relacionada ao aporte de 

nutrientes resultando na eutrofização dos mananciais de abastecimento, o que 

causa impactos negativos nos processos de tratamento empregados, devido ao 

aparecimento de microalgas e cianobactérias.  

Nestes casos, deve-se tomar um cuidado adicional na escolha da tecnologia de 

tratamento a fim de garantir a produção de água com qualidade satisfatória sem 
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causar danos à saúde dos consumidores (DI BERNARDO; MINILLO; DANTAS, 

2010). 

A escolha da tecnologia de tratamento depende em muitos casos da realização 

de estudos em escala de laboratório ou em instalação piloto para determinar as 

condições mais adequadas para as características da água a ser tratada. Outros 

fatores que devem ser levados em consideração durante a escolha são: tipo de 

tratamento para os resíduos gerados, condições socioeconômicas, posição 

geográfica da comunidade, capacidade da estação, disponibilidade de recursos 

financeiros, disponibilidade de materiais de construção, pessoal qualificado para a 

construção, operação e manutenção, disponibilidade de produtos químicos em 

regiões próximas e por fim, o padrão de qualidade que deve ser atingido 

(DIBERNARDO; MINILLO; DANTAS, 2010). 

Quando o tratamento de águas é empregado em mananciais com florações 

potencialmente toxigênicas, deve-se levar em consideração que em células viáveis 

(sadias) de cianobactérias, as cianotoxinas podem se apresentar 

predominantemente na forma intracelular. Uma pequena parcela da cianotoxina 

endógena pode ser liberada para o meio (forma extracelular) de maneira natural ou 

devido a lise das células pela ação dos agentes químicos ou físicos empregados no 

tratamento de águas (FUNASA, 2003). 

Dessa maneira, a técnica de tratamento de águas empregada deve ser 

estudada e avaliada em relação a sua capacidade de remover tanto células viáveis 

como as cianotoxinas intra e extracelulares. Devido à dificuldade da remoção de 

cianotoxinas na forma extracelular preconiza-se a preferência pela remoção de 

células intactas de cianobactérias (com as cianotoxinas intracelulares) e métodos 

que evitem a lise celular (CHOW et al., 1999; FUANSA, 2003; JURCKZAC et al., 

2005; TEIXEIRA; ROSA, 2006; DI BERNARDO; MINILLO; DANTAS 2010; 

WESTRICK et al., 2010). 

Desse modo, há várias opções técnicas de tratamento de águas que podem 

ser devidamente empregadas/associadas para águas com cianobactérias e 

cianotoxinas, destacam-se: ciclo completo, filtração direta, filtração em múltiplas 

etapas ou somente filtração lenta, adsorção em carvão ativado, processos 

oxidativos, filtração em membranas (nanofiltração, ultrafiltração e osmose reversa), 

ozonização, biofiltração e biodegradação (WESTRICK et al., 2010; DI BERNARDO; 

MINILLO; DANTAS 2010; KURIAMA et al., 2012). 
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3.2.1 Tratamento por Ciclo Completo 

O tratamento por ciclo completo ou convencional é a técnica de tratamento de 

águas para abastecimento mais difundida no mundo, no Brasil corresponde a 

aproximadamente 80% das estações em funcionamento. É composta pelas etapas 

de coagulação, floculação, sedimentação e filtração, sendo que em alguns casos, 

com a substituição da etapa de sedimentação pela etapa de flotação por ar 

dissolvido - FAD (DI BERNARDO; MINILLO; DANTAS, 2010).   

Na etapa de coagulação, a adição de um agente coagulante geralmente à base 

de metais (Fe e Al), deve promover a desestabilização das partículas coloidais ou 

das moléculas de matéria orgânica dissolvida. A coagulação é um fenômeno de 

origem química devido à hidrólise do metal e física devido ao transporte das 

espécies hidrolisadas e/ou dos precipitados de metais que entram em contato com 

as impurezas. Na floculação, ocorre a interação entre as impurezas desestabilizadas 

(metal precipitado e/ou espécies hidrolisadas), formando agregados cada vez 

maiores, dando origem aos flocos de maior ou menor densidade do que a da água, 

para posteriormente serem removidos por sedimentação ou flotação ou ainda 

filtração (DI BERNARDO; DANTAS, 2005). 

A coagulação quando executada adequadamente, permite ao final do ciclo 

completo, a remoção com elevada eficiência de células intactas sem ocorrência de 

liberação expressiva de cianotoxina intracelular. A eficiência de remoção de 

cianobactérias irá depender da otimização das condições de coagulação, pelo ajuste 

da dosagem de coagulante e do pH de coagulação e condições de mistura rápida, 

visto que a eficiência das demais unidades (floculação/sedimentação/filtração) está 

condicionada à eficiência da coagulação (HITZFIELD; HÖGER; DIETRICH, 2000; 

DIBERNARDO; MINILLO; DANTAS 2010; DI BERNARDO; DANTAS; VOLTAN, 

2011).  

Para isso, realizam-se ensaios em escala de bancada com o uso de 

equipamentos estáticos como o jarteste/floteste, que simula as condições de 

operação de uma estação de tratamento de água em jarros estáticos ou em escala 

piloto que simula as condições de operação de uma estação de tratamento de águas 

em escala reduzida. Esses ensaios possibilitam a avaliação de desempenho 

mediante variação de condições operacionais (dosagem de coagulante, e valores de 
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pH, tempo e gradiente de velocidade média de mistura) com simulação das etapas 

subsequentes de  floculação, sedimentação e flotação (HITZFIELD; HÖGER; 

DIETRICH, 2008; DI BERNARDO; MINILLO; DANTAS, 2010; DI BERNARDO; 

DANTAS; VOLTAN, 2011). 

O emprego do tratamento por ciclo completo tem se mostrado eficiente na 

remoção de células de cianobactérias, porém, essa técnica é ineficiente na remoção 

de cianotoxinas extracelulares (LAMBERT; HOLMES; HRUDEY, 1996; CHORUS; 

BARTRAN, 1999; CHOW et al., 1999; TEIXEIRA; ROSA, 2006; WESTRICK et al., 

2010).  

Lambert, Holmes e Hrudey, (1996) avaliaram remoção de MC-LR dissolvida 

presente na água bruta em uma estação de tratamento de águas por ciclo completo 

seguido de adsorção em carvão ativado granular - CAG. Nesse caso, foi observado 

para as etapas de coagulação/floculação/sedimentação (C/F/S) houve remoção de 

MC-LR de até 39% e para a etapa de filtração de até 60%. Assim, o tratamento por 

ciclo completo foi ineficiente na remoção de MC-LR, sendo necessária a 

complementação por adsorção em CAG, a qual obteve remoções superiores a 70%, 

com residual de aproximado de 0,5 µg L-1 de MC-LR. 

Chow et al. (1999), avaliaram a remoção de células de M. aeruginosa (com 

densidade entre 105 a 106 cel. mL-1) e de MCs por ciclo completo em escala piloto 

(C/F/S) seguido de filtração rápida. Para uma dose ótima de 5,8 mg L-1 de Al+3 e pH 

de 6,2; na escala piloto após a filtração, a água tratada apresentou densidade celular 

residual variando de 2 a 60 cel. mL-1 com remoção não significativa de MCs na 

forma extracelular.  

Drikas et al. (2001), avaliaram a remoção de células de M. aeruginosa (105 a 

106 cel. mL-1) por C/F/S em escala de bancada e por C/F/S seguida de filtração 

rápida em escala piloto. Para a escala de bancada, atingiu remoção de células de 70 

a 83% e remoção de 75% MCs extracelulares, com residual de 2,7 µg L-1. Para a 

escala piloto, foram obtidas remoções de até 99,9% de células após a filtração e 

remoções de até 100% de MCs intracelulares, porém para MCs extracelulares não 

houve remoções significativas.  

Teixeira e Rosa, (2006), por exemplo, estudaram remoção de células de M. 

aeruginosa (104 cel. mL-1) e concentração de MC-LR de 37 µg L-1 em escala piloto 

por ciclo completo com sedimentação (C/F/S) e ciclo completo com flotação por ar 

dissolvido (C/F/FAD). Nesse trabalho, houve baixas remoções de MCs tanto para os 
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ensaios com C/F/S como para os ensaios com C/F/FAD, variando de 5,2 a 15,8% e 

de 2,6 a 11,7 % respectivamente. 

Morais (2012) ao estudar a remoção de células de M. aeruginosa e MCs 

(1,8x104 cel. mL-1 e 3,27 µg L-1) por ciclo completo observou remoções de 15,6% de 

MCs após a sedimentação e de 25,7% após a filtração rápida. Já Guerra et al. 

(2015), para água bruta com 22,4 µg L-1 de MCs e condições de coagulação 

previamente testadas, observaram remoções de 13 a 14% após sedimentação e de 

6 a 7% após filtração.  

Estes trabalhos demonstram que a técnica por ciclo completo apresenta 

desempenho limitado para remoção de MCs extracelulares, necessitando assim, de 

técnicas complementares como, a oxidação, a adsorção, a nanofiltração, entre 

outras. Vale destacar também, a possibilidade de emprego de técnicas alternativas 

para remoção de MCs, como a biodegradação, filtração lenta e biofiltração 

(BOURNE et al., 2006; HO et al., 2006; KATO et al., 2007; WANG et al., 2007; DI 

BERNARDO; MINILLO; DANTAS, 2010; WESTRICK et al., 2010; HO et al., 2011; 

KURIAMA, 2012). 

 

3.2.2 Filtração Lenta 

A filtração lenta é a forma mais antiga de tratamento de água. O seu uso data 

desde o século XIX e quando projetada e aplicada corretamente, tem se mostrado 

um sistema eficaz de tratamento, com as seguintes vantagens: simplicidade de 

instalação, não utilização de coagulação química e eficiência na remoção de 

microrganismos, produzindo água com baixa turbidez e concentração de 

microrganismos (TANGERINO; CAMPOS; BRANDÃO, 2006). 

Outra característica importante da filtração lenta é a utilização de material 

granular com granulometria mais fina e baixas taxas de filtração. Assim, tem-se um 

maior tempo de detenção, permitindo a formação de uma camada biológica na 

camada superior do leito filtrante, combinando os mecanismos de remoção por 

transporte, aderência e biológico (DI BERNARDO; BRANDÃO; HELLER, 1999).  

O biofilme ou schumtzdecke é formado por uma variedade de microrganismos, 

como bactérias, algas, protozoários, invertebrados e produtos metabólicos desses 

organismos, compostos inorgânicos precipitados e material orgânico particulado, 

advindos da alimentação com água bruta na fase de maturação. O biofilme possui 
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grande importância para o desempenho da filtração lenta (LOGSDON et al., 2002; DI 

BERNARDO; DANTAS, 2005), permitindo elevadas remoções de bactérias, vírus e 

protozoários como cistos de Giardia, facilitando o processo de desinfecção (DI 

BERNARDO; BRANDÃO; HELLER, 1999). 

O tempo de formação do schumtzdecke, de maturação ou de amadurecimento 

pode durar alguns dias até dois meses, depende da qualidade da água, das 

características do material granular e do procedimento de limpeza adotado. Somente 

após a maturação, o filtro encontra-se em condições adequadas e favoráveis para 

que a água a ser tratada seja produzida com qualidade adequada (SÁ, 2006). 

O desempenho da filtração lenta depende da taxa de filtração, da temperatura, 

da espessura do meio filtrante, do tamanho dos grãos de areia, da idade do 

schmutzdecke, do tempo de maturação, do modo de limpeza do filtro, das 

características da água bruta entre outros (DI BERNARDO; BRANDÃO; HELLER, 

1999). 

A taxa de filtração deve ser mantida entre 2 a 6 m3 m-2 dia-1 (DI BERNARDO; 

BRANDÃO; HELLER, 1999; DI BERNARDO; DANTAS, 2005; VERAS; DI 

BERNARDO, 2008), o que aumenta o tempo de detenção e favorece a formação do 

biofilme (MOODY; GARRETT; HOLLER, 2002; SALATI, 2010). O material granular 

utilizado para a filtração lenta recomendado, deve ter granulometria entre 0,08 e 1,0 

mm, tamanho efetivo entre 0,15 e 0,30 mm, coeficiente de desuniformidade entre 2 e 

5 (DI BERNARDO; BRANDÃO; HELLER, 1999; LOGSDON et al., 2002). 

Apesar de ser eficiente na remoção de microrganismos, é necessário que após 

filtração, ocorra a etapa de desinfecção da água produzida como barreira final de 

segurança e para garantir o residual de cloro na rede de distribuição. Quando 

aplicada como tratamento único, a filtração lenta tem a sua utilização restrita para 

águas que apresentam valores baixos de cor verdadeira, turbidez e teor de sólidos 

(GALVIS; LATORRE; VISHER, 1998). 

A limitação da filtração lenta pode ser suprida com a aplicação de um sistema 

de pré-tratamento da água, que condiciona a água às características aplicáveis para 

a filtração lenta (TANGERINO; CAMPOS; BRANDÃO, 2006). Dentre as opções de 

pré-tratamento, destaca-se a pré-filtração em pedregulho, que quando combinada 

com a filtração lenta recebe o nome de Filtração em Múltiplas Etapas (FiME) (DI 

BERNARDO; BRANDÃO; HELLER, 1999). 
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A presença de algas e outros organismos são benéficos para o filtro lento. No 

entanto, o seu excesso pode causar obstrução rápida do meio filtrante e diminuição 

da duração da carreira de filtração ou tempo de operação dos filtros (DI BERNARDO 

et al. 1990). A eficiência da remoção de algas e cianobactérias por filtração lenta 

depende principalmente de suas características (espécie, tamanho e mobilidade) e 

concentração na água bruta.  

Assim, diversos trabalhos têm explorado a remoção de cianobactérias e 

cianotoxinas por filtração lenta e FiME. De maneira geral, a remoção de cianotoxinas 

está associada à biodegradação que ocorre no Schmutzdecke, como relatado no 

trabalho de Keijola et al., (1988), no qual foi avaliada a remoção de neurotoxinas 

proveniente da cianobactéria A. flos-aquae  e de hepatotoxinas proveniente das 

cianobactérias M. aeruginosa e O. agardhii.  Os filtros operaram com taxa de 2,04 

m3 m-2 dia-1 e nesse estudo, foi observada remoção de 30 e 70% de turbidez e das 

cianotoxinas aplicadas, respectivamente. A principal conclusão desse trabalho foi 

que a filtração lenta possui grande potencial de remoção de cianotoxinas por 

remoção biológica. 

Grützmacher et al. (2002) avaliaram a aplicação da filtração lenta em duas 

unidades de filtração (A e B) em escala real para a remoção de MCs intracelular (40 

µg L-1) e extracelular (8 µg L-1), com taxas de filtração de 0,8 e 0,2 m3 m-2 dia-1 e 

duração de 20 h  (filtro A) e 26 dias (filtro B). Em ambos os filtros (A e B), as 

remoções variaram de 43 a 99%. A maior remoção foi observada na unidade A, com 

valores superiores a 90% em curto período de tempo. Para o filtro B, foram obtidas 

remoções superiores a 84%, com declínio devido a baixas temperaturas, o que 

afetou a atividade biológica do Schmutzdecke. 

No estudo de Ho et al., (2006), foi avaliada a remoção de  MCs em filtros lentos 

pela atividade biológica com diferentes biofilmes formados. Foram utilizados três 

filtros, com o mesmo material granular (ETA Morgan, d10=0,83 mm) e alimentados 

com água bruta (reservatório Myponga, Austrália). Os diferentes tipos de biofilme 

formados foram: Filtro A - foi alimentado por 12 meses com água bruta e adição 

periódicas de MC-LR e MC-LA (6 meses) seguido de 6 meses sem adição de MC-LR 

e MC-LA; Filtro B - sem a  adição de MC-LR e MC-LA e Filtro C – areia autoclavada 

para eliminar o biofilme existente. Na fase experimental, os filtros foram alimentados 

com água do reservatório Myponga (Austrália) contendo 20 µg L-1 de MC-LR e LA e 

com diferentes taxas de filtração e com tempos de contato (entre 7,5 a 30 min) para 
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os filtros A e B e taxa de filtração e tempo de contato (30 min) fixo para o filtro C. 

Observou-se que no filtro A não foi observado a presença de MC-LR e LA no 

efluente do filtro logo no início da operação, no filtro B, foi observado um tempo de 

aclimatação de 3 dias para o inicio da remoção de microcistinas, com 

comportamento similar para o filtro C (HO, et., 2006). 

Em outro trabalho, Bourne et al. (2006), avaliaram a associação da bactéria 

MJ-PV (Sphingomonas sp.) na remoção de MCs em filtros lentos. Para isso, os filtros 

foram alimentados com água bruta (Rio Murrumbidgee, Austrália, local de origem da 

bactéria MJ-PV), com 50 µg L-1 de MC-LR. Foi utilizado areia com granulometria de 

0,4 a 0,5 mm sem contato prévio com MCs, tempo de contato de 30 h, vazão de 2,2 

mL min-1, taxa de filtração de 0,396 m3 m-2 dia -1 e a bactéria MJ-PV foi inoculada na 

concentração de 6 x 108 cel. mL-1 para 3 filtros e os outros 3 filtros foram somente 

alimentados com água bruta sem a inoculação da bactéria MJ-PV (controle). Neste 

trabalho observou-se que independente da inoculação ou não da bactéria MJ-PV, 

houve remoção de MC-LR com tempo de aclimatação de 2 a 4 dias e remoção 

completa após 6 dias para todos os filtros (BOURNE et al. 2006). 

Sá (2006) avaliou a remoção de M. aeruginosa e MCs sob diferentes condições 

operacionais e parâmetros de projetos, visando obter a melhor condição de 

eficiência de operação, utilizando para isso 3 unidades de filtração lenta. Na primeira 

etapa, foram avaliados diferentes diâmetros efetivos da areia empregada, no qual, 

as areias com diâmetro efetivo de 0,28 e 0,22 mm apresentaram os melhores 

resultados de remoção. Na etapa 2, para uma areia com diâmetro efetivo de 0,22 

mm, foram avaliados diferentes espessuras do leito filtrante (0,60 m, 0,90 m e 1,10 

m), sendo que, não foi observada diferença entre a espessura de leito de 0,90 e 1,10 

m na remoção de células, clorofila-a e MCs totais. 

Na terceira etapa, foram avaliadas diferentes taxas de filtração, aplicando as 

melhores condições selecionadas nas etapas anteriores. Nessa etapa, verificou-se 

remoção semelhante de células de M. aeruginosa e MCs para os filtros operados 

com as taxas de filtração de 2 e 3 m3 m-2 dia-1. Na quarta etapa, com as melhores 

condições das etapas anteriores: d10/d60 0,22 mm; 1,1 m de espessura do leito 

filtrante e taxa de filtração de 2 m3 m-2 dia-1. Observaram-se remoções não 

satisfatórias MCs extracelulares nas etapas iniciais de operação, requerendo um 

tempo de maturação de 90 dias para remoção satisfatória de MCs (SÁ, 2006). 
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Salati (2010) avaliou a influência de diferentes tempos de maturação em filtros 

lentos (15 a 20 dias) e a ausência de maturação na remoção de células de M. 

aeruginosa (105 a 107 cel. mL-1) e MCs (70 µg L-1), de acordo com os parâmetros 

utilizados por Sá (2006) e Melo (2006). Nesse trabalho concluiu-se que mesmo para 

períodos de maturação de 20 dias, os filtros lentos não apresentaram resultados 

satisfatórios na remoção de células de M. aeruginosa e MCs. 

Farias (2011) sob as mesmas condições dos trabalhos citados anteriormente, 

avaliou a influência da pré-filtração em pedregulho de escoamento ascendente na 

remoção de células de M. aeruginosa e MCs, com as características do pré-filtro em 

pedregulho baseadas no trabalho de Melo (2006) e recomendação de Di Bernardo, 

Brandão e Heller (1999). Nesse trabalho, a pré-filtração mostrou-se eficiente na 

remoção de clorofila-a e turbidez para o pré-acondicionamento da água para o filtro 

lento, no entanto, o filtro lento necessitou da alimentação com água bruta para sua 

maturação. De maneira geral, mesmo com o uso da pré-filtração, a filtração lenta 

não foi capaz de remover completamente células de M. aeruginosa. 

Esses trabalhos demonstram a necessidade de estudos adicionais sobre a 

filtração lenta em relação à remoção de células de cianobactérias e cianotoxinas. 

  

3.2.3 Adsorção em Carvão Ativado Granular (CAG) 

O carvão ativado é um material de origem carbonácea com área superficial 

interna e porosidade bastante desenvolvida capaz de adsorver moléculas em fase 

líquida e em fase gasosa, apresenta-se sob a forma pulverizada (CAP) ou granular 

(CAG) (BANSAL; DONNET; STOECKLI, 1988). É um material que é amplamente 

utilizado no tratamento de águas para o abastecimento humano, possuindo assim 

uma grande variedade disponível no mercado. A sua fabricação envolve os 

seguintes processos: carbonização da matéria-prima por tratamento térmico em 

atmosfera inerte sob elevada temperatura e ativação em atmosfera redutora 

(SWIATKOWSKI, 1998), que pode ser por ativação química ou por ativação térmica, 

sendo a ativação térmica, o método de preparação mais comum (BRANDÃO; SILVA, 

2006). 

As principais matérias-primas do carvão ativado são: casca de coco, sementes, 

osso de animais, coque, turfa, lignita, entre outros materiais de origem vegetal, 

animal e mineral (BRANDÃO; SILVA, 2006). A eficiência da capacidade adsortiva do 
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carvão ativado depende da origem da matéria-prima e do tipo de ativação 

empregado, que influenciam diretamente na estrutura porosa e no tamanho dos 

poros formados (SWIATKOWSKI, 1998). 

Os tamanhos dos poros do carvão ativado podem ser classificados conforme o 

seu diâmetro: macroporos – diâmetro >50 nm, mesoporos – diâmetro de 2 a 50 nm, 

microporos secundários – diâmetro de 0,8 a 2 nm e microporos primários - diâmetro 

<0,8 nm (IUPAC, 1985). Devido à grande quantidade de poros, os carvões ativados 

possuem área típica variando de 600 a 1200 m2 g-1, o que lhe permite a grande 

capacidade de adorver contaminantes em águas. Por exemplo, alta quantidade de 

mesoporos é um fator importante quando se trata da remoção de moléculas grandes 

como corantes e cianotoxinas, como a MCs (BAÇAOUI et al., 2001). 

O carvão ativado empregado no tratamento de águas apresenta as seguintes 

propriedades físicas: área superficial, distribuição do tamanho dos poros, densidade 

do carvão, número de iodo (NI), número de melado (NM), índice de fenol (IF), índice 

de azul de metileno (IAM), resistência à abrasão, teor de umidade, dureza, conteúdo 

de cinzas, tamanho da partícula, entre outras (BRANDÃO; SILVA, 2006; DI 

BERNARDO; MINILLO; DANTAS, 2010). 

Dentre essas propriedades físicas, destacam-se: Índice de Fenol – que 

consiste na quantidade de carvão ativado necessário em mg para que ocorra a 

diminuição da quantidade de fenol de 100 para 10 mg em uma solução; Índice de 

Azul de Metileno - AM – que consiste na quantidade de carvão ativado necessário 

para que ocorra a adsorção de moléculas de dimensões similares ao do azul de 

metileno, estando relacionada com a mesoporosidade e com poros >1,5 nm, sendo 

expresso em mg AM por g de carvão ativado; Número de iodo – expressa a 

quantidade de iodo que é adsorvida pelo carvão ativado, sendo expressa em mg de 

iodo por g de carvão ativado e está relacionada com a adsorção de moléculas de 

pequena massa molecular (DI BERNARDO; DANTAS, 2005). 

Dentre as alternativas de aplicação para o tratamento de águas, temos o 

carvão granular pulverizado – CAP e o carvão ativado granular – CAG. O CAG é 

geralmente aplicado na forma de leito filtrante em filtros de fluxo ascendente ou 

descendente, podendo ser adotado como técnica de pré ou pós-tratamento ao 

tratamento convencional, sendo mais comum, a sua aplicação como pós-tratamento 

(BRANDÃO; SILVA, 2006; CEÇEN, 2014). 
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Durante a operação de filtros em CAG, podem-se encontrar baixas 

concentrações do contaminante de interesse até um ponto em que ocorre a 

saturação dos sítios de adsorção e a perda na atividade adsortiva, necessitando 

assim, a troca do CAG ou a sua regeneração. A concepção e operação de filtros em 

CAG devem considerar os seguintes critérios: características do CAG, tempo de 

contato, taxa de aplicação hidráulica, profundidade do leito filtrante, expansão do 

meio filtrante, perda de carga e cinética de adsorção. Outro fator crucial que a ser 

considerado, é a forma de regeneração e os custos referentes ao processo adotado 

(BRANDÃO; SILVA, 2006; CEÇEN, 2014). 

Keijola et al. (1988) avaliaram a aplicação de colunas de filtração de carvão 

ativado granular como pós-tratamento de águas contendo hepatotoxinas produzidas 

por espécies dos gêneros Microcystis sp. e Oscillatoria agardhii, e neurotoxina 

produzida por Anabaena flos-aquae. Nesse estudo, a coluna de carvão ativado foi 

capaz de remover 100% da toxina aplicada. 

Lambert, Holmes e Hrudey, (1996) avaliaram a remoção de MCs em duas 

diferentes instalações de tratamento de águas por ciclo completo em escala real, 

com a aplicação de CAG na forma de coluna de filtração (pós-tratamento) após a 

etapa de filtração e aplicação de CAP na entrada da estação (pré-tratamento), em 

dois mananciais de abastecimento com presença de MCs. Em ambas as estações, 

foram detectadas faixas de MCs de 0,27 a 2,38 µg L-1 e de 0,15 a 0,87 µg L-1 na 

água bruta, respectivamente. A eficiência de remoção de MCs variou de 59 a 97% 

quando aplicado a adsorção em CAG e de 7 a 90% quando aplicado o CAP, 

obtendo-se em ambos os casos, residuais inferiores a 0,5 µg L-1. 

Wang et al. (2007) compararam a remoção de MC-LR e LF na concentração de 

5 µg L-1 por filtração em colunas de CAG em duas condições: com presença e 

ausência de biofilme (sistema fechado e estéril). Na condição com predominância de 

processos adsortivos (estéril), o filtro em CAG apresentou redução gradativa de 

eficiência somente após 30 dias de operação, que pode ser atribuída à competição 

da matéria orgânica natural por sítios adsortivos e bloqueio de poros. 

Francisco (2014) caracterizou e aplicou diferentes CAGs de diferentes origens 

e tipos de ativação na remoção de MCs associado ao tratamento por ciclo de água 

em escala de bancada. Dos CAGs selecionados e testados, verificou-se que após 

24h de operação foram encontradas remoções de 99,9 a 100% de MCs para uma 

concentração inicial de 20 µg L-1 e tempo de contato de 20 min.  
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3.2.4 Matrizes de Imobilização 

A imobilização consiste em processo de retenção ou “aprisionamento” do 

microrganismo de interesse ou enzimas em uma estrutura denominada de matriz, 

que pode ser de diversos materiais, como o bagaço da cana, géis como o alginato 

de cálcio, pectina e materiais cerâmicos (SILVA, 2011). 

O principal método de imobilização é por encapsulamento das células ou 

enzimas pelo uso de polímeros naturais ou sintéticos, sendo os polímeros naturais 

mais suscetíveis à degradação em condições naturais, apresentando vulnerabilidade 

ao ataque por microrganismos. Apesar de serem menos estáveis em relação aos 

polímeros sintéticos, os polímeros naturais apresentam melhor difusividade e 

interferem menos no metabolismo da célula. De maneira geral, o processo de 

imobilização apresenta grupos distintos de métodos de imobilização: adsorção, 

floculação, ligação covalente, ligação cruzada, aprisionamento em membranas e 

aprisionamento em gel (BATISTA, 2005; SILVA, 2011) 

O método mais comum é o aprisionamento em gel, o qual faz uso de matrizes 

em gel, como os géis de cálcio, como por exemplo, o alginato de cálcio. O uso da 

imobilização em alginato de cálcio tem sido amplamente utilizado para a 

imobilização de células viáveis. O alginato de cálcio é um polissacarídeo proveniente 

de algas, que em presença de íons de cálcio sofre rápida geleificação e não causa 

alterações de temperatura, pH e pressão osmótica, o que permite a manutenção da 

viabilidade celular (BATISTA, 2005). 

O procedimento de imobilização por aprisionamento é realizado fazendo-se a 

suspensão das células do microrganismo de interesse na base do polímero, a qual é 

adicionada a uma solução geleificante que realiza a polimerização e o consequente 

aprisionamento dos microrganismos. É um processo vantajoso para aplicação com 

um microrganismo específico, pois é possível ter um maior controle sobre o 

microrganismo de interesse e pode ser aplicado para compor o meio granular na 

remoção de contaminantes no tratamento de águas e efluentes por biofiltração 

(COHEN, 2002). 

Tsuji et al. (2006) avaliaram a remoção de MC-RR (2 mg L-1)  pela bactéria B9 

(Sphingosinicella microcystinivorans) imobilizada em suportes de celulose e poliéster 

de diferentes formatos e por aprisionamento em gel de polietileno glicol sob a forma 
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de pellets. Os melhores resultados de remoção de microcistinas foram obtidos com o 

suporte em poliéster em formato cilíndrico, onde foram obtidas remoções de 100% 

após 24h.  

Dziga et al. (2013), por sua vez, avaliaram a imobilização da bactéria 

recombinante BL21_MlrA em grânulos de alginato de cálcio (∅=1 mm) na remoção 

de MCs por biofiltração. O biofiltro foi confeccionado em coluna de vidro com 10 mm 

de diâmetro, com leito filtrante de alginato com 20 mm de profundidade e vazão de 

0,5 mL min.-1. O biofiltro foi alimentado constantemente com água bruta com 35 µg 

L-1 de MCs, como resultado, foram obtidas remoções de 41,2% de MCs, 

apresentando remoções estáveis por até 2 semanas. Em outro trabalho, a bactéria 

recombinante BL21_MlrA imobilizada em grânulos de alginato foi aplicada como leito 

filtrante em biofiltro. Nesse trabalho, foram avaliadas as remoções de concentrações 

de 10, 35 e 100 µg L-1 de MCs por um período de 3h, obtendo remoções de 86, 85 e 

62% respectivamente (DZIGA; LIZNIANSKA; WLADYKA, 2014). 

 

3.2.5 Biofiltração 

Em decorrência do aumento da poluição das águas destinadas para o consumo 

humano, o aumento dos padrões exigidos por lei e da ineficiência da remoção de 

compostos de origem orgânica pelos tratamentos convencionais, há necessidade de 

adaptação das estações de tratamento de águas existentes e otimização das 

mesmas (SIMPSON, 2008).  

Nesse contexto, tem-se a técnica de biofiltração que combina o processo de 

filtração com a atividade biológica, podendo-se aplicar areia, antracito ou carvão 

ativado granular como material granular. A biofiltração em CAG ou BioCAG é uma 

técnica que vem sendo estudada nos últimos anos, a qual faz o uso combinado da 

atividade biológica presente no biofilme aderido aos grãos de CAG com a 

capacidade adsortiva e de remoção física realizada pelo meio granular, para 

remoção de diversos contaminantes (WANG et al., 2007, AKTAS; ÇEÇEN, 2007; 

SIMPSON, 2008). 

Em condições normais de operação dos filtros de CAG, há ocorrência 

concomitante da saturação dos poros do CAG e o desenvolvimento de biomassa 

microbiana sob a forma de biofilme tanto na superfície quanto no interior dos poros 

(SHOLZ; MARTIN, 1997; TAKEUCHI et al., 1997; AKTAS; CEÇEN, 2007). 
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Para a formação da camada biológica/biofilme na superfície dos grãos, são 

necessárias as seguintes condições (DI BERNARDO; MINILLO; DANTAS, 2010): i) 

adsorção de substâncias orgânicas dissolvidas na superfície dos grãos, formando 

um “filme condicionador”; ii) transporte de microrganismos e outras partículas na 

superfície condicionada dos grãos; iii) aderência dos microrganismos na superfície; 

iv) transporte de nutrientes na interface líquido-biofilme; v) produção de biofilme e 

reprodução dos microrganismos aderidos; vi) transporte de subprodutos celulares 

para fora do biofilme; vii) desprendimento de parcela do biofilme.  

O biofilme desenvolvido pode apresentar capacidade de degradar e remover 

parcela de matéria orgânica dissolvida na água, matéria orgânica dissolvida nos 

poros dos grãos, compostos inorgânicos e microrganismos (DUSSERT; VAN 

STONE, 1994; ZHANG; HUCK, 1996). Dentre as principais vantagens da utilização 

do BioCAG no tratamento de águas tem-se (SERVAIS  et al., 1992; DUSSERT; VAN 

STONE, 1994; ZHANG; HUCK, 1996; GRAHAN, 1999):  

 Remoção de matéria orgânica dissolvida; 

 Necessidade de menor frequência de lavagem do meio granular; 

 Biorregeneração do CAG devido a atividade microbiana; 

 Redução do potencial de formação de subprodutos de oxidação; 

 Menor demanda de cloro. 

 

A biofiltração é muito utilizada para a remoção de matéria orgânica natural e 

pode estar associada a um processo de pré-oxidação como a ozonização, o que 

aumenta a biodegradabilidade da matéria orgânica natural, eliminando assim os 

precursores de formação de subprodutos de oxidação, tendo como benefício maior 

remoção de matéria orgânica natural, micropoluentes, metais e nutrientes, 

(SEREDYNSKA-SOBECKA et al., 2006; SIMPSON, 2008; CHIEN et al., 2008;  

VELTEN et al., 2011; ÇEÇEN; ZEARLEY; SUMMERS, 2012). 

Além da degradação da matéria orgânica natural, a biofiltração tem sido 

utilizada para a remoção de metabólitos de cianobactérias, como os que causam o 

aparecimento de odor e sabor, como também para remoção de cianotoxinas como 

as MCs. O processo de remoção ocorre principalmente pela ação conjunta de 

processos adsortivos e biológicos, que devido à presença de bactérias imobilizadas 

podem promover a biodegradação MCs. Devido à diversidade de microrganismos 
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presentes no biofilme, alguns estudos propõem o seu uso para a remoção de 

cianotoxinas, como as MCs (WANG et al, 2007; MINILLO et al., 2009). 

Wang et al.(2007) observaram em ensaios de bancada, que a combinação de 

adsorção e biodegradação foi mais eficiente que a adsorção em CAG na remoção 

MC-LR e LF ao longo de seis meses, mostrando a efetividade do BioCAG na 

remoção desses compostos. 

Uma dificuldade encontrada na aplicação de remoção de MCs por biofiltração, 

é que alguns casos, pode-se levar um determinado tempo para que ocorra o início 

da degradação de MCs, o que pode ser eliminado ou reduzido com o uso de 

microrganismos específicos com potencial de degradação de MCs (HO et al, 2007)  

Vários estudos relataram o uso de microrganismos capazes de degradar MCs 

(BOURNE et al., 2006; HO et al., 2006; TSUJI et. al., 2006; KATO et al., 2007; 

WANG et al, 2007, MINILLO et al., 2009; ELEUTÉRIO; BATISTA, 2010; MINILLO et 

al., 2013; KURIAMA, 2012; HO et al., 2012). No entanto, tal degradação depende do 

contato anterior do microrganismo com a cianotoxina e do tempo de aclimatação 

necessário para o início da degradação, condições metabólicas e da concentração 

de cianotoxinas presentes na água (JONES et al., 1994; MURUYAMA et al., 2003 

SMITH et al., 2008). 

A degradação de MCs ocorre pela ação de um conjunto de enzimas 

intracelulares, denominadas de mlrA, mlrB e mlrC, que causam a hidrólise da 

molécula de Mcs, agindo da seguinte maneira: em um primeiro momento a enzima 

mlrA age sobre a molécula de MCs, causando a sua ruptura e consequente 

linearização; após a ação da enzima mlrA, as enzimas mlrB  e mlrC agem em 

sequência, causando a completa quebra da molécula de MCs (BOURNE et al., 

1996; 2001). 

Dentre os organismos capazes de degradar microcistinas encontrados na 

literatura, destaca-se a bactéria Sphingosinicella microcystinivorans - B9, que possui 

a capacidade de produzir enzimas hidrolíticas capazes de degradar MCs e 

nodularinas, sendo capaz de degradar 2 mg L-1  de MCs após 1 d, além de possuir a 

capacidade de inibir o crescimento de cianobactérias potencialmente tóxicas, 

promovendo assim o seu biocontrole (TSUJI et al., 2006; KURIAMA, 2012). 

Edwards et al. (2008) avaliou a biodegradação de [D-Asp]3 MC-RR, MC-LR, 

MC-LW, MC-LF e de nodularina - NOD (1,0 µg mL-1 para cada cianotoxina) por 

microrganismos presentes em amostras ambientais. Nesse estudo, percebeu-se que 
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a meia-vida da concentração de MCs foi afetada pela exposição anterior da fonte 

das amostras com florações tóxicas. Além disso, nesse estudo, a NOD apesar de 

apresentar degradação, esta ocorreu de forma mais lenta em comparação com as 

MCs. 

 

3.3 LEGISLAÇÃO BRASILEIRA 

No Brasil a Portaria 2.914, de 2011 do Ministério da Saúde dispõe sobre os 

procedimentos de controle e de vigilância da qualidade da água para consumo 

humano e seu padrão de potabilidade.  

Devido aos problemas decorrentes do aparecimento de cianotoxinas em águas 

para o abastecimento humano, esta legislação prevê em seu artigo 40 § 1°, um 

plano de monitoramento de cianobactérias em mananciais para o abastecimento 

humano. Mais especificamente, estabelece o monitoramento de clorofila mensal 

quando a densidade de cianobactérias for inferior ou igual a 104 cel. mL-1 e semanal 

quando a densidade de cianobactérias for superior a 104 cel. mL-1, conforme o anexo 

XI e sempre considerando para alteração da frequência de monitoramento o último 

resultado de amostragem, sempre buscando identificar os gêneros de cianobactérias 

presentes. 

Se os valores de clorofila duplicaram ou mais em duas semanas consecutivas, 

deve-se proceder com a contagem de densidade celular no ponto de captação e 

caso a densidade exceda a contagem de 20.000 cel. mL-1, as amostragens devem 

tornar-se semanais. 

E também estabelece como obrigatória nesse caso, a análise de cianotoxinas, 

esta deve ser realizada de forma semanal no ponto de captação, sendo os seguintes 

VMPs (Valores Máximos Permitidos) conforme o anexo VIII: MCs de 1,0 µg. L-1 

equivalente de MCs e para saxitoxinas (SXTs) de 3,0 µg. L-1 equivalente de STXs, 

sendo que no caso do aparecimento de cianobactéria potencialmente produtores de 

cilindrospermopsina e anatoxina-a(s), o artigo 37 § 3° e 4° respectivamente, 

recomenda o monitoramento dessas cianotoxinas e estabelece um valor máximo 

aceitável de 1,0 µg. L-1 para cilindrospermosina. No § 5°, quando no manancial de 

abastecimento as concentrações de cianotoxinas foram menores que os seus 
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respectivos VMPs, será dispensado à análise de cianotoxinas na saída do 

tratamento. 

Além das cianobactérias e cianotoxinas, a legislação estabelece também como 

parâmetro de desempenho a turbidez com VMP na saída do tratamento de 0,5 uT 

para 95% das amostras (T<1,0 uT para os 5% restante de amostras) para as 

técnicas que utilizam a filtração rápida  e de 1,0 uT para 95% das amostras (T<2,0 

uT para os 5% restante de amostras) para a filtração lenta. 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

Neste capítulo serão apresentados os materiais e métodos utilizados nos 

experimentos de biofiltração, os quais foram desenvolvidos no Laboratório de 

Saneamento da Universidade Estadual de Londrina - UEL. 

 

4.1 DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 

Para desenvolvimento do trabalho foram utilizados 4 tipos de materiais 

granulares e 3 modos de ativação biológica, organizados em 2 Fases experimentais: 

Fase I de Pré-tratamento (Fase I-a e Fase I-b) e Fase II de Pós-tratamento (Fase II-a 

e Fase II-b), ambos precedidos de fase de maturação. 

Na Fase de pré-tratamento I-a, foram utilizados 4 tipos de materiais granulares 

(areia de filtro lento - AFL, areia de filtro rápido - AFR, carvão ativado granular - CAG 

e grânulos de alginato de cálcio - ALG) e 2 modos de ativação biológica (natural e 

com microrganismo específico) e sem ativação biológica (controle negativo), 

conforme demonstra a Figura 2. 

Já na Fase de pós-tratamento II-a, foram utilizados 2 tipos de materiais 

granulares (areia de filtro lento - AFL e carvão ativado granular - CAG) e 2 modos de 

ativação biológica (natural e com microrganismo específico), conforme a Figura 3. 

Cada fase experimental foi dividida em 2 etapas (a e b), sendo que a etapa b 

em ambas as fases teve como objetivo verificar a manutenção da atividade biológica 

em relação à degradação de MCs, após interrupção da inoculação do microrganismo 

específico (Sphingosinicella microcystinivorans - B9) para filtros de areia de filtro 

lento - AFL e de carvão ativado granular - CAG (Figura 2 e Figura 3) 
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Figura 2 - Esquema do delineamento experimental do Pré-tratamento: Fases I-a e I-b 

Areia de Filtro Lento - AFL

Carvão Ativado Granular – CAG

Areia de Filtro Rápido – AFR

Grânulos Alginato de Cálcio - ALG

Fase I-a de Pré-tratamento
Duração: 100 dias
Objetivo: Avaliar o desempenho da técnica de biofiltração
emrelação à remoção/biodegradaçãodeMCs

Ativação Biológicacom Microrganismo Específico
AE-2- Água de estudo tipo 2
(Água bruta da ETA Tibagi + bactéria S.
Microcystinivorans - B9 + extrato de MCs)

Sem Ativação Biológica
AE-3- Água de estudo tipo 3
(Água bruta da ETA Tibagi estéril + azida de sódio +
extrato de MCs )

Fase I-b de Pré-Tratamento
Duração: 100 dias
Objetivo: avaliar a manutenção da atividade biológica em
relação à degradação de MCs após interrupção da
inoculação com o microrganismo específico (bactéria
Sphingosinicellamicrocystinivorans - B9)

Ativação Biológica Natural
AE-1 - Água de estudo tipo 1
(Água bruta da ETA Tibagi + extrato de MCs )

AE-1 AE-2 AE-3

AE-1
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Figura 3 - Esquema do delineamento experimental do Pós-tratamento: Fases II-a e II-b 

AE-4 AE-5

Ativação Biológicacom Microrganismo Específico
AE-5- Água de estudo tipo 5
(Água tratada da ETA Tibagi + bactéria S.
Microcystinivorans - B9 + extrato de MCs)

Ativação Biológica Natural
AE-4 - Água de estudo tipo 4
(Água tratada da ETA Tibagi + extrato de MCs )

Areia de Filtro Lento - AFL

Carvão Ativado Granular - CAG

Fase II-a de Pós-tratamento
Duração: 50 dias
Objetivo: Avaliar o desempenho da técnica de biofiltração
emrelação à remoção/biodegradaçãodeMCs

Fase II-b de Pós-Tratamento
Duração: 30 dias
Objetivo: avaliar a manutenção da atividade biológica em
relação à degradação de MCs após interrupção da
inoculação com o microrganismo específico (bactéria
Sphingosinicellamicrocystinivorans - B9)

AE-4
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ÁGUAS DE ESTUDO E ATIVAÇÃO BIOLÓGICA 
Para preparação das águas de estudo utilizou-se como água de diluição: 

 Água bruta da ETA Tibagi coletada semanalmente nas Fases de Pré-

tratamento I-a e I-b; 

 Água tratada até a etapa de filtração (sem cloro) da ETA Tibagi coletada 

quinzenalmente nas Fases de Pós-tratamento II-a e II-b. 

 

Nas fases de maturação e Fases de Pré-tratamento I-a e I-b foram utilizados os 

seguintes tipos de águas de estudo: 

 Água de estudo tipo 1 – AE-1: água bruta da ETA Tibagi com concentração 

final de 10 g L-1 de MCs 

 Água de estudo tipo 2 – AE-2: água bruta da ETA Tibagi com cultura de 

Sphingosinicella microcystinivorans - B9 na proporção de 10% (v v-1), com 

concentração final de 10 g L-1 de MCs; 

 Água de estudo tipo 3 – AE-3: água bruta da ETA Tibagi autoclavada a 121 

°C por 20 min com azida de sódio na concentração final de 40 mg L-

1(MINILLO et al., 2009; BORGES et al., 2016), com concentração final de 

10 g L-1 de MCs. 

 

Nas Fases de Pós-tratamento II-a e II-b foram utilizados os seguintes tipos de 

águas de estudo: 

 Água de estudo tipo 4 – AE-4: água tratada até a etapa de filtração (sem 

cloro) com concentração final de 10 g L-1 de MCs. 

 Água de estudo tipo 5 – AE-5: água tratada até a etapa de filtração (sem 

cloro) com cultura da bactéria B9 na proporção de 10% (v v-1), com 

concentração final de 10 g L-1 de MCs.  

 

A ativação do meio granular foi condicionada à forma de alimentação do 

sistema, tendo sido empregados os seguintes modos de ativação: 

 Ativação biológica natural: alimentação com AE-1, com a finalidade de 

promover a formação de biofilme/imobilização dos microrganismos 

presentes na própria água; 
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 Ativação biológica com microrganismo específico - Controle positivo: 

alimentação com AE-2, a fim de promover a formação de 

biofilme/imobilização da bactéria B9 no meio granular; 

 

Para o controle negativo, sem ativação biológica, os filtros foram alimentados 

com AE-3 com o objetivo de evitar a formação de biofilme e crescimento microbiano 

no meio granular. 

Conforme já relatado, nas Fases I-b e II-b, os filtros AFL e CAG utilizados como 

controle positivo (ativados previamente na Fase I-a e II-a com microrganismo 

específico - bactéria S. microcystinivorans - B9) tiveram inoculação interrompida e 

passaram a ser alimentados com a água de estudo AE-1 (Fase I-b) e Água de 

estudo AE-4 (Fase II-b), a fim de avaliar a manutenção da atividade biológica em 

relação à degradação de MCs. 

 

4.2 CARACTERIZAÇÃO FÍSICA, QUÍMICA DOS AFLUENTES E EFLUENTES AO 

SISTEMA DE BIOFILTRAÇÃO 

A caracterização física, química dos afluentes e efluentes ao sistema de 

biofiltração foi realizada para os parâmetros relacionados na Tabela 1. 

De forma geral, foi realizada a caracterização das águas de diluição à cada 

coleta: água bruta da ETA Tibagi com frequência semanal (16/05/2016 a 

23/02/2017) e água tratada por ciclo completo C/F/S  até a etapa de filtração (sem 

cloro) da ETA Tibagi com frequência quinzenal (07/11/2016 a 23/02/2017). O 

monitoramento da atividade biológica dos filtros foi realizado com frequência diária 

pelos parâmetros: pH, temperatura, oxigênio dissolvido (OD), turbidez e perda de 

carga no meio granular. Os efluentes foram monitorados diariamente, semanalmente 

ou a cada 21 dias, conforme apresentado na Tabela 2. 
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Tabela 1 - Métodos e equipamentos para caracterização físico-química da água afluente e efluente. 

Parâmetro 

Método (APHA, 
AW
WA
, 
WE
F, 
201
2) 

Método Equipamento (modelo/marca) 

pH 4500-H+  Potenciométrico pHmetro: Digimed DM 2P 

OD (mg L
-1

) 4500-O G  Oxímetro: Hach LDO 101 

Temperatura (C)  Termômetro de mercúrio  

Turbidez (uT) 2130 Nefelométrico Turbídimetro: Hach 2100 Q 

MCs Totais (g L
-1

) - Imunoensaio ELISA LabicELISA 

 

Tabela 2 - Frequência de monitoramento dos filtros 

Parâmetro 

Frequência de Monitoramento 

1 dia 3 dias 21 dias 

pH X   

OD X   

Temperatura X   

Turbidez X   

Perda de Carga X   

MCs totais  X* X 

*Monitoramento realizado 2 X semanais após 75 dias de operação. 

 

Para o parâmetro de MCs totais, inicialmente o monitoramento foi realizado a 

cada 21 dias, porém após 75 dias de operação a frequência de monitoramento 

passou a ser realizada a cada 3 dias (2X por semana). Os dados obtidos no 

monitoramento foram processados no software Excel 2007 para a construção dos 

gráficos e tabelas de médias. 

 

4.3 CEPAS DE MICRORGANISMOS E CONDIÇÕES EXPERIMENTAIS 

UTILIZADAS 

4.3.1 Cepa de Sphingosinicella microcystinivorans - B9 e Condições de Cultivo 

Devido ao elevado potencial de degradação de MCs (TSUJI et al., 2006; 

KURIAMA et al., 2012), utilizou-se para ativação biológica com microrganismo 

específico, a cepa de Sphingosinicella microcystinivorans - B9, que foi mantida em 
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meio Sakurai sólido modificado (ágar 2%, peptona de caseína 0,2%, extrato de 

levedura 0,1%, glicose 0,05% e NaCl 0,5%) a 4 ºC.  

Para utilização nos experimentos, a cepa foi previamente ativada por 2X 

consecutivas, incubando-se em 10 mL de meio Sakurai líquido a 30 ºC por 72 h. Em 

seguida, a cepa foi inoculada a 10% (v v-1) em 200 mL de meio Sakurai líquido e 

incubada a 25 °C por 72 h. 

 

4.3.2 Condições de Cultivo de Microcystis sp. TAC95 e Preparo de Extrato com 

Microcistinas - MCs 

Para a produção do extrato com MCs, foi utilizada a cepa de cianobactéria 

toxigênica Microcystis sp. TAC 95 produtora de MC-LR em elevadas concentrações, 

cedida pelo Prof. Dr. Ken-Ichi Harada do Laboratory of Environmental Sciences, 

Faculty of Pharmacy, Meijo University Nagoya - Aichi – Japão. 

A cepa foi mantida no laboratório, em meio ASM-1, por meio de inoculações 

quinzenais, a 10% (v v-1) em meio ASM-1 (GORHAM, 1964), em triplicata em tubos 

de ensaio com 10 mL de meio e duplicata em Erlenmeyers de 125 mL, com 20 mL 

de meio, em estufa Incubadora BOD (Biochemical Oxigen Demand) a 25 °C, 

iluminação de 35 µE m-2 s-2, fotoperíodo de 12 h d-1 e agitação diária. 

A cepa TAC95 foi inoculada a 10% (v v-1) em meio ASM-1, sob as mesmas 

condições de cultivo descritas acima sob aeração contínua e de forma sucessiva, 

com volumes gradualmente crescentes até obtenção de volume final de 20 L com 

densidade aproximada de 1x107 cel. mL-1. Em seguida, a cultura foi centrifugada a 

1521 g por 20 min para obtenção de biovolume concentrado. Este foi congelado, 

lifiolizado, macerado e ressuspenso em água ultrapura e submetido a 3 ciclos de 

congelamento e descongelamento para a obtenção do extrato de TAC95 com MCs. 

Em seguida, o extrato foi filtrado em membranas de fibra de vidro (de 1,2 µm de 

porosidade média), seguida de éster de celulose (de 0,45 µm de porosidade média) 

e armazenada a -20 °C até o momento de uso. 

 

4.4 QUANTIFICAÇÃO DE MICROCISTINAS - MCs 

As MCs totais presentes tanto nas amostras dos experimentos quanto no 

extrato, foram quantificados utilizando o método de imunoensaio ic-ELISA (indirect 
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competitive Enzyme-linked Immunossorbent Assay) desenvolvido no laboratório do 

Centro de Treinamento e Pesquisa em Segurança de Alimentos e Água do CCA – 

UEL. O imunoensaio foi denominado LABicELISA. 

Este método baseia-se na competição entre MCs presentes na amostra e MC-

LR ligado na microplaca pelo anticorpo monoclonal contra MC-LR (AcM anti-MC-LR). 

O anticorpo monoclonal foi produzido a partir da linhagem de hibridoma MC.5-3 e 

apresenta reatividade cruzada com MC-LR (100%), MC-RR (146%) e MC-YR (88%) 

(TABUCHI et al., 2015; HIROOKA et al., 2015). Por se tratar de um método indireto, 

as amostras que possuem baixas concentrações de MCs resultam em coloração 

mais intensa. 

O LABicELISA foi realizado de acordo com o protocolo descrito por Nagata et 

al. (1997) com adaptações (Figura 4). Resumidamente, as microplacas de 96 poços 

foram sensibilizadas com 50 µL de conjugado MC-LR-BSA (0,1 µg mL-1, tampão 

carbonato-bicarbonato 0,1M pH 9,6) e incubadas a 4 ºC por 18 h. Após 3 lavagens 

com PBST (tampão fosfato salina 0,1M pH 7,4 (PBS) + 0,05 % Tween 20), foram 

bloqueadas com 200 µL solução de gelatina 0,5 % em PBS e incubadas por 1 h a 25 

ºC. Após etapa de lavagem, adicionou 50 µL de padrão ou amostra seguida de 50 

µL AcM anti-MC-LR (18,1 ng mL-1 em PBS). Após incubação a 25º C por 1 h e etapa 

lavagem, adicionou 50 µL de anticorpo secundário conjugado a uma enzima 

(conjugado IgG anti-mouse-horseradish peroxidase, 1:5000 em PBST) e incubou a 

25 ºC por 1 h. Posteriormente a lavagem dos poços, adicionou-se 100 µL da solução 

de substrato cromógeno TMB (3,3’,5,5’–tetrametilbenzidina em tampão acetato de 

sódio 0,1M pH 5 com 0,5% de H2O2). Decorrido o tempo de reação do substrato, a 

reação enzimática foi interrompida com adição de 50 µL de H2SO4 1M, conferindo 

coloração amarelada aos poços, sendo a leitura, realizada no comprimento de onda 

de 450 nm. 
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Figura 4 - Fluxograma do método de imunoensaio LABicELISA 

Sensibilização

50 µL MC-LR BSA (100 ng mL-1)

Bloqueio

200 µL gelatina 0,5%

Competição

50 µL padrão ou amostra

+

50 µL AcM anti-MC-LR 18,1 ng mL-1

Anticorpo Secundário

50 µL conjugado igG anti-mouse-

HRP (1:5000)

Substrato Cromógeno

100 µL solução TMB

50 µL H2SO4 1 M

Leitura a 450 nm

16-18 h / 4 �C

1 h / 25 �C

1 h  / 25 �C

1 h /  25 �C

20 min. / 25 �C

 
 

As curvas padrões foram realizadas para cada placa utilizando padrão de MC-

LR diluído em água ultrapura com as quais foram plotados gráficos e obtidos 

correlação entre a porcentagem de Ligação (% Ligação = (B1/B0) x 100, em que B1 é 

média de absorvância do padrão ou amostra e B0 é a média de absorvância na 

ausência de MC-LR) e ln da concentração MC-LR. 

O método foi estabelecido seguindo as normas de validação do INMENTRO 

(2010) e ANVISA (2003). A linearidade da curva padrão foi de 0,03 a 0,5 µg L-1, com 

coeficiente de determinação de 0,996 sendo o limite de detecção e quantificação de 

0,02 e 0,05 µg L-1, respectivamente. Os parâmetros de exatidão e precisão 

(repetibilidade) foram avaliadas por meio de teste de recuperação em 4 níveis de 

contaminação (0,2; 0,4 1 e 5 µg L-1), apresentando recuperação média em água 

ultrapura de 93%, com coeficiente de variação (CV) de 7%. 
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4.5 SISTEMA DE BIOFILTRAÇÃO EM ESCALA DE BANCADA 

Para o experimento de biofiltração em escala de bancada foram utilizados 

filtros de laboratório de areia (FLAs) construídos em tubo de acrílico transparente, 

com diâmetros externo de 25 mm e interno aproximado de 18 mm e comprimento 

entre 40 e 50 cm, com conexão na parte inferior, de CAP de PVC de 25 mm com 

saída em espigão de latão e mangueira flexível de silicone e saída posicionada a 16 

cm acima do fundo do filtro. Para evitar a formação de zonas de escoamento 

preferencial junto à parede interna dos filtros, foi aplicada uma camada de cola de 

elevada resistência seguida de areia fina em toda a superfície interna dos mesmos 

(DI BERNARDO et al., 2011). 

 
Figura 5 - Esquema do filtro de laboratório. 

 
Fonte: Autor, adaptado Di Bernardo et al., (2011) 

 

Para desenvolvimento do trabalho foram utilizados na Fase I-a de pré-

tratamento, 3 modos de ativação biológica e 4 tipos de material granular (areia de 

filtro lento - AFL, areia de filtro rápido - AFR, carvão ativado granular – CAG e 

grânulos de alginato de cálcio - ALG), resultando no uso de 12 filtros. Na Fase I-b, 

foram utilizados 1 modo de ativação e 2 tipos de materiais granulares (AFL e CAG), 

resultando no uso de 2 filtros.  

Na Fase II-a de pós-tratamento, foram utilizados 2 modos de ativação biológica 

e 2 tipos de material granular (AFL e CAG), resultando no uso de 4 filtros. Na Fase 

II-b, igualmente à Fase I-b, foram utilizados 2 tipos de materiais granulares (AFL e 

CAG) e 1 modo de ativação. 
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4.5.1 Materiais Granulares 

4.5.1.1 Areia de filtro lento - AFL 

Para a composição da areia do filtro lento foram utilizados 2 kg de areia de 

granulometria grossa, 5 kg de areia de granulometria média e 3 kg de areia de 

granulometria fina. As areias foram previamente lavadas e secas em estufa a 105 °C 

por 24 h e posteriormente foram peneiradas e separadas nas seguintes 

granulometrias: 1,18; 0,84; 0,59; 0,42; 0,297; 0,25; 0,15; e 0,074 mm. 

A composição da areia de filtro lento foi baseada na curva granulométrica 

apresentada em Di Bernardo, Brandão e Heller (1999), com a composição 

granulométrica apresentada na Tabela 3. Além disso, foram utilizados como 

referência características utilizadas nos trabalhos de Sá (2006); Melo (2006), Salati 

(2010): tamanho efetivo de 0,15 a 0,25 mm e coeficiente de desuniformidade de 2,0 

a 5,0. 

Tabela 3 - Composição granulométrica recomendada para areia de filtro lento 

Abertura Massa Retida (g) Massa que Passa (g) % que passa 

0,074 50 0 0,0 

0,15 50 50 5,0 

0,25 20 100 10,0 

0,297 80 120 12,0 

0,42 150 200 20,0 

0,59 550 350 35,0 

0,84 100 900 90,0 

1,18 0,0 1000 100 

Fonte: Di Bernardo, Brandão e Heller (1999) 

 

Após a composição de 1 kg de areia de filtro lento, esta foi lavada e seca em 

estufa a 105 °C por 24 h e classificada por peneiramento resultando na curva 

granulométrica apresentada na Figura 6 e características da Tabela 4. 
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Figura 6 = Curva granulométrica da areia de filtro lento 

 
Fonte: Autor. 

 
Tabela 4 - Características granulométricas da areia de filtro lento 

Parâmetros Valor 

Tamanho de grãos (mm) 0,074 – 1,18 

Diâmetro efetivo (d10 em mm) 0,24 

Coeficiente de uniformidade (d10/d60) 2,89 

Fonte: Autor. 

 

4.5.1.2 Areia de filtro rápido - AFR 

Considerando as características da areia de filtro rápido descendente a ser 

empregada no tratamento por ciclo completo (MATSUMOTO, 1989; DI BERNARDO; 

MATSUMOTO, 1987), foi composto o material granular denominado areia de filtro 

rápido – AFR cuja curva e características granulométricas são apresentadas na 

Figura 7 e Tabela 5. 

 
Figura 7 - Curva granulométrica da areia de filtro rápido - AFR 

 
Fonte: Autor. 
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Tabela 5 - Características granulométricas da areia de filtro rápido - AFR 

Parâmetros Valor 

Tamanho de grãos (mm) 0,42 – 1,41 

Diâmetro efetivo (d10 em mm) 0,60 

Coeficiente de uniformidade (d10/d60) 1,31 

Fonte: Autor. 

 

4.5.1.3 Carvão Ativado Granular - CAG 

O carvão ativado granular - CAG utilizado foi selecionado por FRANCISCO 

(2016) em relação à capacidade de adsorção de MCs e corresponde ao carvão 

denominado CAG5. Este CAG é de procedência nacional, proveniente de material 

vegetal (endocarpo de coco) e possui número de iodo de 976 mg g-1, índice de azul 

de metileno de 190 mg g-1 e granulometria entre 0,8 e 1,1 mm (KAWAHIGASHI, 

2012; FRANCISCO, 2016). 

Os valores da área de superfície específica de Brunauer, Emmett and Teller – 

BET e distribuição de volume específico em função do tamanho do poro do CAG são 

apresentados na Tabela 6. Em relação à capacidade de adsorção de MCs, o CAG 5 

apresentou capacidade máxima de adsorção de MCs de 0,016 µg mg-1. 

 

Tabela 6 - Área de superfície especifica (BET) e da distribuição de volume especifico em função do 
tamanho do poro do CAG 

Parâmetros de caracterização de Poros CAG 5 

Área de superfície específca 
(BET) 
(m

2
 g

-1
) 

Microporo 717,1 (88%) 

Mesoporo 101,1 (12%) 

Total 818,2 

Volume específico 
em função do 
tamanho do poro 
(cm

3 
g-

1
) 

Microporo primário 
(<0,8 nm) 

0,035 (8%) 

Microporo Secundário 
(0,8 a 2 nm) 

0,288 (67%) 

Mesoporo (2 a 50 nm) 0,106 (25%) 

Total 0,429 

Fonte: FRANCISCO, (2014). 

 

4.5.1.4 Grânulos de alginato de cálcio - ALG 

Para avaliar o potencial de imobilização da bactéria B9 imobilizada em alginato, 

foram centrifugados cerca de 100 mL de cultura de B9 (OD600nm≈0,164) previamente 

ativada. Em seguida, adicionou-se em 50 mL de tampão fosfato estéril (pH 7,0), o 

pellet de material celular obtido e 1 g de alginato de sódio. A mistura foi aquecida a 

35 °C para completa dissolução do alginato de cálcio (adaptado DZIGA et al., 2013). 
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Posteriormente, com auxilio de uma pipeta Pasteur de vidro adaptada, a 

mistura celular com alginato de cálcio foi gotejada em solução estéril de cloreto de 

cálcio 5%, formando esferas com diâmetro médio aproximado de 5 mm e 

armazenadas a 4°C até o momento de uso (DZIGA et al., 2013). 

Para simular a condição isenta de ativação biológica – Controle negativo, além 

do uso de alimentação com AE-3, os grânulos de alginato foram preparados 

conforme procedimentos descritos acima utilizando somente água ultrapura com 40 

mg L-1 de azida de sódio. 

 

4.5.2 Condições e Parâmetros Operacionais 

Cada filtro foi preenchido com 12,5 mL de cada material granular úmido, 

correspondendo a 5 cm de espessura do meio granular, de acordo com 

delineamento experimental apresentados na Figura 2. 

Os materiais granulares utilizados para a condição sem ativação biológica - 

Controle negativo foram previamente autoclavados a 121 °C por 20 min. 

Os filtros foram operados com fluxo descendente, vazão total de alimentação 

de 0,29 mL min-1 (417,6 mL d-1) correspondendo à taxa de filtração de 1,62 m3 m-2 d-1 

e tempo de contato de 20 minutos. 

O extrato com MCs durante a fase experimental foi adicionado ao sistema de 

filtração a partir de um tanque de alimentação separado de maneira simultânea para 

cada um dos filtros em seu topo. Para isso, extrato com MCs foi diluído em água do 

rio Tibagi (Fase I-a e Fase I-b) e água tratada até a etapa de filtração sem cloro 

(Fase II-a e II-b), previamente esterilizada a 121 °C por 20 min. Para alimentação de 

MCs, foi utilizada uma bomba peristáltica de 12 canais (IP-N 12 ISM 947 C, Ismatec, 

Wertheim, Alemanha), com vazão de 0,06 mL min-1 por canal (20% da vazão total de 

alimentação). Após a mistura no topo dos filtros, resultou em concentração afluente 

final de 10 µg L-1 de MCs.  

Cada conjunto de filtro foi alimentado com a sua respectiva água de estudo 

com uma vazão de 0,23 mL min-1 (80% da vazão total de alimentação). Para cada 

água de estudo, foram utilizados recipientes com capacidade volumétrica de 5L, 

mantidos sob agitação constante por meio de agitadores magnéticos, abastecidos 

de 2 a 3x por semana. A alimentação foi realizada por meio de bombas peristálticas 
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de 4 canais (RegloREGLO Digital MS-4/8 ISM 834, Ismatec, Wertheim, Alemanha) e 

de 8 canais (Minipuls Evolution com 2 cabeçotes MF4,  Gilson, Middleton, EUA). 

Para todos os filtros, o meio granular foi lavado a cada incremento de perda de 

carga de 20 cm. A lavagem foi realizada com aplicação de água por 5 min no sentido 

ascensional promovendo expansão média de 10% do material granular, vazão 

constante de 190 mL min-1, controlada por bomba peristáltica de 4 canais (Minipuls 

Evolution com cabeçote HF2, Gilson, Middleton, EUA). 

Devido qualidade esperada dos efluentes após as técnicas de tratamento 

aplicadas, como critério de maturação para a Fase I de Pré-tratamento, adotou-se a 

ocorrência simultânea das seguintes condições: 

 Turbidez do efluente inferior a 10 uT; 

 Concentração residual de MCs no efluente inferior a 1,0 g L-1. 

Em função dos resultados obtidos em relação ao tempo requerido para 

maturação dos filtros para remoção de MCs na Fase I de Pré-tratamento, adotou-se 

na Fase II, o período pré-fixado de 16 dias para maturação. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

5.1 CARACTERIZAÇÃO FÍSICA, QUÍMICA DA ÁGUA DE ESTUDO DO RIO 

TIBAGI 

Durante a Fase I (Pré-tratamento) foi realizada semanalmente a coleta e 

caracterização da água bruta da ETA Tibagi utilizada como água de diluição. No 

período de 16/05/2017 a 23/02/2017, houve variações das características da água 

bruta, principalmente para o parâmetro turbidez, devido à ocorrência de 

precipitações. Nestes casos as águas foram previamente submetidas à 

sedimentação e ou diluição com água da rede de abastecimento (desclorada), de 

modo a amenizar essas variações e interferências nos resultados. 

No total, foram realizadas para a Fase I de Pré-tratamento, 26 coletas, cujos 

dados de caracterização são apresentados de forma detalhada no Apêndice I e de 

forma resumida na Tabela 7. 

 
Tabela 7 - Caracterização físico-química da água de diluição: água bruta da ETA Tibagi 

Parâmetro 
N° 

Amostras 
Valor médio 

Valor 
Mínimo 

Valor 
Máximo 

Mediana 

pH 26 7,02  0,2 6,6 7,3 7,0 

T (°C) 26 22,3 ± 2,1 16,4 25,0 23,0 

Turbidez (uT) 26 16,4 ± 6,3 7,6 25,5 16,7 

OD (mg L
-1

) 26 8,5 ± 0,5 7,8 9,7 8,5 

 

Durante a Fase II (Pós-tratamento) foi realizada quinzenalmente a coleta e 

caracterização da água tratada até a etapa de filtração (sem cloro) da ETA Tibagi 

utilizada como água de diluição. No total, para a Fase II foram realizadas 7 coletas, 

cujos dados de caracterização são apresentados de forma detalhada no Apêndice II 

e de forma resumida na Tabela 8. 

 
Tabela 8 - Caracterização físico-química da água de diluição: água tratada até a etapa de filtração 

(sem cloro) da ETA Tibagi 

Parâmetro 
N° 

Amostras 
Valor médio 

Valor 
Mínimo 

Valor 
Máximo 

Mediana 

pH 7 6,7 ± 0,4 6,0 7,2 6,5 

T (°C) 7 24,5 ± 1,2 21,8 25,0 25,0 

Turbidez (uT) 7 0,48 ± 0,14 0,35 0,63 0,4 

OD (mg L
-1

) 7 7,6 ± 0,2 7,4 8,0 7,5 
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Comparando-se os dados da Tabela 7 e da Tabela 8, pode-se verificar que o 

tratamento por ciclo completo empregado na ETA Tibagi foi eficiente e produziu 

água com qualidade compatível com o padrão de potabilidade estabelecido pela 

Portaria MS 2914 (BRASIL, 2011) em relação aos parâmetros analisados: pH (6,7 ± 

0,4), turbidez (0,48 ± 0,14 uT). De acordo com a referida portaria, o valor de pH 

recomendado deve estar entre 6 e 9,5. O valor de turbidez para água filtrada por 

filtração rápida deve ser inferior a 0,5 uT em 95% das amostras coletadas ao longo 

do ano. 

 

5.2 PRÉ-TRATAMENTO DE ÁGUA POR BIOFILTRAÇÃO 

No pré-tratamento, com exceção do filtro de ALG submetido à ativação 

específica com B9 que foi operado por 64 d, todos os filtros foram operados por 100 

dias abrangendo o período inicial de maturação e a Fase I-a. Em seguida, na Fase I-

b, os filtros de AFL e de CAG utilizados como controle positivo (ativados com S. 

microcystinivorans - B9) tiveram inoculação interrompida e passaram a ser 

alimentados com AE-1. Esta fase durou mais 100 dias e teve como objetivo verificar 

a manutenção da atividade biológica ao longo do tempo, conforme já relatado.  

Os resultados de monitoramento dos parâmetros relacionados ao critério de 

maturação: MCs e turbidez ao longo do tempo são apresentados na forma de 

gráficos (Figura 8 a Figura 13) separados por parâmetro e tipo de filtro/material 

granular, para diferentes modos de ativação biológica (natural, com microrganismo 

específico e sem ativação) empregados nos experimentos da Fase I de Pré-

tratamento. 

Conforme já apresentado no tópico 4.5.2, considerando-se a qualidade 

esperada dos efluentes após os tratamentos adotou-se como critério de maturação a 

ocorrência simultânea de condições específicas de MCs e turbidez - T. Os tempos 

iniciais de atendimento à cada condição e tempo maturação para cada filtro e modo 

de ativação podem ser observados nas Figuras 8 a 13 e são apresentados de forma 

resumida na Tabela 9. 
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Tabela 9 - Tempo de atendimento à cada condição de maturação  Fase I de Pré-tratamento 

Filtro 

Efluente Natural (AE-1) Efluente Específico B9 (AE-2) 

Tempo inicial de atendimento às condições (d) Tempo inicial de atendimento às condições (d) 

MCs 

[MCs]  1,0 g L
-1

 

T 

[T] 10,0 uT 
Maturação 

MCs 

[MCs]  1,0 g L
-1

 

T 

[T] 10,0 uT 
Maturação 

AFL 24 3 24 4 3 4 

CAG 4 3 4 4 4 4 

AFR 37 6 37 4 3 4 

ALG 52 4 52 4 3 4 

MCs – Microcistinas, T- turbidez 

     
Figura 8 - Concentração de MCs afluente e efluente para o filtro de AFL - Fase I-a e I-b 

 

 

Figura 9 - Concentração de MCs afluente e efluente para o filtro de CAG - Fase I-a e I-b 
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Figura 10 - Concentração de MCs afluente e efluente do filtro de AFR (a) e ALG (b) - Fase I-a e I-b 
 

Figura 11- Valores de turbidez afluente e efluente do filtro de AFL - Fase I-a e I-b 

 

 

 

 

 

 

 

 

(a) (b) 
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Figura 13 - Valores de turbidez afluente e efluente do filtro de AFR (a) e ALG (b) - Fase I-a e I-b  

(a) (b) 

 

 
 

Na Tabela 10 e Tabela 11 são apresentados os resultados compilados de MCs 

e turbidez, respectivamente, nos afluentes e residuais nos efluentes após o período 

de maturação para cada filtro e modos de ativação correspondentes à Fase I. 

 

 

 

 

Figura 12- Valores de turbidez afluente e efluente do filtro de CAG - Fase I-a e I-b 
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Tabela 10 - Concentração de MCs afluente, residual efluente e % de remoção após período de 
maturação para cada filtro e modo de ativação / Fase I de Pré-tratamento 

 

Amostra 
Nº. 
amostras 

Valor de MCs (g L
-1

) Remoção 
m
é
d
i
a
 
(
%
) 

Médio Mínimo Máximo Mediana 

 Afluente 19 9,70 ± 0,54 8,80 10,50 9,95 - 

F
a

s
e

 I
-a

 

Efluente 
A
F
L 

Natural 11 0,09 ± 0,10 0,05 0,34 0,05 99,3 ± 0,7 

Específico B9 12 0,17 ± 0,05 0,05 0,24 0,17 98,3 ± 0,6 

Estéril 13 6,58 ± 1,06 4,30 8,13 7,03 31,9 ± 10,1 

Efluente 
C
A
G 

Natural 11 0,08 ± 0,04 0,05 0,18 0,05 99,2 ± 0,4 

Específico B9 12 0,12 ± 0,12 0,05 0,49 0,08 98,7 ± 1,2 

Estéril 13 0,24 ± 0,34 0,03 1,23 0,11 97,6 ± 3,4 

Efluente 
A
F
R 

Natural 11 0,09 ± 0,04 0,05 0,39 0,10 95,6 ± 6,6 

Específico B9 12 0,19 ± 0,09 0,08 0,42 0,19 98,1 ± 0,8 

Estéril 13 6,48 ± 1,73 4,59 10,88 6,16 33,4 ± 16,3 

Efluente 
A
L
G 

Natural 11 0,14 ± 0,13 0,05 0,39 0,05 96,9 ± 5,2 

Específico B9 12 0,22 ± 0,15 0,07 0,56 0,19 97,5 ± 1,6 

Estéril 13 6,37 ± 1,99 2,58 9,73 6,23 34,0 ± 20,2 

F
a

s
e

 I
-b

 

Efluente 
A
F
L 

Específico B9 
–  

Natural 

11 0,05 ± 0,01 0,05 0,09 0,05 99,3 ± 0,5 

Efluente 
C
A
G 

11 0,05 ± 0,01 0,04 0,08 0,05 99,5 ± 0,1 
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Tabela 11 - Valores de turbidez afluente, residual efluente e % de remoção após período de 
maturação para cada filtro e modo de ativação/ Fase I de Pré-tratamento 

 

Amostra 
Nº. 
amostras 

Valor de Turbidez (uT) Remoção 
m
é
d
i
a
 
(
%
) 

Médio Mínimo Máximo Mediana 

Afluente 18 16,44 ± 6,30 7,57 25,5 16,7 --- 

F
a

s
e

 I
-a

 

Efluente 
A
F
L 

Natural 36 3,33 ± 1,01 1,53 6,27 3,03 76,1 ± 14,3 

Específico B9 56 2,19 ± 1,20 0,91 6,76 1,78 87,2 ± 8,0 

Estéril 57 10,45 ± 3,36 4,52 17,43 9,34 42,0 ± 16,8 

Efluente 
C
A
G 

Natural 36 4,16 ± 1,05 1,73 6,33 4,07 70,6 ± 15,7 

Específico B9 56 2,46 ± 1,52 0,96 6,77 1,86 85,8 ± 9,6 

Estéril 57 11,08 ± 2,82 4,74 16,76 11,20 38,3 ± 15,2 

Efluente 
A
F
R 

Natural 36 4,02 ± 1,14 2,50 7,19 3,78 71,0 ± 16,1 

Específico B9 56 2,34 ± 1,31 0,87 6,05 1,77 86,3 ± 9,7 

Estéril 57 11,06 ± 3,38 4,45 18,43 10,67 39,8 ± 3,38 

Efluente 
A
L
G 

Natural 36 5,59± 1,45 3,07 9,25 5,15 53,3 ± 19,7 

Específico B9 56 2,88 ± 1,98 0,64 10,30 2,38 83,3 ± 15,8 

Estéril 57 11,66 ± 3,23 4,84 17,93 11,37 35,7 ± 15,4 

F
a

s
e

 I
-b

 

Efluente 
A
F
L 

Específico B9 
 -  
Natural 

24 2,22 ± 1,1 0,91 4,97 2,01 84,7 ± 5,4 

Efluente 
C
A
G 

24 1,63 ± 0,80 0,86 3,63 1,54 88,5 ± 3,0 

 

 

Na Fase I de Pré-tratamento, o afluente apresentou concentrações de MCs que 

variaram entre 8,80 a 10,50 g L-1 (valor médio de 9,70 ± 0,54 g L-1 e mediana de 

9,95 g L-1) e valores de turbidez que variaram entre 7,57 e 25,6 uT (valor médio de 

16,44 ± 6,30 uT e mediana de 16,7 uT). 

De acordo com as Figuras 8 a 13, pode-se observar que com exceção do filtro 

de CAG, todos os filtros utilizados como controle negativo (alimentado com AE-3) 

não atenderam às condições de MCs e de turbidez e consequentemente, de 

maturação em todo o período de monitoramento. Estes resultados comprovam a 

limitada eficiência da filtração como simples barreira física, com remoções máximas 
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de 34% para MCs (para o filtro de ALG) e de 42% para turbidez (para o filtro de AFL) 

para o período de 100 dias de operação. Assim, o desempenho da filtração requer 

necessariamente, a associação de processos químicos como a coagulação ou 

biológicos tais como os presentes em biofilmes de filtros rápidos ou camada 

schumtzdecke de filtros lentos. 

Por consequência, é possível inferir que a remoção de MCs ocorrida no filtro de 

CAG alimentado com a AE-3 (Figura 9) foi devido ao processo físico-químico de 

adsorção. Para os demais modos de ativação (natural e com microrganismo 

específico: S. microcystinivorans - B9) do mesmo filtro, não é possível distinguir o(s) 

fenômeno(s) (biodegradação natural ou específica com B9 ou ainda adsorção) 

responsável (is) pela remoção de MCs ao longo do tempo.  

No entanto, comparando-se o comportamento do filtro de CAG (Figura 9) com 

o do filtro de AFL (Figura 8), filtro de AFR e filtro de ALG (Figura 10 a e b), é 

provável que a adsorção tenha sido o principal fenômeno responsável pela remoção 

de MCs na fase inicial de maturação, uma vez que para os demais filtros houve 

necessidade de período de maturação entre 24 e 52 dias de operação para 

desempenho similar. Estes resultados indicam também, a possibilidade de se 

dispensar a fase inicial de maturação mediante o uso de adsorvedores, com 

consequente aumento de produtividade, resultando em importante vantagem da 

associação da ativação biológica a materiais adsortivos (WANG et al., 2007; 

MINILLO et al., 2009).  

Além disso, não foram observadas diferenças em relação capacidade de 

adsorção de MCs ainda esperava-se que a exaustão ocorresse primeiramente no 

filtro usado como controle negativo quando comparado com o filtro de CAG ativado 

biologicamente, conforme observado por Wang et al. (2007). Contudo, não foi 

possível obter esta constatação no período de monitoramento deste trabalho, 

provavelmente por ter-se utilizado o CAG pré-selecionado por Francisco, (2014), 

dentre os 11 amostrados de diferentes materiais de origem e modos de ativação 

para adsorção de MCs.  

Wang et al. (2007), compararam a remoção de MC-LR e LF na concentração 

de 5 µg L-1 por filtração em colunas de CAG em duas condições: condição natural 

com formação de biofilme e condição estéril (sistema fechado e estéril). Nesse 

trabalho foi observado que para a condição estéril, o filtro apresentou perda contínua 

de eficiência após 5 semanas de operação, devido à exaustão do processo de 
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adsorção, ao passo que, para a condição natural, não foi observado o mesmo 

comportamento até 200 dias de operação. Este fato sugere que o melhor 

desempenho em relação à remoção de MCs da condição natural deve-se pela 

combinação de processos adsortivos e biológicos.  

Minillo et al. (2009), por sua vez, compararam a remoção de D[Leu1]-MC-LR 

(20 µg L-1) em filtro de carvão ativado granular com inibição de atividade biológica 

(CAG) e carvão biologicamente ativo (BioCAG). Nesse trabalho, não foi possível 

observar diferença entre os dois filtros empregados, apresentando perda de 

eficiência após 20 dias de operação, com aumento gradativo da concentração 

residual de D[Leu1]-MC-LR até o final da carreira (120 dias).  

Independentemente do tipo de material granular, pode-se observar, 

comparando-se a Figura 11, Figura 12 e Figura 13, que a ativação biológica 

contribuiu para a remoção de turbidez, tendo a ativação com microrganismo 

específico B9, resultado em valores residuais médios inferiores quando comparados 

aos obtidos com ativação natural. Além disso, os períodos de maturação requeridos 

para os filtros utilizados como controle positivo foram sempre os menores resultando 

em 4 dias para todos os filtros, devido ao atendimento à condição limite de MCs 

(Tabela 9). Vale ressaltar que o período de maturação de 4 dias deveu-se ao fato da 

análise de MCs ter sido iniciada com amostras coletadas após 4 dias de operação, 

assim, é possível que o tempo de maturação real possa ser inferior ao observado de 

4 dias.  

Tsuji et al. (2006), avaliaram o uso da bactéria B9 imobilizada adesivamente 

em suportes de celulose e polietileno e aprisionada em gel de polietileno glicol com 

tempo de contato das células de 2 d. Nesse estudo, a bactéria B9 degradou até 

100% de MC-RR (padrão comercial com concentração de 2 mg L-1) em 24h. Porém, 

quando foi avaliada em relação a MC-LR e RR (concentrações que variaram entre 

50 µg L-1 e 150 µg L-1) adicionadas pela cultura da cianobactéria NIES 102, com 

remoção completa de MC-LR e RR após 2 dias.   

Em relação aos valores residuais de MCs nos efluentes produzidos (Tabela 

10), foi possível observar que, independentemente do tipo de filtro/material granular, 

com exceção do filtro de ALG, todos os efluentes provenientes da ativação natural 

apresentaram valores inferiores em relação aos da ativação específica com B9, 

contrariando o esperado. Contudo, as remoções correspondentes foram elevadas, 

variando de 98,1 a 99,3% com valor residual máximo de 0,19 g L-1 de MCs. 
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De acordo com o tipo de ativação, na literatura foram encontrados diversos 

tempos de maturação em relação à remoção de MCs que variaram entre 4 e 217 

dias para ativação natural e entre 6 a 7 dias para a ativação específica (BOURNE et 

al., 2006; SÁ, 2006; HO et al., 2006; 2007; WANG et a., 2007; SOMDEE et al., 

2014).  

Como esperado, os períodos de maturação requeridos para os filtros com 

ativação biológica específica com B9 foram menores e iguais a 4 dias para todos os 

filtros/material granular. Para os filtros com ativação natural (alimentados com a AE-

1), os períodos de maturação requeridos foram de 24, 4, 37 e 52 dias para os filtros 

de AFL, CAG, AFR e ALG, respectivamente (Tabela 9).  

Apesar da sustentabilidade da tecnologia de filtração lenta por dispensar a 

adição de produtos químicos no tratamento e seu desempenho para inativação de 

patogênicos, a necessidade de longos períodos de maturação pode dificultar a 

operação das ETAs e resultar na redução do índice de produtividade de água. Além 

da extensa área de filtração associada à baixa taxa de filtração este é um dos 

fatores que dificultam a ampla aplicação desta tecnologia. 

Uma possível solução para contornar este problema seria a adoção de camada 

intermediária de CAG, compondo os filtros “sanduíche”, a fim de garantir a adsorção 

de compostos orgânicos como as MCs no período de maturação e possibilitar sua 

supressão para uso. Outra opção técnica seria a ativação com microrganismo 

específico que apresente elevada capacidade de biodegradação de compostos-alvo 

tal como a S. microcystinivorans - B9 em relação às MCs, utilizada neste trabalho 

(Figura 8, Figura 9 e Figura 10 a e b).  

Comparando-se os resultados da ativação natural dos filtros de AFL e de AFR 

em relação aos parâmetros MCs e turbidez, é possível concluir que a aplicação das 

condições operacionais da filtração lenta em areia de granulometria de filtro rápido 

(mesma taxa de filtração e tipo de alimentação) resultou em tempo de maturação 

levemente superior (37 dias para a AFR e 24 dias para AFL) e desempenho similar 

para estes parâmetros após maturação. No entanto, a duração da carreira de 

filtração do filtro de AFR foi substancialmente maior devido principalmente ao maior 

tamanho médio dos vazios intergranulares e diferenças na composição 

granulométrica, uma vez que a AFL apresentou tamanho de grãos entre 0,074 e 

1,18 mm e diâmetro efetivo - d10 de 0,24 mm e a AFR apresentou tamanho de grãos 

entre 0,42 e 1,41 mm e d10 de 1,31 mm. 
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De acordo como a Tabela 12, a duração da carreira de filtração inicial, 

encerrada pela perda de carga limite de 20 cm no meio granular foi 

substancialmente menor para o filtro de AFL (entre 16 e 21 dias) quando comparada 

ao do filtro de AFR (entre 48 e 76 dias). Este fato, assim como o longo período de 

maturação, pode dificultar a operação das ETAs e resultar na redução do índice de 

produtividade de água. Assim, a adoção de granulometria de AFR apresentou-se 

mais vantajosa em relação a este aspecto. 

 

Tabela 12 - Duração da carreira inicial de filtração para cada filtro em função do modo de ativação/ 
Fase I de Pré-tratamento 

Filtro 
Duração da carreira inicial de filtração (d) 

Ativação natural Ativação específica Sem ativação 

AFL 21(*) 16(*) 16(*) 

CAG 48(*) 200 (**) 100 (**) 

AFR 48(*) 52(*) 76(*) 

ALG 48(*) 64(***) 64(*) 
(*) 

: Carreira de filtração encerrada por perda de carga limite = 20 cm 
 (**)

:Carreira de filtração encerrada por tempo final de operação; 
 (***)

: Carreira de filtração encerrada por desintegração do material granular 

 

De acordo com a Figura 8 e Tabela 11, pode-se perceber que a ativação 

biológica (natural e específica com B9) aplicada aos filtros de AFL foi eficiente para 

remoção de MCs após os períodos de maturação (de 24 e 4 dias, respectivamente), 

resultando em remoções médias de 99,3 e 98,3% e valores residuais que variaram 

entre 0,05 e 0,34 g L-1 para o efluente natural e entre 0,05 e 0,24 g L-1 para o 

efluente com ativação específica com B9 (Tabela 10). 

No entanto, os valores residuais médios de turbidez para os mesmos filtros 

foram de 3,33 e 2,19 uT após ativação biológica natural e específica com B9, 

respectivamente (Tabela 11), e resultaram superiores ao valor limitado pela Portaria 

MS 2914 (BRASIL, 2011) de 1,0 uT em 95% das amostras de água filtrada por 

filtração lenta. Este fato pode ter sido ocasionado pelo fator de escala ou mais 

especificamente, pela reduzida espessura de meio granular utilizada (5 cm) 

favorecendo a ocorrência de desprendimento de partículas, uma vez que na 

concepção de unidades de filtração lenta em escala real são utilizadas espessuras 

que variam entre 60 e 110 cm, com desenvolvimento de atividade biológica intensa 

na camada superior entre 15 a 30 cm (HUISMAN; WOOD, 1974; GALVIS et al., 
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1993; DIBERNARDO; BRANDÃO; HELLER, 1999; CAMPOS et al., 2002; 

LOGSDON et al., 2002, DI BERNARDO; DANTAS, 2005). 

Os filtros de ALG apresentaram desempenho similar aos de AFR em relação à 

remoção de MCs e turbidez (Tabela 10 e Tabela 11), mas a ativação natural do filtro 

de ALG demandou tempo substancialmente maior para maturação (de 52 dias para 

o de ALG e de 37 dias para o de AFR) (Figura 10 a e b). Além disso, os grânulos de 

ALG submetidos à ativação biológica apresentaram conformação alterada ao longo 

do tempo, com redução expressiva do tamanho dos grânulos no caso da ativação 

natural até o final da carreira de filtração e desintegração completa no caso da 

ativação específica com B9 após 64 dias de operação, dificultando sua aplicação 

técnica. 

 Considerando os resultados obtidos na Fase I, decidiu-se por verificar a 

manutenção da atividade biológica do microrganismo específico B9 ao longo do 

tempo, prolongando a operação dos filtros AFL e CAG na Fase I-b. 

Interrupção da inoculação do microrganismo específico B9 não afetou o 

desempenho dos filtros de AFL e CAG em relação às remoções de MCs (Figura 8, 

Figura 9 e Tabela 10) e de turbidez (Figura 11, Figura 12 e Tabela 11) durante o 

período de monitoramento de 100 dias, visto que: 

 a remoção média de MCs do filtro de AFL com ativação específica com B9 

passou de 98,3% com valor residual médio de 0,17 g L-1 para 99,3% e 

valor residual médio de 0,05 g L-1; 

 a remoção média de MCs do filtro de CAG com ativação específica com B9 

passou de 98,7% com valor residual médio de 0,12 g L-1 para 99,5% e 

valor residual médio de 0,05 g L-1; 

 a remoção média de turbidez do filtro de AFL com ativação específica com 

B9 passou de 87,2% com valor residual médio de 2,19 uT para 84,7% e 

valor residual médio de 2,22 uT; 

 a remoção média de turbidez do filtro de CAG com ativação específica com 

B9 passou de 85,8% com valor residual médio de 2,46 uT para 88,5% e 

valor residual médio de 1,63 uT. 

 

Assim, pode-se inferir que para as condições do estudo, a inoculação de 

microrganismo específico durante a fase inicial de maturação do filtro de AFL pode, 
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além de reduzir o tempo requerido para completa maturação, manter a atividade 

específica neste caso, em relação à biodegradação de MCs e remoção de turbidez, 

mesmo após suspensão da inoculação do mesmo. 

Para os parâmetros complementares de monitoramento da atividade biológica 

(pH e OD), foi possível observar que o tipo de ativação biológica influenciou de 

maneira distinta cada um dos modos de ativação (Figura 14 a Figura 17). Os dados 

foram separados para cada tipo de filtro/material granular e os diferentes modos de 

ativação biológica (natural, com microrganismo específico e sem ativação) 

empregados nos experimentos da Fase I. 

 

Figura 14 - Gráfico bloxplot dos valores de pH afluente e efluente para o filtro de AFL - Fase I-a e I-b 

 

 

Figura 15 - Gráfico bloxplot dos valores de pH afluente e efluente para o filtro de CAG - Fase I-a e I-b 
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Figura 16  - Gráfico bloxplot da concentração de OD afluente e efluente para o filtro de AFL - Fase I-a 
e I-b 

 

Figura 17 - Gráfico bloxplot da concentração de OD afluente e efluente para o filtro de CAG - Fase I-a 
e I-b 

 
 

Para os filtros de AFL e de CAG alimentados com AE-2 (Figura 14 e Figura 15) 

houve maior variação nos valores de pH dos efluentes em comparação com as 

outras águas de estudo AE-1 e AE-3. Os efluentes do filtro de AFL apresentaram 

50% de seus valores de pH entre 5,92 e 7,21 (mínimo de 4,71 e máximo de 7,62); os 

efluentes do filtro de CAG apresentaram 50% de seus valores de pH entre 6,55 e 

7,07 (mínimo de 5,78 e máximo de 7,75).  

Na Fase I-b, os efluentes dos filtros de AFL e de CAG (Figura 14 e Figura 15), 

apresentaram menor variação nos valores de pH em comparação com a Fase I-a, 

provavelmente devido à suspensão inoculação da bactéria B9. Para os efluentes do 

filtro de AFL apresentaram 50% de seus valores de pH entre 6,85 e 7,16 (mínimo de 

6,55 e máximo de 7,36) e os efluentes do filtro de CAG apresentaram  50% de seus 

valores de pH entre 6,95 e 7,23 (valor mínimo de 6,65 e máximo de 7,40).  

De maneira geral, observa-se que nos filtros com atividade biológica houve 

uma maior variação de pH em relação ao controle (AE-3), sendo mais intensa a 
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variação com a alimentação da AE-2 devido a atividade biológica e inoculação 

contínua da bactéria B9, apresentando tendência em apresentar valores de pH mais 

reduzidos em relação aos demais tipos de ativação. O que ocasionou uma maior 

acidificação do efluente em comparação com os outros modos de ativação, 

apresentando em determinados tempos valores de pH inferiores a 6,0, em 

desacordo com a Portaria MS 2914 (BRASIL, 2011). 

Resultados similares foram obtidos por Erba (2011) que ao avaliar a remoção 

de compostos farmacológicos em biofiltro de areia seguido de biofiltro de CAG, 

observou que nos biofiltros o pH efluente sofreu variação em seus valores, com pH 

de 5,39 a 7,70 na primeira etapa experimental e pH de 6,43 a 7,75 na segunda 

etapa experimental. A mesma tendência foi observada nos trabalhos de Seredynska-

Sobecka et al. (2006) e Minillo et al. (2013). 

A variação de pH pode ser devido ao consumo da matéria orgânica pelas 

bactérias aderidas ao material granular, no qual há a produção de CO2 com 

consequente decréscimo de pH. No entanto, a presença de algas no biofilme em 

determinadas condições (presença de nutrientes e CO2) pode apresentar o efeito 

oposto, causando aumento nos valores de pH (MÀTERSSON; JABUR, 2006). 

Para os efluentes dos filtros de AFL e de CAG alimentados com AE-1 e AE-2, 

os valores das concentrações de OD dos efluentes foram inferiores ao do controle 

(AE-3) devido à atividade biológica desenvolvida nos filtros (Figura 16 e Figura 17). 

Para os filtros de AFL e CAG alimentados com AE-2, o consumo de OD foi maior em 

comparação com a alimentação com AE-1, os efluentes do filtro de AFL alimentado 

com AE-2 apresentaram 50% das concentrações de OD entre 7,20 e 7,72 mg L-1 

(mínimo de 6,44 mg L-1 e máximo de 8,08 mg L-1). Os efluentes do filtro de CAG 

apresentaram 50% das concentrações de OD entre 7,08 e 7,74 mg L-1 (mínimo de 

6,37 mg L-1  e máximo de 8,02 mg L-1). 

Para a AE-1, os efluentes do filtro de AFL apresentaram 50% das 

concentrações de OD efluente entre 7,37 e 7,82 mg L-1 (mínimo de 7,01 mg L-1 e 

máximo de 8,09 mg L-1). Os efluentes do filtro de CAG apresentaram 50% das 

concentrações de OD efluente entre 7,33 e 7,94 mg L-1 (mínimo de 7,14 mg L-1 e 

máximo de 8,35 mg L-1). Esses resultados demonstram que após a fase de 

maturação houve intensa atividade biológica nos filtros, sendo possível observar que 

nos filtros alimentados com AE-2, foi à condição com atividade biológica mais 
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intensa, apresentando valores de OD efluente com maior variação e maior consumo 

de OD. 

Na Fase I-b, após a suspensão da inoculação da bactéria B9 (Figura 16 e 

Figura 17), observa-se que o consumo de OD se comportou de maneira semelhante 

aos filtros alimentados com AE-1 na Fase I-a. Os efluentes do filtro de AFL 

apresentaram 50% das concentrações de OD entre 7,52 e 7,69 mg L-1 (mínimo de 

7,38 mg L-1  e máximo de 7,91 mg L-1), os efluentes do filtro de CAG apresentaram 

50% das concentrações de OD entre 7,54 e 7,72 mg L-1 (mínimo de 7,30 mg L-1  e 

máximo de 7,98 mg L-1), o que demonstra que a atividade biológica foi mantida em 

ambos os filtros, porém foi menos intensa. 

A variação dos valores de OD pode ser explicada devido as vários fatores 

como: pressão atmosférica, respiração microbiana e fotossíntese, tempo de 

operação do sistema de filtração, taxa de filtração, limpeza dos filtros, da estação do 

ano e de processos de pré-tratamento (STEELE et al., 2006).  No entanto, neste 

caso, como filtros foram operados em condições ambientais controladas 

(temperatura e iluminação), sob a mesma taxa de filtração, o principal fator que pode 

ter influenciado nos valores de OD para os filtros de AFL e de CAG quando 

alimentados com AE-1 e AE-2 foi a respiração microbiana devido ao biofilme 

formado.  

 

5.3 BIOFILTRAÇÃO COMO PÓS-TRATAMENTO DE ÁGUAS PARA 

ABASTECIMENTO 

Na Fase II de Pós-tratamento, os filtros de AFL e de CAG foram maturados 

com ativação biológica natural (alimentados com AE-1) e específica com B9 

(alimentados com AE-2) por um período pré-fixado de 16 dias, e em seguida, 

passaram a ser alimentados com as águas de estudo AE-4 e AE-5, respectivamente, 

por mais 34 dias, totalizando 50 dias de operação da Fase II-a. 

Posteriormente, na Fase II-b, assim como na Fase I-b, os filtros de AFL e de 

CAG utilizados como controle positivo (ativados com microrganismo específico – S. 

microcystinivorans - B9) tiveram inoculação suspensa e passaram a ser alimentados 

com AE-4. Esta fase durou mais 30 dias e teve como objetivo verificar a manutenção 

da atividade biológica ao longo do tempo. 
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Os resultados de monitoramento do parâmetro microcistina - MCs ao longo do 

tempo são apresentados na forma de gráficos (Figura 18 e Figura 19). Na Tabela 13 

são apresentados os resultados compilados de MCs no afluente e residual nos 

efluente após o período de maturação para cada filtro e modo de ativação 

correspondente à Fase II (Pós-tratamento). Na Fase II de Pós-tratamento, o afluente 

aos filtros apresentou concentrações de MCs que variaram entre 8,54 e 11,62 g L-1 

(valor médio de 10,10 ± 1,5 g L-1 e mediana de 10,58 g L-1). 

 

Figura 18 - Concentração de MCs afluente e efluente do filtro de AFL/ Fase II-a e II-b. 

 
 

 

Figura 19 - Concentração de MCs afluente e efluente do filtro de CAG / Fase II-a e II-b 
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Tabela 13 - Concentração de MCs afluente, residual efluente e % remoção após período de 

maturação para cada filtro e modo de ativação / Fase II-a e II-b 

 

Amostra 
Nº. 
Amostras 

MCs (µg L
-1

) Remoção 
m
é
d
i
a
 
(
%
) 

Médio Mínimo Máximo Mediana 

 Afluente 20 10,10 ± 1,5 8,54 11,62 10,58 --- 

F
a

s
e

 I
I-

a
 

Efluente 
A
F
L 

Natural 7 0,07 ± 0,02 0,05 0,09 0,06 99,3 ± 0,2 

Específico 
B
9 

7 0,30 ± 0,12 0,07 0,4 0,36 96,4 ± 1,5 

Efluente 
C
A
G 

Natural 7 0,07 ± 0,02 0,05 0,09 0,06 99,2 ± 0,2 

Específico 
B
9 

7 0,22 ± 0,15  0,05 0,39 0,16 97,8 ± 1,7 

F
a

s
e

 I
I-

b
 

Efluente 
A
F
L 

Específico 
B
9 
–  

Natural 

8 0,23 ± 0,20 0,05 0,52 0,16 97,9 ± 1,8 

Efluente 
C
A
G 

8 0,10 ± 0,08 0,05 0,28 0,05 99,1 ± 0,8 

 

Comparando-se a Figura 18 e a Figura 19, pode-se observar que os 

comportamentos dos filtros de AFL e de CAG foram similares e apresentaram, de 

acordo com a Tabela 13, respectivamente: 

 remoção média de MCs de 99,3 e de 99,2% com valores residuais médios 

de 0,07 µg L-1 para ambos os filtros e sistematicamente inferiores ao limite 

de 1,0 µg L-1, estabelecido pela Portaria MS 2914 (BRASIL, 2011), quando 

submetidos à ativação natural; 

  remoção média de MCs de 96,4 e de 97,8% com valores residuais médios 

de 0,30 e 0,22 µg L-1, levemente superiores aos obtidos com a ativação 

natural porém ainda, sistematicamente inferiores ao limite de 1,0 µg L-1, 

quando submetidos à ativação específica com B9. 

 

Os resultados de monitoramento do parâmetro turbidez ao longo do tempo são 

apresentados na forma de gráficos (Figura 20 e Figura 21) tipo de filtro/material 
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granular, para diferentes modos de ativação biológica (natural e específico com B9) 

empregados nos experimentos da Fase II de Pós-tratamento.  

Na Tabela 14 são apresentados os resultados compilados de turbidez no 

afluente e residual nos efluente após o período de maturação para cada filtro e modo 

de ativação correspondente à Fase II (Pós-tratamento). Na Fase II de Pós-

tratamento, o afluente aos filtros apresentou valores de turbidez que variaram entre 

0,35 e 0,6 uT (valor médio de 0,43 ± 0,11 uT e mediana de 0,39 uT). 

 

Figura 20 - Valores de turbidez afluente e efluente do filtro de AFL / Fase II de Pós-tratamento 

 

 

 
Figura 21 - Valores de turbidez afluente e efluente do filtro de CAG / Fase II de Pós-tratamento 
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Tabela 14 - Valores de turbidez no afluente e residual nos efluentes após período de maturação para 
cada filtro e modo de ativação / Fase II de Pós-tratamento 

 
Amostra 

Nº. 
Amostras 

Turbidez (uT) 

Médio Mínimo Máximo Mediana 

 Afluente 7 0,43 ± 0,11 0,35 0,6 0,39 

F
a

s
e

 I
I-

a
 

Efluente 
A
F
L 

Natural 7 0,65 ± 0,13 0,48 0,89 0,64 

Específico B9 7 1,32 ± 0,37 1,02 1,94 1,16 

Efluente 
C
A
G 

Natural 7 0,63 ± 0,12 0,50 0,83 0,61 

Específico B9 7 1,16 ± 0,39 0,84 1,92 1,02 

F
a

s
e

 I
I-

b
 

Efluente 
A
F
L Específico B9 –  
Natural 

8 1,00 ± 0,35 0,63 1,75 0,93 

Efluente 
C
A
G 

8 1,07 ± 0,3 0,57 1,74 1,04 

 

Em relação à turbidez, para o pós-tratamento (Etapa II), exceto para o filtro de 

AFL com ativação natural, que apresentou valor residual médio de turbidez de 0,65 

uT (Figura 20, Figura 21 e Tabela 14), os demais filtros apresentaram valores 

residuais médios superiores aos limites estabelecidos pela Portaria MS 2914 

(BRASIL, 2011) para cada filtro/material granular: de 1,0 uT após filtração lenta e de 

0,5 uT após filtração rápida. Vale ressaltar que a adoção do valor limite de 0,5 uT 

para o filtro de CAG pressupõe que esta concepção de pós-tratamento é precedida 

pelo tratamento prévio por ciclo completo ou mesmo por filtração direta. 

De maneira geral, o aumento de turbidez observado na filtração deve-se à 

ocorrência de carreamento de partículas. Assim como observado no limitado 

desempenho em relação à remoção de turbidez dos filtros de AFL na Fase I, este 

fato pode estar relacionado ao fator de escala ou mais especificamente, pela 

reduzida espessura de meio granular utilizada (5 cm) favorecendo a ocorrência de 

desprendimento de partículas. Este se mostrou mais expressivo nos filtros ativados 

com microrganismo específico, uma vez que os valores residuais médios de turbidez 

para os efluentes dos filtros de AFL e de CAG foram de 1,32 e 1,16 uT e resultaram 

superiores aos dos filtros ativados naturalmente, com valores de 0,65 e 0,63 uT, 

respectivamente.  

Adicionalmente, pode-se observar que a suspensão da inoculação do 

microrganismo específico B9 não afetou o desempenho dos filtros de AFL e CAG em 
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relação às remoções de MCs (Figura 18, Figura 19 e Tabela 13) e de turbidez 

(Figura 20, Figura 21 e Tabela 14) durante o período de monitoramento de 30 dias, 

visto que: 

 a remoção média de MCs do filtro de AFL com ativação específica com B9 

passou de 96,4% com valor residual médio de 0,30 g L-1 para 97,9% e 

valor residual médio de 0,23 g L-1; 

 a remoção média de MCs do filtro de CAG com ativação específica com B9 

passou de 97,8% com valor residual médio de 0,22 g L-1 para 99,1% e 

valor residual médio de 0,10 g L-1; 

 os valores residuais médios de turbidez dos filtros de AFL e de CAG com 

ativação específica com B9 passaram de 1,32 e de 1,16 uT para 1,00 e 

1,07 uT, respectivamente. 

 

Para os parâmetros complementares de monitoramento da atividade biológica 

– pH e OD, foi possível observar que o tipo de ativação biológica  para a Fase II o 

mesmo efeito observado na Fase I. Os dados foram separados para cada tipo de 

filtro/material granular e os diferentes modos de ativação biológica (natural, com 

microrganismo específico e sem ativação) empregados nos experimentos da Fase II. 

Os gráficos bloxsplot referentes aos valores de pH são apresentados nas Figura 22 

e 23. 

 

Figura 22 - Gráfico bloxplot dos valores pH afluente e efluente do filtro de AFL / Fase II de Pós-
tratamento 
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Figura 23 - Gráfico bloxplot dos valores pH afluente e  efluente do filtro de CAG / Fase II de Pós-
tratamento 

 
 

 

Figura 24 - Gráfico bloxplot da concentração de OD afluente e efluente do filtro de AFL/ Fase II de 
Pós-tratamento  

 
Figura 25 - Gráfico bloxplot da concentração de OD afluente e efluente do filtro de CAG / Fase II de 

Pós-tratamento 
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Observa-se que para os filtros de AFL e de CAG alimentados com AE-5 (Figura 

22 e Figura 23), os efluentes apresentaram valores de pH inferiores em comparação 

aos valores de pH obtidos para a AE-4. Os efluentes do filtro de AFL apresentaram 

50% dos valores de pH entre 6,00 e 6,50 (mínimo de 5,46 e máximo de 6,85), os 

efluentes do filtro de CAG apresentaram 50% dos valores de pH entre 5,04 e 5,65 

(mínimo de 5,78 e máximo de 6,27). Em comparação com a Fase I-a (Figura 14 e 

Figura 15), os valores de pH para os efluentes dos filtros de AFL e CAG foram 

menores para a Fase II-a.  

Para os efluentes dos filtros AFL e CAG alimentados com AE-4 (Figura 22 e 

Figura 23), observa-se pouca variação de pH, apresentaram 50% dos valores de pH 

entre 6,95 e 7,11 (mínimo de 6,76 e máximo de 7,11) para o filtro de AFL e para os 

efluentes do filtro de CAG, apresentaram 50% dos valores  de pH  entre 6,93 e 7,19  

(mínimo de 6,70 e máximo de 7,29) . 

 Na Fase II-b, os efluentes dos filtros de AFL e de CAG apresentaram menor 

variação nos valores de pH em comparação com a Fase II-a, com valores próximos 

aos obtidos para a ativação natural. Os efluentes do filtro de AFL apresentaram 50% 

dos valores de pH entre 6,92 e 7,23 (mínimo de 6,89 e máximo de 7,40), enquanto 

os efluentes do filtro de CAG apresentaram 50% dos valores de pH entre 6,87 e 7,17 

(valor mínimo de 6,85 e máximo de 7,34). 

Diferentemente do observado para a Fase I-a (Figura 16 e Figura 17), para os 

filtros de AFL e de CAG alimentados com AE-5 na Fase II-a (Figura 24 e Figura 25), 

as concentrações de OD dos efluentes apresentaram menores variações e assim, 

menor consumo de OD após a maturação em comparação com a Fase I-a. Para os 

efluentes do filtro de AFL, 50% das concentrações de OD apresentaram-se entre 

6,93 e 7,71 mg L-1 (mínimo de 5,92 mg L-1 e máximo de 7,98 mg L-1). Para os 

efluentes do filtro de CAG, 50% das concentrações de OD apresentaram-se entre 

7,40 e 7,71 mg L-1 (mínimo de 7,07 mg L-1  e máximo de 7,81 mg L-1)  

Na Fase II-b, para os filtros de AFL e de CAG, após a suspensão da inoculação 

da bactéria B9, observou-se que a variação de OD nos efluentes apresentou 

comportamento semelhante ao apresentado para os mesmos filtros durante a Fase 

II-a. Os efluentes apresentaram 50% das concentrações de OD entre 7,69 e 7,85 mg 

L-1 (mínimo de 7,66 e máximo de 7,96) para o filtro de AFL e para os efluentes filtro 
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de CAG apresentaram 50% das concentrações de OD entre 7,71 e 7,88 mg L-1 

(mínimo de 7,67 e máximo de 7,94). 
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6 CONCLUSÕES 

 

Para as condições de estudo aplicadas na Fase I de Pré-tratamento, com 

afluente com concentração média de MCs de 9,70 g L-1 e turbidez média de 16,44 

uT, pode-se concluir que: 

 A filtração em AFL, AFR ou ALG sem ativação biológica apresentou 

limitada eficiência, com remoções máximas de 34% para MCs (para o filtro 

de ALG) e de 42% para turbidez (para o filtro de AFL), comprovando que 

seu elevado desempenho requer necessariamente, a associação de 

processos químicos como a coagulação ou biológicos com a formação de 

biofilme; 

 Independentemente do tipo de material granular, todos os filtros ativados 

biologicamente (natural e específica com B9) foram após maturação, 

eficientes para remoção de MCs e produziram efluentes com valores 

residuais médios que variaram entre 0,08 e 0,22 µg L-1 e qualidade 

compatível com a Portaria MS 2914 (BRASIL, 2011) em relação a este 

parâmetro; 

 Os grânulos de ALG não se mostraram viáveis tecnicamente para uso 

associado à ativação biológica tendo sua conformação alterada ao longo 

do tempo ou ainda desintegrada; 

 Para os filtros de AFL e AFR: 

- os tempos requeridos para ativação natural foram superiores (24 dias para o 

de AFL e 37 dias para o de AFR) aos requeridos para a ativação específica 

com B9 (4 dias para ambos os filtros); 

- após maturação, não houve diferenças expressivas em relação ao 

desempenho dos filtros para remoção de MCs e turbidez; 

- a duração da carreira inicial do filtro de AFL foi substancialmente menor 

(entre 16 e 21 d) quando comparada ao do filtro de AFR (entre 48 e 76 d) 

para os modos de ativação biológica aplicados. 

 

Para as condições de estudo aplicadas na Fase II de Pós-tratamento, com 

afluente com concentração média de MCs de 10,10 g L-1 e turbidez média de 0,43 

uT, pode-se concluir que: 



77 

 

 os comportamentos dos filtros de AFL e de CAG, submetidos à ativação 

natural e específica com B9, foram similares e eficientes para remoção de 

MCs, produzindo efluentes com valores residuais médios que variaram 

entre 0,07 e 0,30 µg L-1 e qualidade compatível com a Portaria MS 2914 

(BRASIL, 2011) em relação a este parâmetro. 

 

A suspensão da inoculação do microrganismo específico B9 não afetou o 

desempenho dos filtros de AFL e CAG em relação às remoções de MCs e de 

turbidez durante o período de monitoramento de 100 dias na Fase I de Pré-

tratamento e de 30 dias na Fase II de Pós-tratamento. 

Em relação aos parâmetros de caracterização complementar da atividade 

biológica, os efluentes dos filtros alimentados com AE-2 e AE-5 (ativação específica 

com B9) apresentaram valores médios mais reduzidos e maior variação nos valores 

de pH e de OD dos efluentes,  quando comparados com as demais formas de 

ativação, tanto na Fase I - Pré-tratamento quanto na Fase II – Pós-Tratamento.  
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7 RECOMENDAÇÕES 

 Investigar a influência de maiores espessuras de material granular em 

estudo de escala de bancada e sua influencia na formação do biofilme e 

desempenho dos biofiltros. 

 Estudar a influência de carreiras de filtração mais longas ou da alimentação 

com concentrações mais elevadas de MCs a fim de avaliar diferenças da 

capacidade adsortivas do CAG empregado nos diferentes modos de 

ativação biológica empregados. 

 Estudar a aplicação da bactéria B9 em escala piloto e sua influência na 

potabilidade da água. 

 Investigar a aplicação em escala piloto da areia de filtro rápido em 

condições operacionais de filtração lenta (taxa de filtração) em relação a 

remoção de MCs e seu desempenho no tratamento de águas para o 

consumo humano.  

 Caracterizar e quantificar o biofilme formado, visando a identificação dos 

microrganismos presentes e seu potencial em relação a 

remoção/biodegradação de MCs.  
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APÊNDICES 

APÊNDICE I – DADOS DA CARACTERIZAÇÃO FÍSICO-QUÍMICA DA ÁGUA DE 
ESTUDO DO RIO TIBAGI 

 

Tabela 15 - Dados da caracterização da água bruta da ETA Tibagi 

 

 

 
Parâmetro 

 
T (°C) pH Turbidez (uT) OD (mg L

-1
) 

06/05/16 25,0 6,8 21,7 8,9 

23/05/16 23,3 7,0 23,9 8,9 

30/05/16 20,1 7,2 25,4 8,7 

06/06/16 16,4 7,2 21,5 9,7 

13/06/16 22,3 7,1 20,1 8,5 

20/06/16 23,4 6,8 20,2 7,9 

27/06/16 23,5 6,8 22,8 8,4 

04/07/16 22,0 7,2 17,2 8,6 

11/07/16 24,3 6,9 10,6 7,8 

18/07/16 21,5 6,8 32,2 9,0 

25/07/16 23,6 7,2 13,4 8,6 

01/08/16 23,8 6,6 14,5 8,3 

08/08/16 22,9 7,0 11,6 9,0 

15/08/16 23,1 7,0 12,6 8,6 

22/08/16 19,5 6,7 32,2 8,8 

29/08/16 20,5 7,0 17,4 9,0 

05/09/16 20,0 7,3 20,6 8,4 

12/09/16 20,0 7,2 20,7 8,0 

19/09/16 22,5 7,2 15,4 8,3 

26/09/16 23,6 7,1 9,6 8,1 

03/10/16 25,0 6,9 7,6 8,0 

10/10/16 23,4 7,0 7,7 8,1 

17/10/16 22,4 7,0 7,6 8,9 

24/10/16 22,0 7,2 16,7 8,5 

31/10/16 25,6 7,5 18,8 7,8 

07/11/16 25,6 7,1 11,6 7,9 

07/11/16 25,6 7,1 11,6 7,9 

22/11/16 25,6 7,1 4,9 x 

13/12/16 25,6 7,1 4,9 x 

21/12/16 24,8 7,3 3,9 7,5 

19/01/17 22,1 7,0 20,5 7,6 

06/02/17 23,7 6,9 25,5 7,4 

23/02/17 x 7,3 16,9 x 
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Tabela 16 - Dados da caracterização da água filtrada antes da etapa de cloração da ETA Tibagi 

 

 

 

 

 

 

 
Parâmetro 

 
T (°C) pH Turbidez (uT) OD (mg L

-1
) 

07/11/16 25,0 6,5 0,6 7,5 

22/11/16 25,0 6,5 0,6 7,5 

13/12/16 25,0 6,5 0,6 7,5 

21/12/16 24,8 7,1 0,4 7,6 

19/01/17 21,8 6,0 0,4 7,7 

06/02/17 25,0 6,9 0,4 7,4 

21/12/16 24,8 7,1 0,4 7,6 


