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RESUMO

BARROS, Flavia Mariani. D.Sc., Universidade Federal de Vicosa, julho de 2008.
Dinamica do nitrogénio e do fésforo e estado trofico nas aguas do rio Turvo
Sujo. Orientador: Mauro Aparecido Martinez. Co-orientadores: Antonio Teixeira

de Matos e Paulo Roberto Cecon.

Dentre os varios problemas advindos da poluicdo dos recursos hidricos estdo a
eutrofizacdo acelerada e a contaminacdo das aguas com elementos quimicos
potencialmente toxicos. A eutrofizacdo é reconhecida como um dos problemas de
gualidade da agua de maior importancia na atualidade. A velocidade da agua é uma
das variaveis que deve ser considerada na avaliacdo do indice de estado trofico,
sendo que, ambientes com maior velocidade da agua tendem a apresentar uma
menor produtividade fitoplanctdnica. A capacidade de incorporacdo de poluentes,
pelos cursos de agua, depende das interacdes entre as condi¢des fisicas, quimicas
e biologicas destes, sendo que, a reaeracdo atmosférica é o principal fator
responsavel pela introducéo de oxigénio no meio liquido, possibilitando, assim, que
o curso de agua atinja condigbes adequadas de oxigénio dissolvido para
sobrevivéncia de espécies aerdbias. Desta forma, objetivou-se com o presente
trabalho, avaliar a dinamica de algumas variaveis de qualidade da agua em um
trecho do rio Turvo Sujo, em diferentes épocas do ano, com vistas a predicdo da
eutrofizagdo e contaminagcdo com elementos potencialmente toxicos. O estudo foi
realizado no rio Turvo Sujo, em um trecho de aproximadamente 5 km, localizado
apos o encontro deste rio com o ribeirdo Sdo Bartolomeu. Foram quantificadas as
variaveis clorofila a, nitrogénio total, nitrato, amonio, diferentes formas de fésforo,
potencial hidrogeniénico, turbidez, condutividade elétrica, oxigénio dissolvido,
demanda bioquimica de oxigénio, cobre, manganés, ferro, zinco, crémio, niquel,

cadmio e chumbo. A quantificacdo das variaveis de qualidade da agua e da

XVii



velocidade da &agua foram realizadas em diferentes épocas do ano em cinco
diferentes pontos. Os valores do coeficiente de desoxigenacdo (K;) foram obtidos
utilizando-se o0 método de quantificacdo do consumo de oxigénio da amostra, com
posterior analise de regressédo dos dados. Os valores do coeficiente de reaeracao
(K2) foram obtidos por meio da equacdo de Streeter-Phelps. Equacbes para
estimativa dos valores de K, em funcdo de caracteristicas hidraulicas do curso de
agua tambeém foram obtidas. Os dados foram analisados por meio de regressao. Os
valores de turbidez e da demanda bioquimica de oxigénio foram maiores nas épocas
de verao e outono, correspondentes as maiores vazdes no rio Turvo Sujo, enquanto
gue os valores de condutividade elétrica e potencial hidrogeniénico foram mais
elevados nas épocas de ocorréncia de maiores precipitacdes (primavera e verao).
As concentracdes de nitrogénio total e amonio foram maiores nas épocas de outono
e inverno, enquanto as concentracdes de nitrato foram maiores nas épocas de
primavera e verdo. Houve grande variabilidade nas concentra¢des de fosforo, o que
pode ter ocorrido devido a ressuspensao do sedimento de fundo do rio. As
concentragdes de cobre e manganés foram maiores na época do verdo, devido ao
maior escoamento superficial ocorrido nesta enquanto que o0s elementos mais
toxicos como o cromio, cadmio e chumbo foram observados, em maiores
concentracfes, na primavera, época esta onde foi verificada a menor vazao. As
variaveis que melhor contribuiram para o ajuste da equacéo de predi¢do da clorofila
a foram o fosforo total dissolvido, nitrogénio total e velocidade da agua. Em
praticamente todas as classificacdes em relacéo ao indice de estado trofico para o
rio Turvo Sujo, a concentracao de fosforo conduziu a uma classificacdo do ambiente
em classe tréfica superior a obtida quando a clorofila a foi tomada como referéncia;
portanto, em rios, a velocidade da agua € um fator de extrema importancia e que
deve estar sempre vinculado aos dados de clorofila a para predicdo da eutrofizacéo
e para calculo do indice de estado trofico. Na época chuvosa (primavera e verao) o
coeficiente de desoxigenacgéo foi mais alto que na época da seca (outono e inverno).
A vazao do rio teve maior influéncia no coeficiente K, que os valores da velocidade,

sendo os valores de K, mais altos em menores vazoes.
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ABSTRACT

BARROS, Flavia Mariani. D.Sc., Universidade Federal de Vigcosa, July 2008. The
nitrogen and phosphorus dynamics and the trophic state in waters of the Turvo
Sujo river. Adviser: Mauro Aparecido Martinez. Co-advisers: Antonio Teixeira de

Matos and Paulo Roberto Cecon.

The accelerated eutrophication and the water contamination with chemical
potentially toxic elements are among several problems proceeding from the pollution
of the water resources. Nowadays, the eutrophication is recognized as one of the
most important problems concerning to quality of the water. The water speed is one
variable that should be considered in the evaluation of the trophic state index, as the
environments with higher water speed rather tend to present a lower phytoplanktonic
productivity. The pollutant incorporation capacity of the watercourses depends on
their interactions with the physical, chemical and biological conditions, and the
atmospheric reaeration is the main factor responsible for the introduction of oxygen
into liquid medium, therefore turning possible the watercourse to reach the
appropriate conditions of dissolved oxygen for the aerobic species survival. So, this
study was conducted to evaluate the dynamics of the water quality variables within a
section of the Turvo Sujo river at different yearly times, as aiming at prediction of the
eutrophication and contamination with potentially toxic elements. The study was
carried out in the Turvo Sujo river at a 5 km section approximately, that was located
after the encounter of this river with the S&o Bartolomeu creek. The following
variables were quantified: chlorophyll-a, total nitrogen, nitrate, ammonium, different
phosphorus forms, hydrogenionic potential, turbidity, electric conductivity, dissolved
oxygen, oxygen biochemistry demand, copper, manganese, iron, zinc, chromium,
nickel, cadmium and lead. The quantification of the water quality and water speed

were accomplished in five different points at different times over the year. The values
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of the deoxygenation coefficient (K;) were obtained, by applying the method for
guantification of the sample oxygen consumption and subsequent data regression
analysis. The values of the reaeration coefficient (K,) they were obtained, by using
the Streeter-Phelps equation. The equations for estimating the K, values as a
function of hydraulic characteristics of the watercourse were also obtained. The
regression analysis was used to analyze the data. The values of the turbidity and
biochemical oxygen demand were higher over summer and autumn times, as
corresponding to the highest flow rates in the Turvo Sujo river, whereas the values of
the electric conductivity and hydrogenionic potential were higher at the times with
higher occurrence of higher precipitations (spring and summer). The concentrations
of the total nitrogen and ammonium were higher in autumn and winter times,
whereas the nitrate concentrations were higher in both spring and summer times A
wide variability occurred in the phosphorus concentrations, what might have
happened due to resuspension of the river bottom sediment. The concentrations of
copper and manganese were higher at summer time due to the highest surface
runoff, whereas the most toxic elements such as chromium, cadmium and lead at
higher concentrations were observed during spring, when the lowest surface runoff
occurred. The variables providing better contribution to the adjustment of the a
chlorophyll-a prediction equation were the total dissolved phosphorus, total nitrogen
and the water speed. In practically all classifications concerning to the trophic state
index for the Turvo Sujo river, the phosphorus concentration led to classify the
environment into trophic class superior to that obtained when the chlorophyll-a was
taken as reference; therefore, in rivers, the water speed is an extremely important
factor that should be always linked to the chlorophyll-a data for either prediction of
the eutrophization and the calculation of the trophic state index. At rainy seasons
(spring and summer), the deoxygenation coefficient was higher than the drought time
(autumn and winter). The flow rate of the river had stronger influence on K;

coefficient than the speed values, as the K, values being higher in lower flow rates.
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1. INTRODUCAO

A poluicdo das aguas é proveniente de, praticamente, todas as atividades
humanas, sejam elas domeésticas, comerciais ou industriais. Cada uma dessas
atividades gera poluentes caracteristicos, que tém diferentes implicagcbes na
gualidade do corpo de agua receptor. Os esgotos domésticos e as aguas residuéarias
provenientes de criatérios de animais e agroindustrias contribuem com elevadas
cargas organicas, as industrias com uma série de compostos sintéticos e elementos
quimicos potencialmente toxicos e as atividades agricolas com a contaminag¢ao por
pesticidas e fertilizantes na agua (Lima et al., 2001).

O enriquecimento dos cursos de agua com nutrientes, especialmente nitrogénio
e fésforo, tem sido razdo de grande preocupacao para as empresas responsaveis
pela captacao, tratamento e distribuicdo de dgua e para os gestores de qualidade da
agua.

O nitrogénio e o fésforo presentes nos rios e lagos sao nutrientes de grande
importancia a cadeia alimentar. Entretanto, quando descarregados, em altas
concentragbes, em aguas superficiais, provocam o0 enriquecimento do meio,
tornando-o mais fértil e possibilitando o crescimento intensivo de comunidades
fitoplanctonicas, processo este denominado eutrofizacdo (Agujaro e Isaac, 2002). A
resposta biolégica a eutrofizagdo pode ser inferida pela concentracdo de clorofila a
(Cruz et al., 1996), sendo que esta concentracdo € um indicativo da presenca de
algas (Smaha e Gobbi, 2003).

Atualmente, a eutrofizacdo é reconhecida como um dos problemas mais
importantes concernentes a qualidade de agua. Dentre os fatores que influenciam a
eutrofizagdo, além das concentracbes de fosforo e nitrogénio, podem ser citados a
velocidade da agua, a turbidez, a profundidade do curso de agua, a temperatura e

outros.



Um dos impactos mais preocupantes da aceleracdo do processo de
eutrofizacdo € o aumento da probabilidade de ocorréncia de floragcbes de algas,
principalmente as cianobactérias potencialmente téxicas, as quais podem alterar a
gualidade das aguas, sobretudo no que tange ao abastecimento publico.

A severidade da poluicdo ndo é determinada apenas pela intensidade dos
poluentes, mas também pela capacidade de assimilacdo dos cursos de agua, que
dependem das interacbes entre condi¢cdes fisicas, quimicas e biolégicas do
ambiente. A reaeracdo atmosférica € o principal fator responsavel pela introducéo de
oxigénio no meio liquido, possibilitando, assim, que o curso de agua atinja condi¢cdes
adequadas de oxigénio dissolvido para sobrevivéncia das espécies aerobias.

Diante do exposto, 0 objetivo geral do presente trabalho foi avaliar a dindmica
das variaveis de qualidade da agua em um trecho do rio Turvo Sujo, em diferentes
épocas do ano, com vistas a predicdo da eutrofizacdo e contaminagdo com
elementos potencialmente toxicos. Os objetivos especificos foram: a) determinar as
variacbes sazonais das variaveis quimicas, fisicas e biolégicas relacionadas a
qualidade da agua; b) determinar as relacdes entre os nutrientes nitrogénio e fésforo
e as variaveis hidraulicas e de qualidade da agua do rio; c) ajustar modelos
estatisticos, que possibilitem a descricdo da dinamica das formas de nitrogénio e
fosforo em funcédo da distancia ao longo do curso de agua e da vazao deste; d)
ajustar modelos, que relacionem a clorofila a com o fosforo, o nitrogénio e a
velocidade da agua; d) avaliar o estado tréfico do rio Turvo Sujo, por meio de
diferentes metodologias; e) ajustar os coeficientes do modelo, que estabelece a
relacdo entre o coeficiente de reaeracdo (K,;) e a vazdo do curso de agua; f)
comparar o coeficiente de reaeracédo (K;) obtido por meio do modelo de Streeter-
Phelps, com os obtidos por meio de equacgdes, que relacionam variaveis hidraulicas;
e g) verificar a variacdo sazonal dos coeficientes de desoxigenagao e reaeracédo do

rio Turvo Sujo.



2. REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1. Poluigéo hidrica

Em cada etapa do ciclo hidrolégico, a 4gua entra em contato com 0 meio em
gue ela se encontra e, naturalmente, incorpora, em sua composi¢cao, elementos
existentes neste. Desta forma, a agua que escoa na superficie e no subsolo passa a
ter impurezas orgéanicas e inorganicas, sendo que tais substancias caracterizam,
gualitativamente, as aguas (Larentis, 2004).

Os processos fisicos, quimicos e biologicos, que ocorrem no ambiente, atuam
dentro de um equilibrio construido durante longos periodos. Entretanto, com o
desenvolvimento populacional e industrial na bacia, propiciado pela acdo do homem,
a interacao entre estes processos e 0 ecossistema sofre ruptura, a0 mesmo tempo
em que ha um aumento na carga de poluentes carreada para 0s corpos de agua
(Clapham et al., 1999).

A poluicdo das aguas é proveniente, praticamente, de todas as atividades
humanas, sejam elas domésticas, comerciais ou industriais. Cada uma dessas
atividades gera poluentes caracteristicos, com diferentes implicagbes na qualidade
do corpo receptor. Os efeitos de um determinado poluente no ambiente dependem,
entre outros fatores, de suas concentragdes, do tipo de corpo de agua que o recebe
e dos usos da agua.

De forma genérica, a poluicdo das aguas decorre da adigdo de substancias ou
de formas de energia que, direta ou indiretamente, alteram as caracteristicas fisicas,
guimicas e bioldgicas do corpo de agua, de maneira a prejudicar a utilizacdo das
adguas. Segundo Tucci (1998), as fontes de poluicdo podem ser atmosféricas,
pontuais, difusas e mistas.

As fontes de poluicdo atmosférica séo classificadas em fixas (principalmente

industrias) e moveis (veiculos automotores, trens, avides, navios, etc.). A poluicao



atmosférica possui efeitos mais globais, devido maior facilidade de dispersdo dos
poluentes envolvidos neste tipo de poluicdo, pois, geralmente, sdo emissdes de
gases e particulados sob temperaturas da ordem de centenas de graus Celsius e
velocidades que podem atingir valores muito altos.

O segundo tipo de poluicdo, denominado como poluicdo pontual, refere-se
aguelas em que os poluentes sdo lancados em pontos especificos dos corpos de
agua e de forma individualizada, sendo que os lancamentos ocorrem de forma
controlada, podendo-se identificar um padrdo médio. Exemplos tipicos de fontes
pontuais de polui¢cdo séo os langcamentos de esgotos e efluentes industriais.

A poluicdo difusa ocorre, quando os poluentes atingem aleatoriamente, 0s
corpos de agua, ndo havendo possibilidade de estabelecer qualquer padréo de
langamento, seja em termos de quantidade, freqiéncia ou composi¢do. Por este
motivo, seu controle é bastante dificil, em comparacdo com a poluicdo pontual.
Exemplos tipicos de poluicdo difusa sdo os lancamentos das drenagens urbanas,
escoamento de agua de chuva sobre campos agricolas e acidentes com produtos
guimicos ou combustiveis.

As fontes mistas sdo aquelas que englobam caracteristicas de cada uma das
fontes, anteriormente, descritas (Pereira, 2004).

Cada uma das fontes de poluicdo determina certo grau de poluigdo no corpo
hidrico atingido, e que € mensurado por meio de caracteristicas fisicas, quimicas e
bioldgicas das impurezas existentes que, por sua vez, sao identificadas por variaveis

de qualidade das aguas.
2.2. Variaveis de qualidade das aguas
2.2.1. Variaveis fisicas
2.2.1.1. Turbidez

A turbidez de uma amostra de agua é definida como o grau de atenuacao de
intensidade, que um feixe de luz sofre ao atravessa-la (CETESB, 2003). A turbidez
nao depende estritamente da concentracdo de sedimentos em suspensdo, mas

também de outras caracteristicas do sedimento, tais como tamanho, composicéo

mineral, cor e quantidade de matéria organica (Santos et al., 2001).



A avaliacdo da turbidez € importante, pois, ela influencia a intensidade de luz
difundida e a absorcdo de calor no compartimento aquatico. Altos valores de
turbidez podem ocasionar aumento de temperatura, reducéo da luz disponivel para
as plantas, com alteracdo na taxa de fotossintese, além de interferir nos usos
domeéstico, industrial e recreacional de um corpo de agua. A elevacdo no valor da
turbidez pode ser causada por erosdo das margens dos rios e areas adjacentes,
crescimento excessivo de algas, alteragdes no fluxo do rio, efluentes domésticos e
industriais (USEPA, 1997).

Avaliando algumas variaveis de agua no rio Cuiaba-MT, Lima (2001) encontrou
valores de turbidez no ponto na se¢cdo a montante do perimetro urbano, numa faixa
de variacdo entre 1,7 a 65,0 UNT, durante a seca, e de 4,0 a 275,0 UNT durante a
época de cheia. O ponto a jusante do perimetro urbano apresentou variagées entre
1,2 e 65,1 UNT e entre 12,0 e 160,0 UNT, nos periodos de seca e cheia,
respectivamente.

Segundo os padroes de qualidade de agua, estabelecidos na Resolucéo
CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), os valores de turbidez para as aguas de classes 1,

2 e 3 ndo devem exceder 40, 100 e 100 UNT, respectivamente.

2.2.1.2. Temperatura

A temperatura € uma caracteristica fisica do meio, influenciando diretamente a
maioria dos processos fisicos, quimicos e biolégicos que ocorrem nos corpos de
agua. A temperatura da agua influencia, por exemplo, a concentracdo de oxigénio
dissolvido (a solubilidade dos gases na 4gua € inversamente proporcional a mesma),
a velocidade do processo de degradagdo da matéria organica, a taxa de mortandade
de microrganismos, como os coliformes, e 0s processos de estratificacdo térmica
(Larentis, 2004).

As variacdes de temperatura fazem parte do regime climatico normal, sendo
que corpos de agua naturais apresentam variacdes sazonais e diurnas, bem como
estratificacdo vertical. A temperatura superficial da agua € influenciada por fatores,
como a latitude, altitude, estacdo do ano, periodo do dia e nivel de agua do rio
(Ribeiro, 2002).

Ribeiro (2002), avaliando a qualidade da agua na bacia do rio Doce em Minas

Gerais, no periodo de estiagem (julho, agosto e setembro de 2001), observou



valores de temperatura de 18,1 e 19,5 °C, respectivamente, antes e ap0s 0 encontro
do rio Turvo Sujo com o ribeirdo S&o Bartolomeu.

Santos (2001), no inverno de 2001, observou o valor de temperatura de 12°C
tanto no encontro do ribeirdo S&o Bartolomeu com o rio Turvo Sujo quanto no
encontro do rio Turvo Sujo com o rio Turvo Limpo.

A Resolucdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005) estabelece, para o lancamento de
efluentes, que a temperatura destes deve ser inferior a 40 °C, sendo que a variacéo

de temperatura do corpo receptor ndo devera exceder 3 °C na zona de mistura.

2.2.2. Variaveis quimicas

2.2.2.1. Potencial hidrogenidnico

O potencial hidrogeniénico (pH) indica a condicdo de acidez, alcalinidade ou
neutralidade da agua. O pH pode ser resultado de fatores naturais e antropicos.
Altos valores de pH em aguas podem estar associados a proliferagdo de vegetais,
pois, com o aumento das taxas fotossintéticas, ha consumo de gas carbonico e,
portanto, diminui¢cdo do acido carbdnico da agua e conseqiiente aumento do pH (von
Sperling, 1996).

O pH é uma importante variavel, que influencia muitos processos bioldgicos e
guimicos no corpo de agua e, conseqguentemente, todos 0s processos associados
ao tratamento de agua e abastecimento. Um exemplo desta importancia esta
associado ao fato de o pH, juntamente com a temperatura, influenciar a
transformacdo do ion aménio em amoénia molecular (NHs), forma potencialmente
mais toxica no ambiente hidrico (Ellis, 1989).

A acidez no meio aquatico é causada, principalmente, pela presenca de gas
carbonico, acidos minerais e sais hidrolisados. A acidificagdo do meio pode ocorrer
devido a liberacdo do ion hidrogénio, quando um &cido reage com a agua. As
variacbes do pH no meio aquatico estdo relacionadas, ainda, a dissolucdo de
rochas, absorcdo de gases da atmosfera, oxidacdo da matéria organica e
fotossintese (Pereira, 2004).

Durante o acidente com o navio tanque Bahamas, no porto do Rio Grande,
localizado no Rio Grande do Sul, quando houve necessidade de descarregar a carga

acida no canal de navegacao, uma das preocupacdes era que a agua ndo chegasse



a um pH muito baixo, pois, poderia solubilizar os metais do sedimento, tornando-os
biodisponiveis (Pereira e Niencheski, 2003; Mirlean et al., 2001).

Lima (2001) encontrou no rio Cuiaba, em Mato Grosso, valores do pH na secéo
a montante do perimetro urbano, numa faixa de variacao entre 5,90 e 8,60 durante a
seca e de 6,30 a 7,96 na época de cheia. A jusante do perimetro urbano, o mesmo
autor encontrou variacdes entre 5,80 a 8,39 e 6,60 a 7,84 nos periodos de seca e
cheia, respectivamente.

Jordao et al. (2007) avaliando a qualidade da agua na bacia do rio Doce,
durante o periodo de estiagem (julho, agosto e setembro de 2001), observaram
valores de pH de 6,0 e 7,1 antes e apds o encontro do rio Turvo Sujo com o ribeirdo
S&o Bartolomeu, respectivamente. Desta maneira, 0 autor concluiu que o ribeiréo
Séao Bartolomeu contribuiu para o aumento do pH no rio Turvo Sujo.

Santos (2001) verificou, no inverno de 2001, valores de pH de 7,78 e 7,30 no
encontro do ribeirdo Sao Bartolomeu com o rio Turvo Sujo e de 7,28 e 7,24 no
encontro do rio Turvo Sujo com o rio Turvo Limpo.

Segundo os padrbes de qualidade de agua, estabelecidos na Resolucao
CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), os valores de pH para as aguas de classes 1,2 e 3
devem estar na faixa de 6,00 a 9,00.

2.2.2.2. Condutividade elétrica

A condutividade elétrica da agua representa sua capacidade de transmitir a
corrente elétrica. Ocorre devido a presenca de substancias dissolvidas, que se
dissociam em anions e cations, sendo, portanto, uma variavel fisica indicativa da
guantidade de sais dissolvidos na agua (Guimaraes-Silva et al., 2007).

Esteves (1998) salienta que esta variavel € muito importante, pois, pode
fornecer informagbes sobre o metabolismo do ecossistema aquatico, sobre a
producéo primaria (reducédo dos valores da condutividade elétrica) e decomposicao
(aumento dos valores da condutividade elétrica), bem como sobre outros fenbmenos
gue ocorrem na bacia de drenagem. Avaliando os valores de condutividade elétrica,
pode-se detectar, ainda, algumas fontes poluidoras nos ecossistemas aquaticos
(Cruz, 2003).

Alguns fatores como a geologia da bacia e o regime das chuvas podem

influenciar a composicao iénica dos corpos de agua. Os sais presentes na agua,



segundo Ayers e Westcot (1991), originam-se da dissolu¢cdo ou intemperizagao das
rochas e solos, incluindo a dissolucao lenta do calcario, do gesso e outros minerais.

Guimaraes-Silva et al. (2007), avaliando a qualidade da agua no rio Ponte e
seus afluentes, em Ouro Preto-MG, encontraram valores de condutividade elétrica
entre 7,18 e 142,70 uS cm™, sendo os locais que apresentaram valores mais baixos
localizados em dois tributarios: corregos da Lavrinha e da Cachoeira, que
representam, visualmente, areas com pouca interferéncia antrOopica e aguas
limpidas. Ja os locais que apresentaram maiores valores estdo localizados préximos
aos distritos, recebendo grande quantidade de carga poluente destes.

Ribeiro (2002) observou que o ribeirdo S&o Bartolomeu ndo contribuiu para a
elevacdo da condutividade elétrica nas amostras de agua coletadas no rio Turvo
Sujo, sendo estes valores de 15 e 10 pS cm™, antes e apés o encontro deste com o
ribeirdo Sao Bartolomeu, respectivamente. Segundo o autor, isso se deve ao efeito

diluidor (maior volume de agua deste corpo hidrico).

2.2.2.3. Oxigénio dissolvido

O oxigénio € um elemento de essencial importancia para organismos aerobios,
sendo o gas mais abundante na agua, depois do nitrogénio (Vinatea, 1997).

A mensuracao das concentracdes de oxigénio dissolvido possibilita a avaliacdo
das condi¢fes aerdbias dos cursos de agua, sendo de fundamental importancia para
avaliar as condicbes naturais da agua e detectar impactos ambientais, como a
eutrofizacdo e poluicdo organica (Jordao et al., 2007; Carmouze, 1994).

Uma concentragdo apropriada de oxigénio dissolvido é essencial a manutencéo
dos processos naturais de autodepuracdo em sistemas aquaticos. Baixos contetdos
de oxigénio dissolvido indicam a presenca de substancias, como material organico
biodegradavel e fons em mais baixo estado de oxidacdo como Fe** e Mn** (Jord&o
et al., 2007), pois, as bactérias decompositoras fazem uso do oxigénio em seus
processos respiratérios, durante a estabilizacdo do material organico.

Dependendo da intensidade com que o oxigénio € consumido e da taxa de
aeracdo do ambiente, pode ocorrer a morte de diversos seres aquaticos devido a
auséncia deste elemento. Caso o0 oxigénio seja totalmente consumido, tém-se
condi¢cdes anaerbbias do ambiente e geragdo de condi¢cbes redutoras, aumentando
a toxicidade de muitos elementos quimicos que, assim, tornam-se mais soluveis
(Balls et al., 1996).



As principais fontes de oxigénio na agua sdo a troca com a atmosfera
(aeracao), a producdo pelos organismos produtores primarios via fotossintese e a
prépria agua.

A quantidade de oxigénio pode variar em funcdo da temperatura, altitude local
e salinidade da agua (Jordao et al., 2007), sendo que ao nivel do mar, a temperatura
de 20 °C, a concentracdo de saturacdo de oxigénio dissolvido é de 9,2 mg L™ (von
Sperling, 1996).

Jordao et al. (2007) observaram que o ribeirdo Sao Bartolomeu contribuiu para
a diminuicdo da concentracdo de oxigénio dissolvido no rio Turvo Sujo, sendo 0s
valores de 9,1 e 0,9 mg L antes e apés o encontro deste com o ribeirdo,
respectivamente. O ribeirdo Sao Bartolomeu possui grande quantidade de material
organico, pois, recebe grandes descargas de esgoto doméstico proveniente da
cidade de Vigosa-MG.

Segundo os padroes de qualidade de agua, estabelecidos na Resolucéo
CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), os limites minimos de oxigénio dissolvido
estabelecidos para as aguas de classes 1, 2 e 3 sdo 6, 5 e 4 mg L™,

respectivamente.

2.2.2.4. Demanda bioquimica de oxigénio

A demanda bioquimica de oxigénio (DBO) é a quantidade de oxigénio
necessaria para oxidar a matéria organica biodegradavel presente na agua (Jordao
et al., 2007; Matos, 2004; Pereira, 2004). Se a quantidade de matéria organica é
pequena, as bactérias decompositoras necessitardo de pouco oxigénio para
decompd-la e entédo, a DBO seré baixa (Pereira, 2004).

As moléculas organicas de estruturas complexas e altos valores energéticos
sao utilizadas pelas bactérias, como fonte de alimento e energia. Para ocorrer o
processo de nutricdo e, assim, a liberacdo de energia, € necessario que 0s
organismos aerdbios respirem. Ao respirar, €sses microrganismos consomem certa
guantidade de oxigénio, ou seja, provocam demanda de oxigénio.

Segundo Matos (2004), a determinacdo da DBO em aguas superficiais tem
sido feita com o intuito de se ter uma idéia do grau de poluicdo organica dos corpos
hidricos, sendo uma das variaveis mais importantes na determinacdo da qualidade

da agua. Em ambientes naturais, ndo poluidos, a concentracdo de DBO deve ser



baixa (1 a 10 mg L™); caso o corpo de agua receba poluicdo organica, os valores de
DBO devem ser bem mais elevados.

Durante o periodo de estiagem, Jordao et al. (2007) observaram valores de
DBO de 18,9 e 20,5 mg L™ antes e ap6s o encontro do rio Turvo Sujo com o ribeirdo
S&o Bartolomeu, respectivamente. Assim, 0s autores concluiram que o ribeirdo Séo
Bartolomeu contribuiu para 0 aumento na carga organica do rio Turvo Sujo e,
consequentemente, com o0 aumento no valor da DBO.

Santos (2001), no inverno de 2001, encontrou valores de 163,1 e 120,8 mg L™
para DBO, no encontro do rio Turvo Sujo com o ribeirdo Sao Bartolomeu e 179,4 e
42,3 mg L™ no encontro do rio Turvo Sujo com o rio Turvo Limpo.

Segundo os padroes de qualidade de agua, estabelecidos na Resolucéo
CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), os valores maximos de DBO para as aguas de

classes 1, 2 e 3 sd0 3,0; 5,0 e 10,0 mg L™, respectivamente.

2.2.2.5. Fésforo

Em aguas naturais, o fésforo apresenta-se predominantemente na forma de
fosfatos. Estes séo classificados em ortofosfatos, fosfatos condensados (piro, meta e
outros polifosfatos) e fosfatos aderidos a solidos. Podem estar em solucéo,
particulados ou aderidos em organismos aquaticos (APHA, 1995). Chapra (1997)
apresenta uma nomenclatura representativa para as diferentes formas de fésforo

encontradas em aguas naturais, conforme apresentado a seguir.

- Fosforo inorganico dissolvido - chamado de ortofosfato ou fosforo reativo
dissolvido. E a principal forma de fosfato assimilado pelos vegetais aquaticos
e pode ser constatado sob diferentes espécies idnicas, em funcédo do pH do
meio: H,PO4, HPO,? e PO43;

- Fo6sforo orgéanico particulado - presente nos seres vivos € nos detritos
organicos;

- Fésforo organico nao particulado - dissolvido ou presente em coloides de
compostos organicos que contenham fésforo. E originado da decomposi¢éo
do fésforo organico particulado;

- Fosforo inorganico particulado - fosfatos minerais e fosfatos complexados ou

adsorvidos a materiais sélidos;
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- Fosforo inorganico nao particulado: fosfatos condensados, como os

encontrados nos detergentes.

Segundo Esteves (1998), o fosforo presente em ecossistemas aquaticos
continentais origina-se de fontes naturais e artificiais. Dentre as fontes naturais, as
rochas da bacia de drenagem constituem a fonte basica de fosforo. Outros fatores
naturais, que permitem o aporte de fésforo, podem ser apontados, como o material
particulado presente na atmosfera e o fésforo resultante da decomposicdo de
organismos de origem aloctone (originado fora do lugar em que se encontra). As
fontes artificiais de fosforo mais importantes séo os esgotos domésticos e industriais
e o0 material particulado de origem industrial contido na atmosfera (Silva, 1997).

O fésforo atua como fator limitante na producdo primaria dos ecossistemas
aquaticos, podendo conduzir a eutrofizacdo, a qual pode ocasionar modificacées nas
propriedades fisicas, quimicas e biolégicas do meio, levando a perdas em sua
produtividade e biodiversidade (Lamparelli, 2004). O fésforo € constituinte importante
nos sistemas biolégicos. Esta importancia € devida a sua participagdo em processos
fundamentais do metabolismo dos seres vivos, tais como o0 armazenamento de
energia (forma uma fragdo essencial da molécula de ATP) e a estruturagdo da
membrana celular (por meio dos fosfolipidios) (Esteves, 1998). Na Figura 1, é

apresentada uma simplificacéo do ciclo do fosforo em ambientes aquéticos.

Forma OCrganica
(1)Absoresc Al ansay (1\Absorga
I - Fasforn — -
|_3_|:mn=_|;.3c:__ —:.3,-:m'a::a::u
{4)Morte
- il
: l l
k-]
a
E ¥ |
] 55 Mutrienie M.O. Parficulada B.D. Dissohida
S . (2)Adsorgag i
Fasforo P. Inorg. diss. Fasforo Fasforo
Fosfato [PO, P.org.diss.
F F Y F | F 3
[G]0ecomposican | |
(B} Sedimentacio [TIRessuspensic (B)Sedimentacsd (7)Ressuspensdo {T]Ressuspens3o|

Sed mento

Fonte: Chapra (1997), adaptado por Silva (2006)

Nota: SS — s6lidos suspensos; M.O. — matéria organica; P — fésforo

Figura 1. Esquema simplificado do ciclo do fosforo no ambiente aquético.

11



No Brasil, era adotado um padrdo de qualidade de agua cuja concentracdo
maxima de fosforo total permitida, estabelecida pela Resolugio CONAMA n.° 20
(Brasil, 1986), era de 25 pg L™ para aguas doces, enquadradas nas classes 1 e 2.
No entanto, no ano de 2003, foi criado um grupo de trabalho para revisdo da
legislagdo em questédo e, entdo, foram propostos novos valores para o fosforo total.
A Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambiental (CETESB) acompanhou os
trabalhos desenvolvidos e, na ocasido, os participantes entenderam que o padréo
anterior era muito restritivo e nao refletia a realidade brasileira. A nova proposta foi
aceita, vindo a fazer parte do conteudo da Resolugdo CONAMA n.° 357 (Brasil,
2005). Os novos padrbes para cada tipo de ambiente aquatico sdo apresentados na
Tabela 1.

Jordao et al. (2007) observaram, no periodo de estiagem, valores de fosfato
total de 2170 pg L™ no ribeirdo Sao Bartolomeu e de 137 e 1249 pg L™ no rio Turvo
Sujo, respectivamente, antes e apds 0 encontro deste com o ribeirdo S&o
Bartolomeu, observando, entdo, que o ribeirdo contribuiu para o0 aumento do grau de

poluicéo no rio Turvo Sujo

Tabela 1. Valores maximos de fosforo total, para aguas doces de classes 1,2 e 3

Classes Ambiente Fosforo Total
(ug LY
Léntico 20,0
Classe 1 Intermediario* 25,0
Lético 100,0
Léntico 30,0
Classe 2 Intermediario* 50,0
Lético 100,0
Léntico 50,0
Classe 3 Intermediario* 75,0
Lético 150,0

* Ambientes com tempo de residéncia entre 2 e 40 dias ou tributarios de ambientes Iénticos.

2.2.2.6. Nitrogénio

O nitrogénio, assim como o fésforo, também desempenha papel fundamental

nos ecossistemas aquaticos, sendo um dos elementos mais importantes desses
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ecossistemas, possuindo comportamento quimico complexo em virtude das varias
formas que pode assumir e dos impactos que a mudanca do estado de oxidacéo
pode trazer aos organismos vivos (Lima et al., 2001).

Dentro de seu ciclo na biosfera, o nitrogénio se alterna entre varias formas e
estados de oxidacdo, como resultado de diversos processos bioquimicos. No meio
aquatico, o nitrogénio pode ser encontrado nas formas de nitrogénio molecular (N>),
nitrogénio organico, amonia (NHs), amonio (NH4"), nitrito (NO,) e nitrato (NO3") (von
Sperling, 1996).

Amoénio (NH4"), nitrito (NO>) e nitrato (NO3) sédo as formas idnicas (reativas)
mais comuns de nitrogénio inorganico dissolvido em ecossistemas aquaticos
(Rabalais, 2002). Estes ions podem estar presentes naturalmente, como resultado
da deposicdo atmosférica, escoamento superficial e subterraneo, dissolucdo de
rochas ricas em nitrogénio, fixacdo de N, por certos seres procariontes (em
particular cianobactérias com heterocistos) e degradacédo biologica da matéria
organica (Wetzel, 2001; Rabalais, 2002).

Além de fontes naturais, o nitrogénio inorganico pode, em ecossistemas
aguaticos, ser proveniente de fontes derivadas de atividades humanas. Fontes néo
pontuais geralmente sdo de maior relevancia que fontes pontuais, pois, estas
normalmente sdo maiores e de mais dificil controle (Howarth et al., 2000).

O nitrogénio amoniacal ocorre, naturalmente, nas aguas de superficie e em
aguas residuérias, pois, a amoénia € o principal produto de excre¢do dos organismos
aquaticos (Campbel, 1973). O nitrogénio amoniacal se apresenta em duas formas
dissolvidas: o amoniaco ou amoénia e o ion amonio, cujas propor¢cdes dependem do
pH, da temperatura e da salinidade presente no ambiente. Como 0 nitrogénio na
forma de aménia é mais toxico, as concentracdes de amonio pode elevar-se sem
gue sua toxicidade se torne critica (se o pH e a temperatura se mantiveram dentro
de certos limites). O amonio tende a ser transformado em nitrito e, posteriormente,
em nitrato (NH;*— NO,— NO3’) em um processo que consiste de duas etapas, em
gue atuam bactérias aerObias autotroficas (Nitrossomonas e Nitrobacter,
respectivamente) (Wetzel, 2001).

O nitrogénio na forma de nitrito € o estado intermediario entre 0 amoénio e 0
nitrato. Em baixas concentracdes de oxigénio, pode haver reducdo do nitrato
(desnitrificacdo), elevando as concentracdes de nitrito. Altas concentra¢des de nitrito
podem significar grande atividade bacteriana e caréncia de oxigénio (Baumgarten e
Niencheski, 1995).
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O nitrato € a forma mais estavel do nitrogénio, sendo um dos principais
nutrientes utilizados pelos produtores primarios. E regenerado por via bacteriana a
partir do nitrogénio organico que, pela decomposicdo da matéria organica,
transforma-se em nitrogénio amoniacal. Portanto, a produg¢do do nitrato resulta da
oxidacdo bacteriana do amdnio, tendo o nitrito como intermediario (Baumgarten e
Pozza, 2001). O nitrato esta associado a doencas como a metahemoglobinemia
(sindrome do bebé azul) e, possivelmente, a algumas formas de cancer no
estbmago e intestino (Matos, 2004).

Todavia, amdnio, nitrito e nitrato podem ser removidos da agua por macrdfitas,
algas e bactérias, as quais podem assimilar estas formas de nitrogénio. Em aguas
anaerobias e sedimentos anodxicos, bactérias anaeroObias facultativas (exemplo:
Achromobacter, Bacillus, Micrococcus, Pseudomonas) podem utilizar nitrito e nitrato
como aceptor final de elétrons, resultando na formacdo de N,O e N, (Wetzel, 2001,
Paerl et al., 2002).

As diferentes formas dos compostos de nitrogénio, encontradas no meio
aguatico, podem ser utilizadas como indicadores da qualidade sanitaria das aguas
(Lima et al.,, 2001). von Sperling (1996) salienta que o nitrogénio organico e o
amonio estdo associados a efluentes e aguas recém poluidas. Com o passar do
tempo, 0 nitrogénio organico é convertido em nitrogénio amoniacal e,
posteriormente, se condicfes aerdbias estdo presentes, a oxidacdo da amonia
acontece transformando-se em nitrito e nitrato, respectivamente, indicando poluicéo
mais remota.

Camargo e Alonso (2006) salientam que os trés principais problemas
ambientais, em relagdo a poluicdo com nitrogénio inorganico, sédo: (1) aumento da
concentragdo de ions de hidrogénio nos ecossistemas aquaticos, quando ha o
processo de nitrificagéo, resultando em acidificacdo desses sistemas ecoldgicos; (2)
estimulo ou aumento do desenvolvimento, manutengéo e proliferagdo de produtores
primarios, o que pode ocasionar a eutrofizagdo de ecossistemas aquaticos,
podendo, em alguns casos, induzir a ocorréncia de algas toxicas; (3) limitacdo e, ou
reducdo da capacidade de sobrevivéncia, crescimento e reproducdo de animais
aquaticos, como resultado da toxicidade direta de compostos nitrogenados
inorganicos.

Jord&o et al. (2007) observaram valores de 0,54 a 4,8 mg L™ para nitrato e de
6,5 a 28,0 mg L para nitrogénio amoniacal no ribeirdo S&o Bartolomeu. No rio

Turvo Sujo, esses autores encontraram, antes e apos o encontro deste rio com o
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ribeirdo S&o Bartolomeu, concentracdes de nitrato de 2,95 e 1,35 mg L™ e de
nitrogénio amoniacal de 5,6 e 2,8 mg L™.

Os limites maximos estabelecidos na Resolugdo CONAMA n.° 357 (Brasil,
2005) para concentracdes de nitrato e nitrito, respectivamente, sdo de 10 e 1 mg L™,
para aguas de classe 1, 2 e 3. Os valores maximos da concentracdo de nitrogénio
amoniacal total sdo dependentes do pH, sendo de 3,7; 2,0; 1,0 e 0,5 mg L™ para
valores de pH de 7,5; 7,5 <pH<8,0; 8,0<pH<8,5; pH>8,5, respectivamente.

2.2.2.7. Elementos quimicos potencialmente téxicos

O termo “metal pesado” € frequentemente utilizado para classificar grupos de
metais e semi-metais que tém sido associados a contaminagdo, toxicidade ou
ecotoxicidade potencial. Entretanto, segundo Duffus (2002) e Hodson (2004), este
termo ndo tem nenhuma base terminoldgica ou cientifica fundamentadas.

Muitos autores se baseiam na densidade, para definir se um elemento € um
“metal pesado” ou nao. Bjerrum (1936) definiu o termo “metais pesados” como
sendo elementos com densidade acima de 7 g cm™. Entretanto, com o passar dos
anos, essa definicdo foi modificada por varios autores, que definiram os “metais
pesados” como sendo elementos com densidade acima de 4 g cm™ (van Nostrand,
1964). Pouco tempo depois, Parker (1989) e Morris (1992) definiram “metais
pesados” como sendo elementos quimicos de densidade maior que 5 g cm>.
Segundo Duffus (2002), as idéias de definicdo de metais pesados baseadas na
densidade devem ser abandonadas, pois, € impossivel obter um consenso com
tantas definicbes diferentes.

Outros grupos de definicdo sdo baseados na massa atbmica do elemento
guimico. Alguns autores descrevem como “metais pesados” aqueles elementos cuja
massa atdmica € superior a 23 (Bennet, 1986; Lewis, 1993), enquanto outros
autores (Rand et al., 1995) os classificam como elementos com massa atbmica
acima de 40. Segundo Duffus (2002), o problema de denominar metal pesado como
elementos quimicos de massa atdmica maior que 23 € que, nesta classificacao,
passam a ser incluidos entre 0s “metais pesados” metais essenciais como 0
magnésio e o potassio, que categoricamente se opdem a base histérica de definicao
baseada em densidade.

O termo “metal traco” tem sido utilizado para metais encontrados em baixas

concentracOes, em fracbes de massa de parte por milhdo ou menos, em algumas
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fontes especificas como solo, planta, agua, e outras. No entanto, algumas vezes,
este termo tem implicagdes confusas (Duffus, 2002).

Portanto, como a definicdo do termo “metais pesados” é controversa, pois, na
literatura, encontram-se diversas designacfes com base em critérios variados, o
termo “elementos quimicos potencialmente toxicos” serd adotado neste topico.

Alguns elementos quimicos sdo essenciais a vida, em pequenas quantidades
(sodio, potassio, calcio, manganés, ferro, molibdénio, niquel, cobalto, cobre e zinco).
No entanto, em grandes quantidades, podem ocasionar danos a saude. Outros
elementos como o mercurio e 0 chumbo ndo sdo essenciais e tém efeitos toxicos
sobre o organismo.

Elementos potencialmente toxicos encontram-se presentes naturalmente no
ambiente, devido sua existéncia nos materiais de origem dos solos. Estes elementos
atingem os corpos de agua, por meio de processos fisicos e quimicos naturais,
como o intemperismo ou a infiltragdo em solos e rochas. Entretanto, as atividades
antropicas podem favorecer o desequilibrio na concentragdo desses elementos,
podendo ocasionar contaminagao a biota e & satde humana.

Nos ambientes aquaticos, os elementos podem sofrer transformacdes
guimicas, que os tornam ainda mais nocivos ao ambiente. Segundo Solomons e
Forstner (1984), as transformacdes quimicas as quais 0s elementos estao
submetidos séo, ainda, mais acentuadas em ambientes ricos em nutrientes e com
temperaturas elevadas.

No Brasil, existem varios relatos de contaminacédo da agua e de organismos
aquaticos por elementos potencialmente téxicos. Alguns relatos evidenciam a
ocorréncia de bioacumulacdo em moluscos, como: a contaminacdo da Baia de
Todos os Santos-BA, por cadmio, mercurio, chumbo e zinco, provocada pelos
despejos de efluentes domésticos, industriais, petroquimicos e metallrgicos; da Baia
de Guanabara-RJ, por créomio, cobre, manganés e zinco, também devido ao
langamento de esgoto urbano e efluente de indUstrias petroquimicas e metallrgicas;
da Barra da Tijuca-RJ, por cobre, manganés e zinco, sem causa definida; da Baia de
Sepetiba-RJ, por cadmio, crémio e zinco, provocado pelo efluente de industria
metallrgica; e do Complexo Estuarino-lagunar de Iguape-Cananéia-SP, por chumbo,
oriundo da atividade mineradora no leito do Rio Ribeira de Iguape (Pfeiffer et al.,
1985; Jose, 1997).

A seguir, & apresentada uma breve descricdo dos elementos potencialmente

toxicos, avaliados neste estudo.
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2.2.2.7.1. Cobre

O cobre (Cu) é um micronutriente indispensavel as plantas e seres humanos,
gquando em baixas concentracdes; entretanto, é tdéxico quando em concentracdes
elevadas. Pode ocorrer nas formas Cu*? ou Cu*. Este elemento forma complexos
com a matéria organica, podendo, assim, tornar-se mais mével (Nascentes, 2006;
Carvalho, 2005).

O cobre tem varias aplicacdes e usos diarios, sendo utilizado em latas ou
tampas de garrafa, nas fiacdes elétricas, nos canos de sistemas de aquecimento de
agua para usos industriais e domeésticos, nos equipamentos de destilacdo de
bebidas, nos tradicionais tachos de cobre para cozimento e fritura de alimentos, na
técnica de cobreamento galvanico de superficies, nas represas para controle de
algas e também como aditivo em alimentos (Carvalho, 2005).

Segundo Carvalho (2005), a ingestdo de doses excessivamente altas de Cu
pode provocar irritacdo e corrosdo da mucosa, danos capilares, problemas hepaticos
e renais e irritagdo no sistema nervoso central, seguido de depressédo. Por outro
lado, a falta de cobre no organismo pode ocasionar anemia, neutropenia (leucécitos
e neutrofilos abaixo do niumero normal) e desmineralizagédo 6ssea em criangas mal
nutridas (Castro, 2002).

Na Resolucdo CONAMA n. 357 (Brasil, 2005), estabelecem-se as
concentragdes de cobre dissolvido em &guas de classe 1, 2 e 3, sendo estas 9, 9 e

13 pg L™, respectivamente.

2.2.2.7.2. Zinco

O zinco (Zn) é um elemento essencial para animais e plantas, podendo formar
precipitados sollveis com os fons COs?, SOs?% e PO, 2. Este elemento é utilizado na
galvanizagédo, mergulhando-se as pecas metalicas em banho de zinco derretido por
um curto periodo (forma uma pelicula protetora anticorrosiva). E ainda utilizado na
galvanizacéo eletrolitica, na fabricacdo de baterias secas, chapas para diversas
finalidades, moedas, pigmentos, tintas, produtos para a industria de borracha,
produtos cosméticos e sabdes. Na forma de sulfeto de zinco (ZnS), é utilizado para
fabricacdo de placas luminosas, telas de TV e de raio-X e nas lampadas
fluorescentes. Uma das ligas mais importantes de zinco é o latdo, que consiste na

mistura deste elemento com o cobre.

17



Por meio da inalagdo de vapores de Oxido de zinco, os mamiferos podem
contrair a “febre dos fundidores”, antigamente denominada "paludismo do laton"”, que
apresenta sintomas tais como dores, desmaios, arrepio e abundante transpiracéo.
Intoxicagdes agudas pelo zinco podem ocorrer, ao se consumir alimentos &cidos,
gue foram conservados durante longo tempo em recipientes deste material. Quando
presente em altas concentracbes no organismo, 0 zinco pode causar Sérios
problemas nos pulmdes e ser corrosivo a pele (Cassert e Doull’s, 1986).

Na Resolucdo CONAMA n. 357 (Brasil, 2005), estabelecem-se as
concentragbes de zinco total para as aguas de classe 1, 2 e 3, sendo estas,

respectivamente, 180, 180 e 5000 pg L™,

2.2.2.7.3. Crbmio

O crémio é um metal essencial ao metabolismo humano. O Cr¥* e a insulina
contribuem para manutencdo do nivel de glicose no sangue (Silva, 2001). Este
elemento ocorre nos estados de oxidagao de -1 a +6, mas s&o comuns somente 0S
estados fundamental (0), +2, +3 e +6. O Cr*? é instavel na maioria dos compostos,
sendo rapidamente oxidado pelo ar para Cr**, restando apenas este e o Cr*® como
importantes do ponto de vista ambiental e da saide. O Cr® é completamente
diferente do Cr*®, quanto as propriedades quimicas e quanto aos efeitos bioldgicos:
0 primeiro € um nutriente essencial para os seres humanos, enquanto o segundo é
carcinogénico para os pulmdes (Sussuline e Arruda, 2006; Castro, 2002).

O crébmio é um metal, que ocorre no ecossistema como resultado da
intemperizagdo do material de origem dos solos, podendo ser introduzido por meio
de deposicdes de residuos de origem industrial, como curtumes e siderurgia
(Castilhos et al., 2001). Segundo a EPA (1998), as principais fontes de cromio para
as aguas superficiais sdo as enxurradas, as deposi¢des vindas do ar e os residuos
municipais e industriais.

Em &guas subterraneas, em geral, o cromio hexavalente (Cr'®) é mével e
soltvel, enquanto o crémio trivalente (Cr**) é imével e insoltvel (Fetter, 1993).

O principal mecanismo de remocdo do Cr® na agua é a formacdo do
precipitado de Cr,03.XH,O seguido de sedimentacdo. Entretanto, o Cr** pode existir
e persistir no ambiente aquético por periodos longos, o que é verdadeiro para aguas
nao poluidas por matéria organica ou outros agentes redutores; nas aguas poluidas,

o Cr™ é rapidamente transformado para Cr*® (Castro, 2002).
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Doses de crébmio acima das recomendaveis podem provocar intoxicacdes e
uma série de doencas (Nascentes, 2006). As doses téxicas do Cr’* e do Cr®" sdo
bem diferentes. O Cr*® apresenta elevada toxicidade, o que pode ser explicado pelo
fato deste penetrar através da membrana celular com muita facilidade e ser um
agente oxidante muito forte, podendo até mesmo interagir com constituintes da
célula, inclusive material genético (Nascentes, 2006)

Na Resolucio CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), estabelecem-se as

concentragfes de crdmio total para as aguas de classe 1, 2 e 3, como sendo de 50

pg L.
2.2.2.7.4. Niquel

O niquel (Ni) € um elemento importante nas atividades enziméaticas, na
estabilidade estrutural de macromoléculas biologicas e no metabolismo em geral
(Ribeiro, 2002).

A queima de combustiveis fésseis contribui para o aumento da concentracao
de niquel no meio ambiente. Os processos de mineragdo e fundicdo do metal, fusdo
e modelagem de ligas e as industrias de eletrodeposi¢cdo também se enquadram
como contribuintes principais. Como fonte secundaria deste elemento, merecem
destaque os processos de fabricacédo de alimentos, de produtos de panificadoras, de
refrigerantes e de sorvetes aromatizados ( Philippi et al., 2004).

Doses elevadas de niquel podem causar dermatites nos individuos mais
sensiveis e afetar nervos cardiacos e respiratorios (Philippi et al., 2004). O niquel é
considerado de baixa toxicidade, embora sua ingestdo possa causar asfixia e sua
inalacdo provocar cancer. Tem sido considerado como muito toxico para plantas e
para a vida aquatica (Carvalho, 2001).

Na Resolucio CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), estabelecem-se as

concentragdes de niquel dissolvido em aguas de classe 1, 2 e 3, como sendo de 25

pg L.
2.2.2.7.5. Chumbo

O chumbo (Pb), juntamente com o cadmio, sdo o0s elementos mais
preocupantes, pois, ndo exercem nenhuma funcéo biolégica conhecida em vegetais

ou animais. Este elemento pode ser encontrado em dois estados de oxidacéo: Pb**

19



e Pb*™ que sdo estaveis; mas, no ambiente, o elemento predominante é o fon Pb**
(Takamatsu, 1995).

O chumbo constitui um dos maiores problemas ambientais do mundo moderno,
sendo, notoriamente, o elemento que oferece maior risco de envenenamento aos
seres humanos, especialmente as criancas (Gratdo et al., 2005; Shen et al., 2002).

O chumbo pode estar presente no ar, no tabaco, nas bebidas e nos alimentos;
nestes ultimos, naturalmente, por contaminacao direta ou da embalagem; pode
também estar presente na agua devido as descargas de efluentes industriais como,
por exemplo, os efluentes das industrias de baterias, pois € utilizado na fabricacdo
destas (Farias, 2006). E utilizado na fabricacdo de pigmentos, municio e soldas
(Gutierrez, 2006). O chumbo e seus compostos também sao utilizados em
eletrodeposicao e metalurgia (Farias, 2006). Em condi¢cdes naturais, apenas tragos
desse elemento sdo encontrados nas aguas.

O chumbo apresenta alta toxicidade, tem efeito cumulativo e pode levar a
intoxicacdo crbnica, que pode ser fatal. Este metal acumula-se nos rins, no figado,
no cérebro e, principalmente, nos ossos (Bastos e Nefussi, 1986). Disfuncdo renal,
anemia, problemas pulmonares e paralisia s&o alguns dos efeitos que este elemento
pode causar a0 homem, mesmo em pequenas quantidades. Este elemento pode
provocar envenenamento cronico, denominado saturnismo, com efeito sobre o
sistema nervoso central com sérias consequéncias (Farias, 2006).

Na Resolucdo CONAMA n. 357 (Brasil, 2005), estabelecem-se as
concentracdes de chumbo total para as aguas de classe 1, 2 e 3, como sendo de 10,
10 e 33 pg L, respectivamente.

2.2.2.7.6. Cadmio

O cadmio (Cd) € um elemento relativamente raro e ndo é encontrado na
natureza em seu estado puro. Estéd associado principalmente a sulfetos em minérios
de zinco, chumbo e cobre (Oliveira, 2003), ndo possui funcdo biolégica e €
altamente toxico as plantas e animais (Takamatsu, 1995).

Como resultado da necessidade crescente do Cd pela industria, a poluicéo
ambiental por este elemento tem aumentado, rapidamente, nas Ultimas décadas. E
utilizado principalmente como revestimento protetor no aco, varias ligas, pigmentos
para plasticos e vidros, estabilizantes para plasticos, baterias secas de niquel-

cadmio e outros usos, incluindo células fotovoltaicas (Carvalho, 2005).

20



O intemperismo é uma das fontes principais de cadmio para 0s rios e isso
representa o principal fluxo deste elemento para os oceanos. Em condigbes naturais,
€ encontrado na agua, em tracos minimos, mas pode ser nela introduzido por
contato com recipientes ou canalizagbes onde esteja presente, em geral, como
contaminante do zinco empregado na galvanizagcdo, bem como por despejos da
industria de galvanoplastia (Braile e Cavalcanti, 1993). Altas concentracdes nos
solos sdo encontradas em areas contendo depositos de minérios de zinco, chumbo
e cobre, 0 que leva a presenca de altas concentracdes nas aguas dessas regides
(Castro, 2002).

O maior risco a saude humana provém de sua acumulagdo crénica nos rins,
podendo causar disfuncdo no cértex em concentragdes acima de 200 mg kg ~* de
massa fresca. Os alimentos séo a principal via pela qual o Cd entra no corpo, mas o
fumo e as exposi¢cbes ocupacionais aos vapores de CdO também sdo fontes
importantes de contaminacao (Takamatsu, 1995).

O cadmio interfere no metabolismo do calcio em animais e peixes, causando
hipocalcemia. No entanto, quando presente em maiores concentra¢cdes nas aguas, o
célcio inibe a absorcdo de cadmio pelos peixes. O zinco aumenta a toxicidade do
cadmio em invertebrados aquaticos. A absor¢cdo de cadmio € aumentada, quando a
exposicao ocorre na presenca de cobre e manganés (Hall e Brown, 2002).

Na Resolucdo CONAMA n. 357 (Brasil, 2005), estabelecem-se as
concentragdes de chumbo total para as aguas doce de classe 1, 2 e 3, como sendo

1,1 e 10 ug L™, respectivamente.

2.2.2.7.7. Manganés

O manganés (Mn) é um nutriente indispensavel as plantas e aos seres
humanos, quando em baixas concentracfes, mas € toxico em altas concentracbes
(Nascentes, 2006).

Este elemento esta presente em quase todos os solos, principalmente na
forma de dioxido de manganés. E muito utilizado na industria de aco e na fabricagéo
de ligas metélicas e baterias, bem como na industria quimica, em tintas, vernizes,
fogos de artificio e fertilizantes, podendo ser encontrado em pilhas comuns e
alcalinas (Farias, 2006).

Em aguas naturais, 0 manganés pode ocorrer em pequenas concentracoes,

devido a lixiviagdo de minerais e solos. Maiores concentragbes decorrem dos
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lancamentos de efluentes industriais (Lemes, 2001). Confere sabor, coloracao
marrom e turbidez as aguas, além de formar depdsitos em tubulacbes (Lemes,
2001).

O manganés é um dos elementos com grande potencial toxico, podendo ser
acumulado principalmente no figado, nos rins e nas glandulas enddcrinas, bem
como no cérebro e ossos (Schuartsman, 1985). A intoxicagéo cronica pode provocar
disfuncbes do sistema neurologico e afetar o cérebro, provocando agressividade,
euforia, apatia, psicose manganica, depressdo, amnésia, insdnia, tremores, dores
musculares e fibrose pulmonar (Galvéo e Corey, 1987).

Na Resolugdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), sdo estabelecidas as
concentracfes de manganés total para as aguas doces de classe 1, 2 e 3 como

sendo 100, 100 e 500 ug L™, respectivamente.

2.2.2.7.8. Ferro

O ferro (Fe) é um elemento fundamental associado a varias funcbes
metabdlicas na maioria dos seres vivos, com exce¢do de alguns microrganismos da
familia Lactobacillus (Ponka, 2000). Participa no transporte de oxigénio, sintese de
DNA, reacdes redox na cadeia de transporte de elétrons, além de compor a
estrutura molecular de diversas proteinas e enzimas (Crichton et al., 2002).

O ferro esta presente na forma insoltvel (Fe**) em grande quantidade de tipos
de solos. Na auséncia de oxigénio dissolvido (ex: agua subterrdnea ou fundo de
lagos), ele se apresenta na forma soltvel (Fe?"). Caso a agua contendo as formas
reduzidas seja exposta ao ar atmosférico, o ferro volta a se oxidar as suas formas
insollveis, 0 que pode causar cor na agua, além de manchas nas roupas durante
sua lavagem (von Sperling, 1996).

O gas sulfidrico formado pela agcéo de bactérias nos esgotos pode se combinar
com o ferro, originando sulfetos ferrosos de cor preta. O ferro também prejudica a
agua para fins industriais. As fabricas de papel, de tecidos e de conservas, por
exemplo, ndo podem empregar agua com qualquer vestigio de ferro (Braile e
Cavalcanti, 1993).

O acumulo de ferro nos tecidos, células e organelas, tem sido associado a
diversos processos patologicos, tais como cancer, doencas hepaticas e cardiacas,
diabetes, disfuncbes hormonais e do sistema imunoldégico e mesmo doencas

cronico-degenerativas (Gardi et al., 2002; Trinder et al., 2002).
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Um estudo realizado em homens voluntarios demonstrou que a suplementacao
da alimentacdo com sulfato ferroso, na concentracdo de 19 mg d*, durante duas
semanas, resultou um aumento nas concentracdes de ferro e radicais livres nas
fezes desses individuos (Lund et al., 1999). Esses resultados corroboram com a tese
de aumento de susceptibilidade a processos carcinogénicos, em individuos
suplementados com ferro (Siqueira et al., 2006).

O figado € um dos o6rgados mais afetados pelos altos niveis de ferro no
organismo, pois, as células hepaticas constituem o principal sitio de armazenamento
desse elemento. Portanto, a ingestdo em excesso induz ao acumulo de ferro neste
orgao (Siqueira et al., 2006). Tais efeitos podem levar a uma disfuncado hepatica
(Gardi et al., 2002; Trinder et al., 2002) devido ao excesso de ferro, que parece
estimular a sintese de colageno, iniciando a fibrogénese e, consequientemente, a
necrose hepatocelular (Gardi et al., 2002). Além disso, danos no DNA causados
pelos radicais livres gerados podem induzir uma proliferacdo e diferenciacao
desordenada das células troncohepaticas resultando o carcinoma hepéatico (Trinder
et al., 2002).

Elevados estoques de ferro tém sido associados ao aumento no risco de
infarto do miocardio, assim como diversos dados sugerem que niveis decrescentes
do ion podem prevenir algumas doencas (Salonen, 1992; Tuomainen et al., 1998).
Além disso, o envolvimento do ferro em processos neurodegenerativos, como o Mal
de Alzheimer, tem sido identificado (Smith et al., 1997).

Na Resolucdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), estabelecem-se as
concentracOes de ferro dissolvido para as aguas doces de classe 1, 2 e 3, sendo,
respectivamente, 300, 300 e 5000 pg L™ .

2.2.3. Variaveis biologicas

2.2.3.1 Clorofilaa

As clorofilas sdo o0s pigmentos naturais mais abundantes presentes nas
plantas. Ocorrem nos cloroplastos das folhas e em outros tecidos vegetais (von
Elbe, 2000).

Os pigmentos fotossintéticos presentes e a sua abundancia variam de acordo
com a espécie. A clorofila a esta presente em todos 0s organismos, que realizam

fotossintese oxigénica. A clorofila a é o pigmento utilizado para realizar a etapa
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fotoquimica (o primeiro estagio do processo fotossintético), enquanto os demais
pigmentos auxiliam na absorcao de luz e na transferéncia da energia radiante para
0s centros de reacao, sendo assim chamados de pigmentos acessorios (Streit et al.,
2005).

Devido a dificuldade de mensuragdo direta da producdo priméaria do
fitoplancton, as analises de pigmentos sdo as técnicas mais utilizadas para a
caracterizacao trofica dos sistemas aquaticos. A clorofila a é o pigmento clorofilado
dominante nas algas, podendo ser utilizada tanto para caracterizar o estado de trofia
no corpo de 4gua quanto para estimar a biomassa algal (populacéo fitoplancténica)
(Mansor, 2005).

2.3. Eutrofizacdo de cursos de agua

O nitrogénio e o fosforo presentes nos rios e lagos constituem dois nutrientes
gue dao suporte a cadeia alimentar. No entanto, os problemas advindos do aumento
nas concentragdes destes elementos se refletem na proliferacdo de algas, no efeito
toxico da amonia aos peixes e nos déficits de oxigénio, consumido nos processos de
degradacéao destes nutrientes (Lima et al., 2001).

Nos processos biolégicos, o nitrogénio e o fosforo sdo considerados
macronutrientes, por serem elementos exigidos em grandes quantidades pelas
células vivas. Quando descarregados em aguas superficiais, provocam o0
enriguecimento do meio, tornando-o mais fértil e possibilitando o crescimento
intensivo de comunidades fitoplanctbnicas, processo este denominado como
eutrofizacéo (Agujaro e Isaac, 2002).

A alta proliferacdo de plantas aquaticas €, basicamente, resultante da
conversdo dos nutrientes inorganicos em material organico, por meio da
fotossintese. Observa-se, principalmente em lagos, que a eutrofizagdo é um
processo que da preferéncia ao desenvolvimento de organismos autotréficos como o
fitoplancton, sendo a radiacdo solar um fator limitante (Silva e Savi, 2002).

Segundo Wetzel (1993), a eutrofizacdo € um dos estados da sucesséo natural
dos ecossistemas aquaticos. A medida que o tempo passa e 0s nutrientes vao se
acumulando, havendo um desenvolvimento cada vez maior das populagcbes de
fitoplancton, observa-se, com frequéncia, o florescimento de algas. A eutrofizagédo €
gradual e muito lenta, quando ocorre naturalmente (Rivera, 2003). Entretanto,

7

guando este processo € acelerado, ha aumento desordenado na producdo de

24



biomassa, impossibilitando sua incorporacdo pelo sistema aquatico com a mesma
velocidade, provocando, assim, um desequilibrio ecolégico (Souza, 1993).

A eutrofizacdo é reconhecida como um dos problemas de qualidade da agua
de maior importancia na atualidade. Investigagcbes demonstraram que 53% dos
lagos europeus se encontram eutrofizados, o0 mesmo ocorre a 28% dos lagos
situados na Africa, 48% e 41% dos lagos que se localizam, respectivamente, na
América do Norte e na Ameérica do Sul, enquanto, no continente asiatico, a
proporcao atinge 54% (Chorus e Bartram, 1999). Alteracdes do ambiente e da
escala das atividades humanas tém contribuido para a degradacdo da qualidade das
aguas, tanto subterraneas como superficiais, sendo que nestas Ultimas, a
eutrofizacdo é um dos aspectos mais visiveis deste problema.

A eutrofizacdo pode ocasionar efeitos maléficos ao ambiente, tais como:

- Anoxia (auséncia de oxigénio dissolvido), devido ao grande consumo de
oxigénio necessario a degradacdo da matéria organica, que estara presente
em maiores quantidades em ambientes eutrofizados;

- Florescimento de algas e crescimento incontrolavel de outras plantas
aguaticas;

- Altas concentracdes de matéria organica, as quais, quando tratadas com
cloro, podem criar compostos carcinogénicos;

- Deterioracdo do valor recreativo de um lago ou de um reservatoério, devido a
diminuicdo na transparéncia da agua,

- Acesso restrito a pesca e as atividades recreativas, devido ao acumulo de
plantas aquaticas;

- Menor numero de espécies de plantas e animais (biodiversidade);

- AlteracGes na composicao de espécies;

- Diminuicdo na producdo de peixes, causada por deplecédo de oxigénio na

coluna de agua.

Dentre os diversos impactos causados pela aceleragdo do processo de
eutrofizacdo, uma das consequUéncias mais preocupantes € 0 aumento da
probabilidade de ocorréncia de floracdes de algas, principalmente as cianobactérias
potencialmente toxicas, as quais podem causar Sérios prejuizos a qualidade das

aguas, sobretudo ao abastecimento publico.
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Na publicacdo da Organizacdo Mundial da Saude (Chorus e Bartram, 1999)
sdo relatados diversos episoédios, em diferentes continentes, em que floracdes

desses microrganismos trouxeram prejuizos a saude humana.

2.3.1. Cianobactérias

Embora a eutrofizacdo venha sendo considerada, desde a década de
cinglienta do século vinte, como um problema de qualidade da &agua, apenas
recentemente foi estabelecida a relacdo entre este problema e a possivel ocorréncia
das toxinas. Se a eutrofizacdo induz a proliferacdo de cianobactérias e estas
produzem toxinas, entdo a probabilidade de ocorréncia de toxinas em meios
eutrofizados, as quais por meio de ingestao ou contato com a pele representem um
risco para a saude humana, de animais domésticos ou mesmo da vida selvagem é
mais elevada (Chorus e Bartram, 1999).

Em ambientes eutrofizados, as cianobactérias geralmente dominam a
populacéo fitoplanctdnica durante o verdo e inicio do outono, sendo substituidas por
diatomaceas a medida que o inverno se aproxima e a medida que aumenta a
turbuléncia da massa de agua (Chorus e Bartram, 1999).

De acordo com a resolucdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), cianobactérias
sd0 microrganismos procariéticos autotroficos, também denominados como
cianoficeas (algas azuis), capazes de ocorrer em qualquer manancial superficial,
especialmente naqueles com elevado nivel de nutrientes (nitrogénio e fosforo),
podendo produzir toxinas com efeitos adversos a saude.

Estima-se que a origem das cianobactérias, descobertas a partir de fosseis em
rochas sedimentares do noroeste da Australia, tenha ocorrido a cerca de 3,5 bilhdes
de anos (Padua, 2002).

As cianobactérias vivem nos mais diversos ambientes, tais como solos, rochas,
aguas doce, salobra e salgada. Quanto a aquicultura e abastecimento, os ambientes
de &gua doce sdo muito propicios ao desenvolvimento destes organismos, pois, a
maioria das espécies apresentam melhor desenvolvimento em aguas neutras a
alcalinas, com pH de 5 a 9, temperatura a partir de 15°C (podendo ocorrer em
ambientes com temperatura de até 70°C) e concentracdes elevadas de oxigénio
dissolvido. Aguas com pH entre 5 e 7 e temperatura elevada apresentam maior

predominancia de Oscillatoria sp, Microcystis sp, Anabaena sp, entre outras.
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As intoxicacbes humanas por cianoficeas podem ocasionar problemas
hepaticos (hepatotoxicos), neurologicos (neurotdxicos), distirbios gastrointestinais e
reacOes respiratorias e alérgicas. As neurotoxinas funcionam como bloqueadores
musculares, dentre outros. As anatoxinas-a sao neurotoxinas organofosfatadas, que
causam a hipersalivacdo em animais e morte devido a inibicAo da
acetilcolinesterase. As saxitoxinas (neurotoxinas carbamato-alcaléides) provocam
envenenamento com paralisia, quando mariscos contaminados sao consumidos.
Quanto as hepatotoxinas, nas quais se incluem as microcistinas, nodularinas e
cilindrospermopsinas, podem ocasionar sintomas como fraqueza, palidez,
extremidades frias, respiracdo ofegante, vomito e diarréia. Podem, tambeém,
ocasionar morte por parada respiratdria, hemorragia hepatica e tumores hepaticos
(Castelo Branco, 1991).

A exposicdo humana as cianotoxinas pode, em geral, ocorrer de diferentes
maneiras, como o contato primario com as aguas contendo as toxinas, ingestéo oral
e intravenosa (no tratamento por hemodialise) e ingestdo de animais, como peixes e
moluscos, que se alimentaram continuamente de cianoficeas, acumulando as
toxinas em seus tecidos (Magalhaes, 2001).

Ha suspeita de que o longo contato de seres humanos com essas toxinas
possa promover o desenvolvimento de cancer, sendo as microcistinas, entre outras,
promotoras de tumores (Carmichael, 1994). Esse autor atribui as altas taxas de
cancer de figado e desordens crbnicas do trato gastrointestinal & presenca e
exposicao continua a niveis subletais de hepatotoxinas.

De acordo com Sant’Anna e Azevedo (2000), a espécie Microcystis aeruginosa
apresenta a distribuicdo mais ampla no Brasil e Anabaena é o género com o maior
numero de espécies potencialmente toxicas (A. circinalis, A. flos-aquae, A.
planctonica, A. solitaria e A. spiroides). Entretanto, na ultima década, tem sido
observado um grande aumento na ocorréncia da espécie Cylindrospermopsis
raciborskii, em diferentes regides brasileiras (Huszar et al., 2000).

Observa-se, nos ultimos anos, um incremento no numero de atendimentos a
emergéncias relacionadas as floracbes de algas, reclamacdes de gosto e odor na
agua distribuida, problemas associados a toxinas de cianobactérias em clinicas de
hemodialise, mortandade de peixes e proliferacdo excessiva de macrofitas
aguaticas. Em sua maioria, estes episodios estdo associados a despejos de esgotos
nos corpos de agua, ao represamento dos rios e a crescente demanda de agua
(Lamparelli, 2004).
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O gerenciamento e controle de algas, cianobactérias e cianotoxinas nos
sistemas de abastecimento de agua envolve acdes de carater preventivo e de
carater corretivo, que devem ser desenvolvidas segundo niveis hierarquicos. As
acOes de prevencgdo do processo de eutrofizagdo no manancial de abastecimento
devem ser prioritarias e baseiam-se no manejo dos fatores, que controlam o
crescimento das algas e cianobactérias, particularmente do aporte de nutrientes
(FUNASA, 2003).

2.3.2. Influéncia da concentracdo de fésforo e nitrogénio na eutrofizacdo e

desenvolvimento de cianobactérias

Em lagos e reservatdrios tropicais e subtropicais, ao contrario de regides de
clima temperado, a temperatura ndo tem efeitos significativos sobre a variagcéo
temporal do fitoplancton, pois, esta acima de valores limitantes ao crescimento. A
disponibilidade de nutrientes, a radiacdo subaquatica e fatores biéticos (herbivoria e
parasitismo) sdo fatores mais importantes (Borges, 1998).

A importancia da avaliacdo do fosforo, presente em ecossistemas aquaticos,
para a estimativa da produtividade primaria € indiscutivel, uma vez que ele &, na
maioria dos ambientes, o fator limitante a este processo. Em outras palavras, o
fosforo disponivel serd& um dos fatores mais importantes na regulacdo da
produtividade do sistema (Lamparelli, 2004).

A concentracdo do fosfato soluvel reativo ou ortofosfato tem sido determinada e
relacionada ao crescimento do fitoplancton, pois, esta fracdo do fosforo total esta
diretamente disponivel para ser absorvida. Entretanto, ja foi demonstrado que a
reciclagem das moléculas de fosfato dentro da comunidade fitoplanctbnica é
extremamente rapida (de 5 a 100 minutos) e que o fosfato liberado pela degradacéo
de substancias organicas é reabsorvido por bactérias e algas mais rapidamente que
a capacidade analitica em detecta-lo (Chorus e Bartram, 1999).

O limite maximo de biomassa que as cianobactérias, ou outros grupos
fitoplanctonicos podem alcancar em um dado corpo de &agua €, portanto,
freqientemente determinado pela quantidade de fosfato intracelular, sendo que o
total de fosforo na forma de fosfato € a variavel que precisa ser conhecida para o
manejo dessa biomassa (FUNASA, 2003). Isto ndo é equivalente ao fésforo total,

gue inclui as formas minerais que nao sao biologicamente absorviveis. Entretanto,
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por uma questdo de simplificacdo, o termo fosforo total tem sido bastante utilizado
para representar o total de fésforo na forma de fosfato (Chorus e Bartram, 1999).

Segundo Esteves (1998), o fosfato presente em ecossistemas aquaticos
continentais tem origem em fontes naturais e artificiais. Dentre as fontes naturais, as
rochas da bacia de drenagem constituem a fonte basica de fosfato. Outros fatores
naturais que permitem o aporte de fosfato podem ser apontados, como o material
particulado presente na atmosfera e o fosfato resultante da decomposicdo de
organismos de origem al6ctone. As fontes artificiais de fosfato mais importantes séo
0s esgotos domésticos e industriais e 0 material particulado de origem industrial
contido na atmosfera (Silva, 1997).

Visando a reducéo, e eventual eliminacéo, do aporte de fosforo proveniente de
despejos de esgotos nos corpos de agua, em 29 de abril de 2005, foi aprovada a
Resolucdo CONAMA n.° 359 (Brasil, 2005a), que dispde sobre a regulamentacéo do
teor de fosforo em detergentes em po para uso em todo o territorio nacional. Assim,
esta resolucdo estabelece limites para a concentragdo maxima de fésforo por
produto (Tabela 2).

Muitos paises baniram ou controlaram o uso de polifosfatos em detergentes,
uma das fontes responsaveis pelo enriquecimento dos corpos de agua. Existem
ainda muitos programas, que visam reduzir as fontes difusas ligadas a agricultura,

tanto para o fé6sforo como para o nitrogénio (Lamparelli, 2004).

Tabela 2. Limites de concentracao de fésforo por produto

Prazo de .
o o . Média
adequacdo a Limite maximo Limite maximo Média
) 1 ponderada
partir da de P,0Os por de P~ por ponderada .
) . maxima de
publicagéo formulagéo formulagéo méaxima de P 3
5 STPP* por GFI
desta (%) (%) por GFI“ (%) %)
0
Resolucao
6 meses 12,71 5,55 3,91 15,50
18 meses 12,14 5,30 3,41 13,50
36 meses 10,99 4,80 3,16 12,50

Fonte: ANEXO | - CONAMA n.° 359 DE 03/05/2005;
Nota: 1 — Fésforo; 2 - GFI — GRUPO FABRICANTE/IMPORTADOR,; 3 - STPP -tripolifosfato de sédio
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2.3.2.1. “Lei do minimo” e nutrientes limitantes ao crescimento do fitoplancton

A eutrofizacdo dos corpos de agua depende, principalmente, de suas cargas de
nutrientes. O conceito de limitagdo de nutrientes pode ser considerado a “chave” na
pesquisa da eutrofizacdo. Com efeito, isto implica que: (a) um nutriente-chave serd o
principal fator limitante para o crescimento de plantas em dado ecossistema; (b) o
crescimento de plantas em dado ecossistema sera proporcional a razédo de
fornecimento do nutriente; e (c) o controle da eutrofizacdo sera associado por
restricdo da carga deste nutriente para o ecossistema (Smith, 1999).

A utilizacdo de um nutriente por um organismo obedece a “Lei do Minimo”
estabelecida por Liebig, segundo a qual o crescimento de um organismo € limitado
pela substancia disponivel nas quantidades minimas relativas as suas necessidades
para crescimento e reproducao (Odum, 1988).

O conceito de nutriente limitante é baseado na premissa de que, a uma dada
estequiometria celular das plantas aquaticas, o nutriente que ira controlar a maxima
guantidade de biomassa vegetal € o nutriente que sera exaurido primeiramente, ou
aguele que atinge um valor minimo antes dos outros (Salas e Martino, 2001).

Se forem considerados somente o fosforo e o nitrogénio, para cada atomo de
fosforo sdo necessarios vinte atomos de nitrogénio para formar as moléculas das
células dos organismos vivos. Se a relacdo nitrogénio/fésforo (N/P) num corpo de
agua fosse 30/1, certamente todo o fésforo seria consumido antes de todo
nitrogénio; por outro lado, se a relacdo fosse 6/1, a remocdo mais rapida do
nitrogénio limitaria o crescimento biotico (O’'Neill, 1993).

Lee e Jones-Lee (1998) discutem a determinacgéo do nutriente limitante para o
crescimento do fitoplancton em reservatérios e consideram que um ambiente é
limitado por fosforo, quando os resultados da razdo da concentracédo de nitrogénio
inorganico (amonio e nitrato) e de ortofosfato sédo superiores a 7,5/1.

Apesar da disponibilidade de diversos trabalhos que comprovam a
aplicabilidade do conceito de nutriente limitante, baseado na “Lei do Minimo”
proposta por Liebig, algumas questdes que interferem na sua aplicacdo devem ser
consideradas, uma vez que, diferentemente do pressuposto de estado constante na
proposta tedrica da “Lei do Minimo”, na préatica, os nutrientes podem atuar como
limitantes concomitantemente, alternando suas concentragfes no meio. Ha ainda

efeitos complementares, como para o fosforo e o magnésio em trabalho apresentado
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por Wetzel (1993), cuja adicdo individual ndo provocou o crescimento das algas,
mas sua adicdo em conjunto resultou em aumento da biomassa.

Apesar da controvérsia sobre a influéncia da razdo entre o nitrogénio e o
fosforo na estrutura da comunidade fitoplancténica e na determinacdo de nutrientes
limitantes, alguns trabalhos como o de Reynolds (1999) demonstraram a utilidade do
conceito de nutriente limitante e a possibilidade de utilizar modelos preditivos para a
relacdo carga de fosforo afluente e concentracdo de clorofila a (Lee e Jones-Lee,
1998).

Segundo Lee e Jones-Lee (1998), a definicdo de nutriente limitante somente
seria aplicavel na época de desenvolvimento excessivo de algas. Além disso, este
conceito de nutriente limitante baseia-se no principio de que todo o nutriente é
absorvido pelas algas e imediatamente utilizado, pois, quando esgotado ou em
baixas concentracbes no ambiente, impede o crescimento do fitoplancton. No
entanto, diversos trabalhos demonstram que varias espécies de algas sao capazes
de armazenar nutrientes, como o fosforo, além de suas necessidades imediatas,
guando estes estdo abundantes no meio. Esses nutrientes armazenados serao
utilizados no futuro, quando a disponibilidade no ambiente ndo for mais adequada.
Assim, pode-se manter a multiplicacdo de células e seu crescimento durante
algumas geragbes, mesmo em baixas concentragbes de nutrientes (Chorus e
Bartram, 1999).

Salas e Martino (2001), analisando varios corpos de agua em areas tropicais e
subtropicais da América do Sul e do Caribe, observaram que a limitacdo do
crescimento do fitoplancton nos mesmos € devido, principalmente, ao fosforo.

Segundo Esteves (1998), na maioria das aguas continentais, o fosforo é o
principal fator limitante da produtividade fitoplanctdénica. Além disso, tem sido
apontado como o principal responsavel pela eutrofizacdo desses ecossistemas.

Concentracdes de fésforo acima de 20 pg L™ em lagos, geralmente aceleram o
processo de eutrofizacdo. Este valor € menor que as concentragbes criticas na
fracdo do solo para o crescimento de plantas (200 a 300 ug L™). Esses valores
realcam a disparidade entre as concentracfes criticas de fosforo nos lagos e nos
solos e a importancia do controle das perdas de fosforo para limitagdo da
eutrofizacéo (Sharpley et al., 2001).

O trabalho de Chiaudani e Vighi (1974) realizado em 26 lagos italianos,
demonstrou que o fésforo era o fator limitante do crescimento do fitoplancton na

maioria desses ambientes e que concentracdes de ortofosfato entre 10 e 12 pg L™,
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na época de inverno, estabeleciam o limite acima do qual comecava o processo de
eutrofizacdo para os ambientes estudados. Nesse trabalho, os autores consideraram
gue a relacdo entre as concentracdes de nitrogénio inorganico e ortofosfato,
avaliadas na massa do fitoplancton, variaram entre 4,5/1 e 9/1 e, portanto, valores
superiores a estes sugerem que o fésforo esteja atuando como fator limitante, sendo
0 inverso verdadeiro para o nitrogénio.

Razdes de suprimento de nitrogénio total/fésforo total (NT/PT) s&o tipicamente
altas em bacias hidrograficas bem drenadas e despoluidas, localizadas em médias e
altas latitudes. Estas razdes de suprimento estdo bem acima da razdo de demanda
do protoplasma do fitoplancton, sugerindo ser o fésforo o nutriente comumente mais
limitante no crescimento das algas.

Uma razdo de nitrogénio e fésforo apropriada seria baseada na quantidade
disponivel de nutrientes e ndo nas quantidades totais de nitrogénio e fésforo, que
incluem as pequenas fragdes disponiveis (Chiaudani e Vighi, 1974). Ainda assim,
segundo Kalff (2002), o fosforo total € a medida que melhor prediz a biomassa
(clorofila a) produzida. Presume-se que isto é devido ao fato de o fosforo total
melhor refletir a quantidade de nutriente que se torna disponivel na decomposi¢ao.

Cruz et al. (1996) ajustaram modelos de eutrofizacdo para a Baia de
Guanabara-RJ, com coeficiente de determinacéo de 87,23%, tendo-se a clorofila a
como fungéo da concentracdo de fésforo total, aménio e temperatura.

Kratzer e Brezonik (1981) estudaram 40 lagos na Flérida e avaliaram a relacéo
NI/PS (nitrogénio inorganico/ortofosfato soltvel), em massa, bem como realizaram
bioensaios para a determinagcéo do nutriente limitante ao crescimento das algas. Os
resultados desse estudo indicaram que, em sua maioria, esses lagos apresentavam
limitagcdes por nitrogénio, o que foi associado a valores de NI/PS inferiores a 10.

Lamparelli (2004) avaliando a qualidade da agua em rios, com base em 180
pares de valores de nitrogénio inorganico e ortofosfato soluvel, verificou que os
valores da relagao NI/PS variaram de 1,4 a 3426. Considerando-se que valores de
NI/PS inferiores a 10 podem indicar ambientes com limitacdo por nitrogénio, foi
verificado pelo mesmo autor que apenas 5% das amostras se enquadraram nessa
categoria. Entretanto, em reservatorios, o0 autor avaliou 582 pares de valores e
observou que apenas 7% das amostras apresentavam limitacdo por nitrogénio.

Portanto, tanto para rios como para reservatorios, ha indicacdes de que o
nutriente limitante é o fésforo. Em geral, quanto maior for a concentracao de fosforo,

maior serd a concentragdo de clorofila a, o que indica uma relagéo direta entre estas
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variaveis. No entanto, é importante considerar que ha ocasides em que a
disponibilidade de nitrogénio no ambiente pode ser limitante (Lamparelli, 2004).

Segundo Reynolds (1997), a relacdo entre carga de fosforo e concentracao de
clorofila a é especifica para cada ambiente aquatico, enquanto a taxa de biomassa
produzida, que pode ser representada pela concentracao de clorofila a, tem relacao
estequiométrica de aproximadamente 1/1 com o conteudo de fosforo intracelular.
Isto significa que, para dado ambiente, a carga de fosforo tem relacéo direta com a
biomassa fitoplanctbnica desse ambiente, porém os fatores controladores da
disponibilidade deste elemento e a sua taxa de reciclagem em dado ambiente sao
imprevisiveis. Desta forma, é evidente que nem o maximo de clorofila nem a
concentracdo média anual responderdo a reducédo externa de fosforo, até que a
disponibilidade deste nutriente esteja proxima da concentracao limitante.

Segundo Sas (1989), citado por Reynolds (1997), nenhum caso de restauragéo
de lagos por reducdo da carga de nutrientes apresentou efeito, enquanto a
concentracéo de fosforo reativo solGvel estava em concentracdes acima de 5 pg L™.

Segundo Cooke et al. (1993), a experiéncia acumulada com a restauracao de

ecossistemas aquaticos, durante as Ultimas décadas, mostra que, para a reducdo de
floracOes de cianobactérias, as concentracdes de fosforo total devem ser de 30 a 50
Hg L?, no méximo. Segundo esses autores, em muitos corpos de agua que
apresentam esses valores, pode ser obtida redugao substancial na densidade das
populacbes de cianobactérias e do fitoplancton em geral. Entretanto, grande parte
desses estudos consideram apenas ambientes de regides temperadas e, assim ha
pouca informacdo disponivel sobre esses mecanismos em regides tropicais e

subtropicais.

2.3.3. Influéncia da velocidade de escoamento da agua na eutrofizacdo e

desenvolvimento de cianobactérias

As aguas doces se apresentam em dois tipos fundamentais: o primeiro tipo
constitui um fluxo unidirecional temporario ou permanente de agua e de materiais
organicos e, ou inorganicos, suspensos ou dissolvidos, correspondente as aguas
I6ticas (rios e estuarios); o segundo tipo ndo apresenta movimentos unidirecionais
significativos e corresponde as aguas lénticas (lagos, lagoas e represas). Estes dois
grupos apresentam caracteristicas ecologicas distintas e, portanto, sua gestéo

ecologica requer conhecimento sobre seu funcionamento.
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A natureza dos problemas de qualidade de agua nos lagos e reservatérios
(dguas lénticas) difere, substancialmente, dos problemas equivalentes nos rios e
estuarios (aguas lIdticas). Ainda que, na maior parte das situacdes, os elementos que
venham a contribuir para a existéncia dos problemas possam ser 0s mesmos em
ambientes |énticos e I6ticos, a escala temporal-espacial dos fendmenos, que
ocorrem em um tipo de ambiente, € bastante distinta da escala que ocorre no outro.
Como consequéncia, os processos fisicos, quimicos e biolégicos apresentam
caracteristicas, intensidades e importancias também bastante diferenciadas nesses
dois tipos de ambientes (Nogueira, 1991).

Nos rios, em funcdo da predominancia das velocidades longitudinais, os
fendbmenos que ocorrem na direcdo montante-jusante S8o mais importantes para as
comunidades ao longo do curso de agua do que em reservatorios. Nestes,
frequentemente, as grandes profundidades determinam a predominancia dos
processos verticais sobre os longitudinais (Nogueira, 1991).

Por apresentarem tempos de retencédo da agua geralmente mais elevados que
0s rios, os lagos sé@o particularmente vulneraveis a eutrofizagdo, pois, tendem a
acumular sedimentos e substancias quimicas a eles associadas. Nestas massas de
agua, os sedimentos atuam como dep0osito de nutrientes e fonte dos mesmos, pois,
em determinadas condicbes, voltam a libera-los e a torna-los novamente
assimilaveis pelos organismos fitoplanctonicos (Chorus e Bartram, 1999).

Enquanto nos lagos existe uma estratificacdo vertical, nos rios ocorre uma
estratificacdo horizontal. Gracas a declividade dos rios e a velocidade das aguas, o
balango de substancias e a comunidade de rios e riachos diferem, substancialmente,
daquelas de lagos e lagoas. Assim, rios com forte correnteza ndo mantém
comunidades densas de fitoplancton porgue estes organismos sédo levados pelo
fluxo da agua (Schéfer, 1985).

No ambito dos aspectos hidraulicos, quando ha represamento de agua,
observa-se que o ambiente I6tico transforma-se em |éntico, na zona da represa, 0
gue, em certos reservatérios, dependendo da profundidade, favorece o
aparecimento da estratificacdo térmica em certas épocas do ano (Tundisi, 1981).

A reducédo na velocidade da agua, que reflete uma alteracéo hidrologica, faz
com que a represa funcione como decantador natural. A sedimentagdo provocada
pela diminuicdo da velocidade da agua pode influenciar a operagdo do proprio

reservatorio, bem como atuar, negativamente, na qualidade da agua. A decantacao
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resulta da baixa velocidade das aguas no lago formado, provoca assoreamento no
reservatorio, podendo ocasionar a diminuigdo da vida util da obra (Paiva, 1982).

Em sistemas loticos, a autodepuracdo ocorre em secdes transversais ao eixo
do rio, a partir do ponto em que o efluente atinge o manancial. Nesse local a
perturbacdo é acentuada, estendendo seus efeitos aos quildmetros subsequentes,
reduzindo-se a medida que se avanca a jusante do ponto de lancamento (Branco e
Rocha, 1980). Nessas condicdes, a reducao das espécies intolerantes e 0 aumento
das tolerantes refletem a degradacéo da qualidade da agua. Como consequéncia da
acdo seletiva nas areas poluidas ou contaminadas, essas areas tendem a ser
habitadas por uma quantidade reduzida de espécies, que aumentam numericamente
sua populacdo devido as condicdbes ambientais, que favorecem seu
desenvolvimento.

Dentre os fatores fisicos que afetam a produtividade fitoplancténica (luz,
temperatura e outros), deve-se levar em consideracdo também a velocidade da
agua. Ambientes com maior velocidade da agua tendem a apresentar menor
produtividade fitoplanctdnica. Portanto, em reservatorios, as regras de operagéo, ou
seja, o controle do volume armazenado e da velocidade de saida resultardo em
diferentes densidades de algas, mesmo com a manutencéo das fontes de nutrientes.
Na Australia, este € um dos mecanismos utilizados para o controle de floracdes de
cianobactérias.

O indicador da velocidade da agua em reservatérios é o tempo de residéncia
(Lamparelli, 2004). O conceito de tempo de residéncia em um reservatorio diz
respeito ao tempo de percurso de determinada massa de agua, desde o momento
gue aflui ao sistema até o momento de sua saida. Lagos e reservatorios com tempos
de residéncia prolongados podem ser analisados como comunidades
essencialmente fechadas, nas quais os alimentos sdo mantidos ou acumulados por
sua circulagdo nos varios niveis troficos (Nogueira, 1991).

Jorgensen (2003) discute a manipulacdo do tempo de residéncia em dois lagos
e um reservatorio, com vistas a reducdo da eutrofizacdo. O autor conclui que, nos
dois ambientes estudados, a aplicagdo de um modelo mateméatico péde acompanhar
a reducdo dos efeitos de eutrofizacdo decorrentes da diminuicdo dos tempos de
residéncia.

Lamparelli (2004) verificou que, para a maioria dos ambientes estudados
(Iénticos e l6ticos), o melhor modelo para introducdo do tempo de residéncia na

relacdo entre clorofila a e fosforo total foi 0 modelo quadratico. Entretanto, ressaltou
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gue, para ambientes léticos, ndo foi possivel testar a variavel velocidade, uma vez
gue os dados néo estavam disponiveis. No entanto, o autor destaca que, este fator,
assim como o tempo de residéncia em reservatorios, também deve influenciar a
producéo de clorofila a.

As concentracdes maximas de biomassa encontradas durante o verdo, em
certos lagos eutroficos ou rios ricos em nutrientes e com baixa velocidade de
escoamento, sdo de grande importancia quando se trata de gerenciamento de saude
publica. Exemplo de um mau gerenciamento relacionado a agua foi o grave acidente
ocorrido em 1996, em Caruaru-PE, decorrente da acdo da Microsystina LR, uma
toxina de acéo letal e cancerigena, liberada por cianobactérias na agua destinada ao
abastecimento do municipio. Na ocasido, a agua de abastecimento, proveniente da
barragem do rio Tabocas-PE, ndo passou pelo ciclo completo de tratamento antes
de ser direcionada a clinica de hemodialise do municipio e, conseguentemente, as
cianobactérias presentes liberaram a toxina letal, causando a morte de mais de 50

pacientes (Carmichael et al., 2001).

2.3.3.1. Estado tr6fico em ambientes Iénticos e l6ticos

A caracterizacdo da eutrofizacdo de um lago ou reservatorio requer a adogcao
de um sistema classificatério de niveis de trofia, normalmente, baseado nas
concentragdes de fosforo total e clorofila a e na transparéncia medida com disco de
Secchi.

Lagos e reservatorios podem ser classificados em fungéo do seu estado trofico,
como: oligotroficos, mesotrdéficos e eutréficos. O estado tréfico de um corpo de agua
indica a condicdo em que este se encontra, em relacdo a producéo fitoplancténica
(Nogueira, 1991).

Ambientes oligotroficos apresentam baixas concentracdes de nutrientes e baixa
produtividade primaria. Ambientes mesotréficos apresentam produtividade
intermediaria, com possiveis implicacdes sobre a qualidade da dgua, mas em niveis
aceitaveis, na maioria dos casos. Ambientes eutroficos apresentam alto nivel de
produtividade e sdo ricos em matéria organica e elementos minerais (nutrientes),
tanto em suspensdo quanto na regido bentdnica (Mansor, 2005).

O trabalho classico de Vollenweider (1968) estabelece valores-limites de
fosforo total e nitrogénio para a classificagcdo de corpos de agua, segundo 0s graus
de trofia. Outros autores, como Wetzel (1993), além de valores-limites para
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nutrientes, consideram também que ambientes com concentracdes meédias de
clorofila a superiores a 10 pg L™ s&o eutréficos.

A OECD (Organization for Economic Cooperation and Development) publicou
em 1982 (OECD, 1982), os resultados de um amplo estudo sobre o monitoramento,
avaliacdo e controle da eutrofizacdo de ambientes aquaticos, em que foram
estabelecidos os limites para classificagéo trofica (Tabela 3).

Como estes limites foram estabelecidos para lagos de regides temperadas,
Salas e Martino (1991) publicaram um estudo, realizado pelo Centro Pan-americano
de Engenharia Sanitaria e Ciéncias Ambientais (CEPIS), ligado a Organizacdo
Mundial de Saude (OMS), o qual eles revisaram em 2001 (Salas e Martino, 2001),
propondo um modelo tréfico simplificado para fésforo, para lagos e reservatérios

tropicais da América Latina e Caribe.

Tabela 3. Limites para diferentes categorias tréficas, segundo o sistema de
classificacéo proposto pela OECD (1982)

Média
Média _ Média Minimo
) anual de Maximo
Categorias anual de anual de anual de
o fosforo _ anual de _ _
troficas clorofila a ) disco de disco de
total L clorofila a _ _
1 (Mg L) Secchi (m) Secchi (m)
(Mg L)

Ultraoligotréfico <40 <1,0 <25 212 26,0
Oligotrofico <10,0 <2,5 <8,0 >6,0 >3,0
Mesotréfico 10-35 2,5-2,8 8-25 6-3 3-1,5

Eutrdfico 35-100 8-25 25-75 3-1,5 1,5-0,7
Hipereutroéfico =100 225 275 <1,5 <0,7

No trabalho de Salas e Martino (2001), também foi apresentado um sistema de
classificacdo tréfica, baseado em distribuicdo probabilistica para concentracdo de
fosforo total (Tabela 4), conforme proposto no trabalho da OECD (1982). Entretanto,
se forem calculados os limites numéricos para as classes, estes diferem
significativamente dos aplicados a lagos temperados (Lamparelli, 2004).

A avaliacdo do grau de eutrofizacdo em lagos e reservatérios é feita
tradicionalmente em diversos paises. A tradicdo de limnologia no estudo de lagos,
seu uso para abastecimento e o aparecimento mais “precoce” de efeitos do

enriquecimento de corpos de &gua lénticos sdo algumas das razfes para a
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priorizacdo dos estudos sobre eutrofizacdo nesses ambientes, em relagdo aos

ambientes loticos (Lamparelli, 2004).

Tabela 4. Limites para diferentes categorias tréficas, segundo o sistema de

classificagao proposto por Salas e Martino (2001)

_ _ Média anual de fosforo Clorofila a
Categorias tréficas L L
total (g L) (Mg L)
Oligotrofico <28 <4.8
Mesotrofico 28-72 4,8-12
Eutrofico 72 =212

Em outros paises como Estados Unidos e Inglaterra, existem programas que
propéem o monitoramento em rios, sendo estes, na sua maioria, baseados nas
comunidades bentdnicas, sobretudo no perifiton, ou nos indices de diatomaceas
(Kelly e Whitton, 1998). No entanto, em grande parte dos estados brasileiros, a
maioria das captagfes, bem como os pontos de monitoramento, séo rios de planicie
(rios de baixo gradiente), os quais tém como caracteristicas uma alta turbidez de
suas aguas e fundo com granulometria variando entre areia e argila. Estes
ambientes raramente desenvolvem tipos de comunidades bentdnicas nos moldes de
rios de alto gradiente ou de riachos de alta transparéncia, como 0s monitorados em
outros paises (Lamparelli, 2004).

Devido principalmente a alta relagdo entre o volume de agua e a regiao
marginal, em ambientes lIbticos, além de maior velocidade das aguas, quando
comparados aos ambientes Iénticos, sdo encontradas maiores concentragfes de
fosforo e menores concentracdes de clorofila a (Lamparelli, 2004). Uma vez que rios
como o Atibaia e o Piracicaba, no Estado de S&o Paulo, por exemplo, tém
apresentado episodios de floracdes de algas, a questdo que se apresenta refere-se
a metodologia a ser utilizada para avaliacdo do grau de eutrofizagdo nesses corpos
de agua (Lamparelli, 2004).

O indice do estado trofico € composto pelos indices do estado trofico para
transparéncia - IET (S), para fosforo - IET (PT) e para a clorofila a - IET (Cla),
representados pelas equacdes 1, 2 e 3, respectivamente. O IET adotado pela
Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambiental (CETESB) é o indice classico,
introduzido por Calrson (1977) e modificado por Toledo et al. (1990) que, por meio

de andlise estatistica por regressao, alterou as expressdes originais para adequa-las
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aos ambientes subtropicais (Tabela 5). Para a classificagdo deste indice, foram
adotados os estados de trofia: ultraoligotrofico, oligotréfico, mesotrofico, eutrofico e
hipereutrofico, apresentados na Tabela 5 (Toledo, 1990).

IET (S) =10 {6 - [0,64 +In S/ In 2]} Eq. 1
IET(PT) =10 {6 — [ In (80,32 / PT)/ In 2]} Eq. 2
IET (Cla) = 10 {6-[(2,04 — 0,695 In Cla) / In 2]} Eq. 3

em que

S = transparéncia, medida por meio do disco de Secchi (m);
PT = concentrac&o de fosforo total, medida & superficie da agua (ug L™); e

Cla = concentracéo de clorofila a, medida & superficie da dgua (ug L™).

Tabela 5. Limites para diferentes categorias tréficas, segundo o sistema de

classificagao proposto por Toledo (1990)

Critério Estado tréfico  Transparéncia Fosforo total Clorofila a
(ug L) (ug L™)
IET<24 Ultraoligotroéfico 7.8 <6,0 <0,51
24<|ET<44 Oligotrofico 7,7-2,0 7,0-26,0 0,52-3,81
44<IET<54 Mesotrofico 1,9-1,0 27,0-52,0 3,82-10,34
54<IET<74 Eutrofico 0,9-0,3 53,0-211,0 10,35-76,06
IET>74 Hipereutrofico <0,3 >211,0 >76,06

Normalmente, na estimativa do estado trofico, a CETESB n&o considera o
calculo do indice de transparéncia, pois, esta € afetada pela elevada turbidez
decorrente de material em suspensdo, comum em reservatorios e rios (Lamparelli,
2004). Portanto, a expressao do indice utilizado pela CETESB € apresentada na
Equacéo 4.

IET =[IET (PT) + IET (Cla)] / 2 Eq. 4

O IET foi desenvolvido para reservatorios, no entanto esta sendo aplicado
também a rios, sendo necessario, portanto, se fazer uma revisdo critica de sua
aplicacdo em ambientes I6ticos (Lamparelli, 2004). Lamparelli (2004), ao comparar

as classificacdes do IET, obtidas por meio das concentragbes de fosforo, com as
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resultantes dos valores de clorofila a, verificou grande inconsisténcia entre elas,
guando da aplicacéao desse indice para ambientes l6ticos.

Nos relatérios de qualidade das aguas interiores do estado de Séo Paulo nos
anos de 1999 (CETESB, 2000), 2000 (CETESB, 2001) e 2001 (CETESB, 2002),
apenas 22, 13 e 14%, respectivamente, das classificagdes de trofia em rios foram
coerentes, comparando-se as variaveis fosforo total e clorofila a, enquanto para
reservatorios, nesses mesmos anos, 52, 45 e 45% dos pontos, respectivamente,
foram classificados na mesma classe trofica, aplicando-se o IET para a clorofila a ou
para o fosforo. Em praticamente todos os casos em que ha discrepancia entre as
classificacdes, as concentracdes de fosforo classificam o ambiente em classe
superior a obtida pelo valor de clorofila a. Assim, a avaliagdo de indice para
ambientes l6ticos se torna necessaria (Lamparelli, 2004).

Lamparelli (2004), avaliando a qualidade da agua em diversos ambientes
(Ienticos e lbticos), verificou que os valores médios de clorofila a, fésforo total e
nitrogénio total, dependendo do tipo de corpo de &agua, apresentaram grande
variacdo. As concentragbes médias dos nutrientes, sobretudo o fésforo, foram mais
elevadas em ambientes I6ticos (193 pg L™), em comparacéo aos ambientes lénticos
(75 pg L™M). Dos 1175 dados de clorofila a analisados pelo mesmo autor, 75%
apresentaram concentracdes inferiores ou iguais a 10 pg L™, limite este estabelecido
por Wetzel (2001), para ambientes eutrofizados. Quando esses dados foram
separados por tipo de corpo de 4gua, observou-se que, em rios, essa porcentagem
sobe para 77%, enquanto nos reservatorios 64% dos dados sao inferiores ou iguais
a 10 pg L™ O valor médio da clorofila a foi maior em reservatérios (18,24 pg L™),
comparativamente ao valor médio obtido em rios (3,62 pug L™).

Diversos trabalhos estabelecem valores maximos de clorofila a para alertas
relativos a diferentes usos das aguas. Chorus e Bartham (1999) estabelecem
50 pug L™ como valor de alerta 2, a partir do qual é necessario um sistema de
tratamento, que garanta a remocdo de eventuais toxinas, para que a agua seja
utilizada para abastecimento publico.

Lamparelli (2004) observou que, em rios, a correlagdo entre clorofila a e
ortofosfatos é maior do que a correlacdo entre clorofila a e fosforo total. Assim
concluiu que essa poderia ser a variavel mais adequada para o céalculo de um indice
de estado tréfico, uma vez que, em rios, esses valores devem estar mais
correlacionados com o fosforo efetivamente disponivel para o fitoplancton. No

entanto, como o nimero de dados de ortofosfato solGvel em rios é reduzido, seria
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importante congregar maior conjunto de dados, antes de se propor um indice
especifico para esta variavel. Em ambientes |énticos, entretanto, o autor verificou
gue as concentracdes de ortofosfato soltvel apresentaram menor correlagdo com as
concentracdes de clorofia a do que o fosforo total.

Dentre os trabalhos levantados, o estudo de Heiskary et al. (2003) sobre rios
do Estado de Minnesota (EUA) estabelece uma equacao, para os anos de 1999 e
2000, entre as concentracdes de nutrientes e a clorofila a, no periodo de verdo, em
ambientes I6ticos (Equacdo 5). A Equacdo 5 foi, entdo, obtida para estimar a
concentracao de clorofila a (Cla) em funcao do fosforo total (PT), ambos expressos

empug L™
Cla=0,4 PT-18 Eq.5

Van Nieuwenhuise e Jones (1996) realizaram uma revisdo dos dados
disponiveis de fésforo total e clorofila a em 115 rios europeus e da América do Norte
e apresentaram a Equacdo 6, para expressar a concentracdo de clorofila a como

funcdo do fésforo total, expressos em pg L™,
Logio(Cla) = -1,65 + 1,99 Log1o(PT) — 0,28 (Log10(PT))? Eg. 6

Van Nieuwenhuise e Jones (1996) também procuraram estabelecer a influéncia
do tamanho da bacia hidrografica na producao plancténica em rios. Concluiram que,
em bacias de menores areas (100 km?), a velocidade da &gua tende a ser maior que
em bacias de maiores &areas (100,000 km?), sendo que, nas primeiras, a
produtividade é reduzida. Assim, esses autores verificaram que, em riachos e rios de
menor ordem, a produtividade é reduzida, enquanto em rios de maior ordem, a
mesma concentracdo de fosforo resulta em maiores valores de clorofila a, sendo
gue, em ambientes Iénticos, esse valor é ainda mais alto.

Lamparelli (2004), trabalhando com diversos rios do Estado de Sao Paulo,
obteve as equacdes 7 e 8 para expressar os valores de clorofia a (ug L™) em funcéo

do fésforo total (g L™) e nitrogénio total, respectivamente.
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Cla = 0,00445 PT%4?® Eq. 7
Cla=1,34 NT*® Eq. 8

em que

NT = Nitrogénio total (mg L™).

Se forem tracados graficos e comparadas as equacdes 5, 6 e 7, o0 modelo
apresentado por Lamparelli (2004) € o que apresenta menores valores de clorofila a
para as mesmas concentracbes de fosforo, sendo que essa diferenca aumenta
conforme o aumento na concentracdo de fésforo. E importante lembrar que na
relacdo entre clorofila a e fosforo total para os rios tanto do Estado de Minnesota,
EUA (Heiskary et al., 2003) como o proposto por van Nieuwenhuise e Jones (1996)
sdo considerados apenas valores obtidos no periodo de crescimento do fitoplancton,
assim como ¢ feito para muitos modelos nas regides temperadas.

Diante das diferencas observadas entre ambientes |énticos e I6ticos, Lamparelli
(2004) apresentou nova proposta de critérios para avaliacdo de indicadores de

eutrofizagdo em ambientes I6ticos, no Estado de S&o Paulo (Tabela 6).

Tabela 6. Limites para diferentes categorias tréficas, segundo o sistema de

classificagao proposto por Lamparelli (2004) para rios do Estado de Sao

Paulo
Variavel Estado tréfico
Média anual
de clorofila a 0<x=1 1<x<3 3<x<5 5<x<11,6 >11,6
(ug L™
Oligotrofico Mesotrafico Eutrdéfico Supereutréfico  Hipereutréfico
Potencial de prejuizo decorrente da produtividade algacea
Baixo Moderado Significativo Sério Muito sério
Média anual
de fosforo x<30 30<x=170 170<x=<440 440<x<1800 >1800
total (ug L™)
Média anual
de nitrogénio x<0,6 0,6<x<4,2 4,3<x<10,5 10,5<x<51 >51
total (mg L'l)
Potencial para produtividade de algas
Negligenciavel Moderado Significativo Sério Muito sério
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Com vistas a padronizar as classes obtidas do IET com os valores
estabelecidos na Tabela 6 e os limites das classes de trofia estabelecidos para
ambientes I6ticos, os resultados finais do IET (Cla) e do IET (PT) deverdo ser
corrigidos, segundo Lamparelli (2004), de acordo com as equacdes 9 e 10, sendo

ambas as variaveis, clorofia a e fésforo total, em pg L™.

IET (Cla) = 10(6-((-0,7-0,6(In Cla))/In 2))-20 Eq. 9
IET (PT) = 10(6-((0,42-0,36(In PT))/In 2))-20 Eqg. 10

O indice de estado trofico, proposto por Lamparelli (2004) para ambientes
I6ticos, é resumido na Tabela 7.

Tabela 7. indice de estado tréfico (IET) e equivaléncia com medidas de fésforo total

(PT), clorofila a (Cla) e transparéncia (S) em rios

] Fdésforo total Clorofila a
Nivel trofico 4 4 S (m) IET
(HoL™) (HoL™)

Ultraoligotréfico <13 <0,74 224 <47
Oligotrofico 13<PT<35 0,74<Cla=1,31 2,4>S21,7 47<|IET=<52
Mesotrofico 35<PT=<137 1,31<Cla<2,96 1,7>S21,1 52<IET<59

Eutrofico 137<PT<296 2,96<Cla<4,70 1,1>S20,8 59<IET<63

Supereutrofico 296<PT=<640 4,70<Cla<7,46 0,8>520,6  63<IET<67

Hipereutrofico >640 >7,46 <0,6 >67

Na Tabela 8, séo apresentados os limites estabelecidos por Dodds et al. (1998)
para a clorofila a, nitrogénio total e fésforo total em ambientes |énticos e IGticos na
Nova Zelandia e Estados Unidos.

Chorus e Bartram (1999) relatam que, segundo os critérios da Organizagado
Mundial da Saude, a equivaléncia entre 0 niumero de células de cianobactérias e a
concentrac&o de clorofila seria de 1 pg L™ de clorofila a para cada 2000 células mL™.
A Portaria do Ministério da Saude n.° 518 do ano de 2004 (Brasil, 2004), que
estabelece procedimentos para o monitoramento da qualidade da &gua para
consumo humano, determina que sempre que o niumero de cianobactérias na agua
do manancial, no ponto de captacdo, ndo exceder 10.000 células mL™ (5 pg L™ de
clorofila a), sera exigido monitoramento mensal e, quando este valor for superior a

10.000 células mL™, sera exigido monitoramento semanal.
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Tabela 8. Limites para diferentes categorias tréficas, em ambientes Iénticos e 6ticos,

segundo o sistema de classificagéo proposto por Dodds et al. (1998)

Ambiente Variavel Oligo-mesotroéfica Meso-eutrofica
Clorofila a (ug L™) 10 30
Léticos Nitrogénio total (ug L™) 700 1500
Fosforo total (pg L) 25 75
Clorofila a (ug L™) 8 25
Lénticos Nitrogénio total (ug L™) 500 1260
Fosforo total (pg L) 25 71

O monitoramento das cianotoxinas deve ter inicio nas classes eutrdficas, em
reservatorios e, na supereutrofica, em rios, 0 que € aparentemente razoavel,
considerando o comportamento distinto dos dois tipos de ambientes e que estas

classes indicam o comprometimento do corpo de agua (Lamparelli, 2004).

2.4. Balango de oxigénio dissolvido nos cursos de agua

A introducdo de matéria organica em um corpo de agua resulta, indiretamente,
no consumo de oxigénio dissolvido. Este fato ocorre devido ao processo de
estabilizacdo da matéria organica, realizado pelas bactérias aerdbias
decompositoras, as quais utilizam o oxigénio disponivel no meio liquido para sua
respiragao.

O fendmeno da autodepuragdo esta vinculado ao restabelecimento do
equilibrio no meio aquético, por mecanismos essencialmente naturais, apds as
alteracdes induzidas pelos despejos afluentes (von Sperling, 1996).

A importancia do conhecimento concernente ao fendbmeno de autodepuracgéo e
sua quantificagdo, com o intuito de avaliar a capacidade de assimilacdo dos rios, &
impedir o langcamento de despejos acima do que possa suportar o corpo de agua.
Desta forma, torna-se necessaria a determinacdo das quantidades de cargas
organicas que possam ser lancadas, de modo que nao prejudiquem a qualidade da
agua. A capacidade de autodepuracdo € a base logica para determinagdo do grau
de tratamento dos despejos.

Apos a entrada da fonte de poluicdo, o equilibrio entre as comunidades é
afetado, resultando uma desorganizacao inicial, seguida por uma tendéncia posterior

a reorganizacdo. Neste sentido, a autodepuracdo pode ser entendida como um
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fendbmeno de sucessdo ecoldgica. Ha uma sequéncia sisteméatica de substituicdes
de uma comunidade por outra, até que uma comunidade estavel se estabeleca em
equilibrio com as condi¢des locais (von Sperling, 1996).

Quando um corpo aquético l6tico recebe poluicdo, aparecem varias zonas
ecolégicas com caracteristicas especificas de acordo com o teor de matéria

organica, oxigénio, nutrientes e biota presentes (von Sperling, 1996) (Figura 2).
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Fonte: von Sperling, 1996.
Figura 2. Perfil esquematico da concentracdo da matéria organica, bactérias

decompositoras e oxigénio dissolvido ao longo do percurso no curso de

agua e delimitacdo das zonas de autodepuracéao.

Devido a atividade fotossintética e a oxidacdo bioldgica da matéria organica
proporcionada pela aeracéo superficial por difusdo ou turbuléncia, a poluicédo tende a
diminuir com o decorrer do tempo e com a extensao percorrida pela agua.

Indmeras séo as variaveis que podem ser utilizadas na avaliacdo do processo
de autodepuracéo. Entretanto, a avaliacdo do nivel de oxigénio dissolvido é mais

importante, sendo esta variavel utilizada para definicdo da condicdo de um curso de
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adgua e para avaliagdo do mesmo, em relagdo aos limites para a classe de seu

enquadramento (Santos, 2001).

2.4.1. Desoxigenacao de cursos de agua

Em termos ecoldgicos, a repercussdo mais nociva da poluicdo de um curso de
agua por matéria organica € o decréscimo nos niveis de oxigénio dissolvido,
causado pela respiracdo dos microrganismos envolvidos na degradacao do material
organico. O consumo de oxigénio dissolvido ocorre devido a respiracdo dos
microrganismos decompositores, principalmente as bactérias heterotroficas
aerodbias.

Segundo Matos (2004), a quantidade de oxigénio necessaria para que
microrganismos aerdbios mineralizem o material organico carbonadceo de uma
amostra de agua é equivalente a quantidade de carbono organico biodegradavel
presente na mesma.

As bactérias, na presenca de oxigénio, convertem a matéria organica em
compostos simples e inertes, como agua e gas carbbnico. Com isto, elas tendem a
crescer e se reproduzir, gerando mais bactérias, enquanto houver a disponibilidade
de alimento (matéria organica) e oxigénio no meio (von Sperling, 1996).

O consumo de oxigénio dissolvido devido a oxidacdo da matéria organica pode
ser medido, utilizando-se o teste denominado demanda bioquimica de oxigénio
(DBO), sendo basicamente governado pelo coeficiente de desoxigenacao (K;) que,
por sua vez, varia de acordo com a composicdo e a concentracdo do material
organico oriundo das fontes de poluicdo (Almeida, 2006).

Por uma questdo de padronizacdo, frequentemente, utiliza-se o conceito de
DBOs (DBO aos 5 dias de incubacgéo a temperatura de 20°C). Entretanto, 0 consumo
de oxigénio dissolvido na amostra varia ao longo do tempo, ou seja, o valor da DBO,
em dias distintos, é diferente.

Segundo von Sperling (1996), a importancia do coeficiente K; e a relatividade
do conceito de DBO podem ser analisadas, quando duas amostras distintas
apresentam o mesmo valor de DBOs, 0 que aparentemente poderia induzir a
conclusdo de que o impacto em termos de consumo de oxigénio dissolvido é o
mesmo, nas duas situacdes. No entanto, caso se determine a progressao da DBO

em varios dias, os valores desta variavel serdo diferentes em todos os dias, com
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excecdo do quinto dia. Desta forma, a interpretacdo dos dados de DBO deve estar
sempre vinculada ao coeficiente de desoxigenacéao.

A cinética da reacdo da matéria organica remanescente se processa segundo
uma reacdo de primeira ordem. Sendo assim, a progressdo da DBO remanescente

pode ser expressa de acordo com a Equacao 11.

oL _
dt

KoL Eq. 11

em que

L = concentracdo de DBO remanescente (mg L™);
t =tempo (d); e

K, = coeficiente de desoxigenacéo base e (d?).

De acordo com a Equacédo 11, a taxa de oxidacdo da matéria organica (DL/dt)
€ proporcional a matéria organica ainda remanescente (L), em um tempo t qualquer.
Assim, quanto maior a concentracdo de DBO, mais rapidamente se processara a
desoxigenacédo. Integrando-se a Equacao 11 entre os limitesde L =L, e L =L e

t=0et=t, obtém-se a Equacéo 12.

L — LO -elet Eq 12

em que

Lo = DBO remanescente em t = 0 (mg L™).

Entretanto, geralmente, é necessario trabalhar com valores de DBO exercida
(oxigénio consumido para estabilizar a matéria organica até determinado instante) e
nao-remanescente, uma vez que os resultados das andlises laboratoriais se referem
aos dados de DBO exercida, pois, € medido o consumo de oxigénio que se relaciona
com a matéria organica ja oxidada. A DBO remanescente, L, e a DBO exercida, v,
sdo complementares (Figura 3). Sendo assim, a DBO exercida em cada instante é
igual a DBO remanescente no tempo zero (Ly) subtraida da DBO remanescente em
determinado tempo (L) (Equacéo 13).

y=L,-L Eqg. 13
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Figura 3. Demanda bioquimica de oxigénio (DBO) exercida (oxigénio consumido) e

DBO remanescente (matéria organica remanescente) ao longo do tempo.

Substituindo a Equacédo 12 na Equagéao 13, tem-se a Equacéo 14.

y=L,- I—o_Klt
Eq. 14
y=L,(1-e™)

O coeficiente de desoxigenacéao depende do tipo da matéria organica e do grau
de tratamento, além da temperatura e da presenca de substancias inibidoras (von
Sperling, 1996). Efluentes tratados possuem, por exemplo, taxa de degradacdo mais
lenta, pelo fato de maior parte da matéria organica mais facilmente assimilavel ja ter
sido removida, restando apenas a parcela de estabilizacdo mais vagarosa. Valores

meédios de K; sdo apresentados na Tabela 9.

Tabela 9. Valores tipicos do coeficiente de desoxigenacédo (K;) (base e, 20° C)

Origem Ky (dh)
Agua residuéria concentrada 0,35-0,45
Agua residuéria de baixa concentracéo 0,30-10,40
Efluente primario 0,30-0,40
Efluente secundario 0,12 -0,24
Efluente terciario 0,10-0,20
Rios com aguas limpas 0,09 -0,21
Agua para abastecimento publico <0,12

Fonte: von Sperling (1996) adaptado de Fair et al. (1973) e Arceivala (1981).
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A temperatura exerce grande influéncia no metabolismo microbiano, sendo,
portanto, o valor de K; dependente desta. A relacdo empirica entre a temperatura e

a taxa de desoxigenacédo pode ser expressa, conforme a Equacao 15.

Ky =K, 0" Eq. 15

em que

K = K1 auma temperatura T qualquer (d™y;
K,, = Kiaumatemperatura T = 20°C (d™);

T = temperatura do liquido (°C); e

6 = coeficiente de temperatura (adimensional).

Um valor de 6 usualmente empregado é 1,047 (von Sperling, 1996). A
interpretacdo deste valor, com relacdo a Equacao 16, € que o valor de K; aumenta
4,7% a cada acréscimo de 1°C na temperatura da agua. A elevagdo da temperatura
aumenta o K;, mas néo altera a demanda ultima de oxigénio, que passa a ser mais

rapidamente satisfeita.
2.4.2. Reaeracao de cursos de agua

Um suficiente suprimento de oxigénio dissolvido é vital para a manutencéo de
ecossistemas aquaticos. Sao consideradas importantes fontes de oxigénio em
cursos de agua: processo natural de reaeracdo, oxigénio derivado da fotossintese e
introducdo de oxigénio por outras fontes tais como tributarios (Cox, 2003).

A reaeracdo atmosférica €, frequentemente, um dos principais fatores
responsaveis pela introdugéo de oxigénio no meio liquido, pois, a fotossintese &€ uma
fonte de oxigénio limitada pelo periodo de horas de luz do dia (Cox, 2003) e est4,
necessariamente, associada a ambientes mais Iénticos com maior presenca de
algas na agua.

Quando a agua €& exposta a um gas, ocorre um continuo intercambio de
moléculas da fase liquida para a gasosa e vice-versa. Tao logo a concentracao de
solubilidade na fase liquida seja atingida, ambos os fluxos passam a ser de igual

magnitude, de modo a ndo ocorrer mudanca global nas concentragbes do gas em
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ambas as fases. Este equilibrio dindmico define a concentragdo de saturacdo de
oxigénio (Cs) do gas na fase liquida.

A concentracdo de saturacdo de oxigénio dissolvido é dependente da pressao
do ar, da temperatura e da salinidade da agua. Em rios, o efeito mais importante na
concentragdo de oxigénio dissolvido se deve a temperatura. Varios sdo os métodos
utilizados para calculo da correcdo da concentracdo de oxigénio dissolvido de
acordo com a temperatura, sendo a equacao desenvolvida por ElImore e Haynes

(1960) (Equacao 16) mais frequentemente utilizada (Cox, 2003).

Cq =14,652 — (0,41022T + (0,007991T 2) — (7,7774x10°T 3) Eq. 16

em que,

Cs = concentracdo de saturacdo de oxigénio (mg L™); e
T = temperatura (°C).

A influéncia da altitude pode ser computada pela relacédo descrita na Equacao
17 (Qasim, 1985).

| Eq. 17
szcs[l H J q
em que

fy = fator de correcdo da concentracdo de saturacao de oxigénio dissolvido pela
altitude;

C's = concentragéo de saturacéo de oxigénio na altitude H (mg L™); e

H = altitude (m).

A taxa de transferéncia de oxigénio da fase gasosa para a fase liquida ocorre,
basicamente, por meio de dois mecanismos: difusdo molecular e difusdo turbulenta
(von Sperling, 1996).

Em um corpo de agua, no qual a massa liquida se movimenta com velocidades
muito baixas, predomina a difusdo molecular. Esta pode ser descrita como a
tendéncia de qualquer substancia a se espalhar, uniformemente, por todo o espaco

disponivel. No entanto, este mecanismo é bastante lento, requerendo muito tempo
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para gue um gas atinja as camadas mais profundas do corpo de agua (von Sperling,
1996).

Os principais fatores que afetam a taxa de difusdo molecular sdo a
temperatura, o gradiente de concentracdo de oxigénio e a secdo transversal onde
ocorre a difusdo (Abreu, 1989). Estes fatores combinados em uma equagéo
diferencial de difusdo estéo relacionados pela “Lei de Fick”, a qual é expressa pela
Equacéao 18.

v =p, -A. 9 Eq. 18
dx

em que

dM = taxa de transferéncia de O, (kg h™* de O,);
D|_= coeficiente de difuséo (m?h™);
A = area de superficie interfacial (m?); e

(:j—c = gradiente de concentracéo de O, (kg m3 m).
X

O mecanismo da difusdo turbulenta € bem mais eficiente em relacao a difuséo
molecular, pois, envolve os dois principais fatores de uma eficaz aeracéo: criagao de
interfaces e renovacdo destas interfaces. O primeiro é importante, pois, € por
intermédio das interfaces que ocorrem 0s intercambios gasosos. O segundo é
também significativo, pois, a renovacao das interfaces permite que se evitem pontos
de saturacao localizada, além de conduzir o gas para as varias profundidades da
massa liquida, devido a maior mistura (von Sperling, 1996).

A cinética de reaeragdo, da mesma forma que a desoxigenagéo, também, pode

ser caracterizada por uma reacdo de primeira ordem (Equacgéao 19).

i _
dt

_K,D Eq. 19

em que

D = déficit de oxigénio dissolvido, ou seja, diferenca entre a concentracédo de
saturacdo e a concentracao existente em um tempo t;

t =tempo (d); e
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K, = coeficiente de reaeracao (base e) (d2).

Por meio da Equacéo 18, verifica-se que a taxa de absorcdo de oxigénio &
diretamente proporcional ao déficit existente. Quanto maior o déficit, maior a “avidez”
da massa liquida pelo oxigénio, implicando maior taxa de transferéncia. Desta forma,
caso haja algum consumo do gas dissolvido na fase liquida, o principal fluxo de
transferéncia ocorre na diregcdo gas-liquido, atuando no sentido de restabelecer o

equilibrio. A integracéo da Equacao 18, com Dy em t = 0, resulta ha Equacao 20.

D= Do.e*Kzt Eq. 20

em que

Do= déficit inicial de oxigénio.

Segundo von Sperling (1996), a selecédo do valor do coeficiente K, tem maior
influéncia nos resultados do balaco de oxigénio dissolvido que o coeficiente Ky, pelo
fato de as faixas de variacdo do Ultimo serem mais estreitas.

Em uma amostra de agua, pode-se determinar o valor do coeficiente K, por
meio de métodos estatisticos. Esse métodos se fundamentam, basicamente, em
analise de regresséo, sendo os dados de entrada os valores de oxigénio dissolvido
em diversos tempos.

Alguns pesquisadores, estudando cursos de agua de caracteristicas variadas,
obtiveram valores médios de K, (Tabela 10). Os valores tabelados séo utilizados na

auséncia de dados especificos acerca do curso de agua.

Tabela 10. Valores tipicos do coeficiente de reaeracéo (K;) (base e, 20°C)

K, (dia™)
Corpo de agua

Profundo Raso
Pequenas lagoas 0,12 0,23
Rios vagorosos, grandes lagos 0,23 0,37
Grandes rios com baixa velocidade 0,37 0,46
Grandes rios com velocidade normal 0,46 0,69
Rios rapidos 0,69 1,15
Corredeiras e quedas de agua >1,15 >1,61

Fonte: Fair et al. (1973), Arceivala (1981).
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Conforme se observa na Tabela 10, cursos de agua rasos e mais velozes
tendem a possuir um maior coeficiente de reaeragéo, devido a maior mistura ao
longo da profundidade e a criagdo de maiores turbuléncias na superficie,
respectivamente.

Como o coeficiente de reaeracdo € uma varidvel muito importante para a
modelagem do oxigénio dissolvido, muitas tentativas tém sido feitas no sentido de
estima-lo por meio de outras variaveis, que possam ser simuladas e, ou que possam
ser assumidas sem grande variacao (Cox, 2003).

Em pesquisa, geralmente, tém sido utilizadas medidas técnicas experimentais
para estimar a reaeracdo em fluxos reais ou canais, nas quais muitas variaveis
hidraulicas sdo também medidas. Estes dados sdo, entédo, utilizados para formar
uma relacdo empirica ou para testar modelos tedricos/conceituais da reaeracao
atmosférica. Na Tabela 11, sdo apresentados diversos modelos utilizados para

estimacéao do K,, baseados em variaveis hidraulicas.

Tabela 11. Modelos para estimagao do coeficiente de reaeracéo (K,) baseados em
dados hidraulicos (base e, 20°C)

Faixa de aplicacdo

Equacao* Velocidade Profundidade .
o o Referéncia
média média
(ms™) (m)
K,=3,952 V*~H *° 0,06-1,28 0,27-11,28 O’Connor & Dobbins (1956)
K,=5,5773 V00071689 0,04-1,52 0,12-3,48 Bennett & Rathburn (1972)
K,=5,3 V ¢/ H1¢7 0,05-1,50 0,1-0,6 Owens et al. (1964)

*V - velocidade média (m s™); H - profundidade média (m).

Segundo von Sperling (1996), pode-se correlacionar a vazéo do curso de agua
com o coeficiente K;, sendo tal correlacao justificada pelo fato de a profundidade e a
velocidade estarem intimamente associadas a vazao. Assim, por transitividade, esta
pode estar relacionada ao K.

As relacgOes entre K, e a vazao e entre Ky, velocidade e profundidade do curso

de &gua podem ser descritas por meio das equacdes 21 e 22, respectivamente.

53



Ko=mQ" Eqg. 21
Ko=a VP H® Eq. 22

em que

K, = coeficiente de reaeracao (d™);

Q =vazdo (m*s™);

V = velocidade média do curso de 4gua (m s™);
H = profundidade média do curso de agua (m); e

M, n, a, b, c = parametros de ajuste.

Por meio de analise de regressdo nao linear, Almeida (2006) ajustou os
parametros da Equacdo 22 no periodo seco e chuvoso para trés trechos do rio
Pomba-MG: a jusante da sede do Municipio de Santa Barbara do Turgurio
(Equacbes 23 e 26); a jusante do encontro dos rios Paciéncia e Pomba (Equacdes
24 e 27) e a jusante da sede do municipio do rio Pomba (Equacgdes 25 e 28).

Periodo seco

K, = 0,1562 V02894 26684 RZ2-08g0 Eq. 23

K, = 1,4009 V2740159672 R%?=0,89 Eq. 24

K, = 0,7821 V01784 y0.6701 R%=0,01 Eq. 25
Periodo chuvoso

K, = 0,1353 V12010 y32%82  R2-0 91 Eq. 26

K, = 0,2161 V2383107787 p2-0 95 Eq. 27

Kz = 1,8022 \/0:992 04756 R%=1,00 Eq. 28

Segundo Cox (2003), nenhum dos modelos do processo de absorcdo de
oxigénio em fluxos de canais abertos foi suficientemente desenvolvido para, sozinho,
predizer o coeficiente de reaeracdo com acurdcia, utilizando-se apenas variaveis
hidraulicas médias.

Para uma situacao relativamente simples, em que se consideram apenas a
desoxigenacdo e a reaeracdo atmosférica no balaco do oxigénio dissolvido, a taxa
de variacdo do déficit de oxigénio com o tempo pode ser expressa pela equacéo
diferencial, advinda da interagcdo das equacdes de desoxigenacdo e reaeracao

(Equacéo 29).
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‘jj—[t)zKlL—KzD Eq. 29

A integracdo da Equacdo 29 possibilita a obtencdo da Equacdo 30, que
expressa a variacao do déficit de oxigénio em funcdo do tempo.

K,L
-
2 ™

(e—Kl’[ _e—Kz’[) + Doe—Kz’[ Eq 30

A curva da concentracdo de oxigénio dissolvido pode ser obtida diretamente
da equacdo 30, sabendo-se que o oxigénio dissolvido em determinado tempo (C;) &
igual a diferenca entre a concentracdo de saturacao do oxigénio (Cs) e o déficit de
oxigénio em determinado tempo (Dy), originando a Equacéo 31.

Eq. 31
C,=C, —{&(e“ﬁt —e ")+ (C, —Co)e"‘zt}
Kz - Kl

em que

C. - concentracdo de oxigénio dissolvido, em um dado instante t (mg L™);
Cs - concentracéo de saturacéo de oxigénio (mg L™);

K1 - coeficiente de desoxigenacéo (d™);

K, - coeficiente reaeracdo (d™);

Lo - demanda Gltima de oxigénio, logo apds a mistura (mg L™);

t - tempo (d); e

Co - concentracao inicial de oxigénio, logo apés a mistura (mg L™).

Desta forma, pode-se isolar o coeficiente K, e substituir todos os valores

constantes na Equacao 31.
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3. MATERIAL E METODOS

3.1. Caracterizacado da area de estudo

A é&rea do presente estudo abrange um trecho localizado no rio Turvo Sujo,
sendo este pertencente a bacia hidrografica do rio Doce. Esta bacia esta
compreendida entre as coordenadas geogréaficas 42° 40’ e 43° 00’ de longitude
Oeste e 20 39’ e 20° 55’ de latitude Sul, abrangendo parte dos municipios de Vigosa,
Cajuri, Coimbra, Teixeiras, Guaraciaba, Sdo Miguel do Anta e Ervalia, no Estado de
Minas Gerais (Santos, 2001). A bacia apresenta altitude média de 775 metros, com
cotas extremas de 600 e 945 metros (Santos, 2001).

A area da bacia apresenta rochas referentes ao periodo Pré-Cambriano inferior
ou Indiviso, compreendendo gnaisses e magmatitos diversos. Sedimentos
guaternarios ocorrem ao longo dos vales, constituindo depdsitos aluvionares de
carater argiloso, argilo-arenoso, representados por terracos e leitos maiores de
deposicao mais recente (Rezende, 1971; Radambrasil, 1983; Corréa, 1984).

O clima da regido enquadra-se no tipo Cwa (clima inverno seco e verao
chuvoso), de acordo com a classificacdo de Kdéppen, com temperatura do més mais
frio inferior a 18 °C e, do més mais quente superior a 22 °C (Baruqui, 1982).

O trecho em estudo foi escolhido com base nas fontes de poluigdo, sendo
localizado ap6s uma fonte pontual de poluicdo, o ribeirdo S&o Bartolomeu e,
posteriormente, sem contribuicdes de fontes de poluicdo significativas durante seu
percurso. O trecho, no qual foram escolhidos os pontos de amostragem, situa-se
entre o encontro do ribeirdo Sao Bartolomeu com o rio Turvo Sujo e o desagie deste
no rio Turvo Limpo. O ribeirdo Sao Bartolomeu foi considerado como fonte pontual

inicial de poluicao, pois, recebe grande parte do esgoto da cidade de Vigcosa-MG.
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3.2. Plano de amostragem da 4gua e variaveis analisadas

Para avaliacdo das variaveis de qualidade de agua em diferentes vazées do
curso de agua, as coletas das amostras de agua foram realizadas em quatro épocas
distintas, coincidentes com as estagbes do ano: outono (coleta realizada em
14/05/2007), inverno (coleta realizada em 13/08/2007), primavera (coleta realizada
em 07/11/2007) e verao (coleta realizada em 13/02/2008).

3.2.1. Pontos de coleta de 4gua

No trecho escolhido para o estudo, foram definidos cinco pontos de coleta de
amostras de agua. A localizacdo dos pontos e a distancia destes em relacdo ao
primeiro ponto (ponto 1) sdo apresentadas na Tabela 12. Os pontos de coleta foram
geoposicionados, utilizando-se GPS de navegacdo (modelo 12 XL da Garmin) e
cartas topograficas na escala 1:50000 do IBGE, vetorizados no software ARCVIEW

(Figuras 4 e 5).

Tabela 12. Localizacdo dos pontos de coleta de agua e distancia destes em relacéo
ao primeiro ponto (ponto 1).

Pontos de Distancia em relacéo ao primeiro
coleta de Localizagdo ponto
agua (m)
20°43'57.4”S
1 0
42053'32.2"W
20°43'56.9”S
2 748,90
42°53'50.5"W
20°43'58.5”’S
3 2000,61
42°54'10.6"W
20°43'45.5”S
4 3859,35
42054°39.3"W
20°43'31.2"S
5 4909,65
42°55'2.6"W
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Figura 4. Localizacdo dos pontos de coleta de agua no rio Turvo Sujo.
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Ponto 1

Figura 5. Pontos de coleta de agua.
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3.2.2. Procedimentos de coleta de agua e armazenamento das amostras

As amostragens nos pontos de coleta de agua foram realizadas em intervalos
de tempo suficientes para que a coluna de agua, amostrada no primeiro ponto, se
deslocasse deste aos pontos a jusante, de forma a se coletar amostras na mesma
coluna de agua (considerando-se o regime de fluxo em pistdo). Os intervalos de
tempo foram calculados, a partir da velocidade média do escoamento das aguas do
rio e das distancias entre pontos adjacentes.

As amostras de agua coletadas em cada ponto do rio foram do tipo simples,
coletadas na calha central deste, na profundidade de 15-20 cm (CETESB, 1988),
sendo este procedimento sempre realizado no periodo da manha.

Imediatamente antes da coleta, foi realizado o procedimento de “ambientagéo”
do frasco, ou seja, 0 enxaglie deste de duas a trés vezes nas aguas onde eram
realizadas as amostragens. Posteriormente, o frasco foi mergulhado no rio e virado
lentamente no sentido contra a corrente até ser, completamente, preenchido com o
liquido.

As amostras de agua foram acondicionadas em caixas de isopor contendo gelo
e transportadas, imediatamente, ao Laboratério de Qualidade da Agua, pertencente
ao Departamento de Engenharia Agricola, da Universidade Federal de Vigosa, onde

foram efetuadas as analises de variaveis fisicas, quimicas e bioldgicas da agua.

3.2.3. Determinacao das variaveis fisicas, quimicas e biolégicas da agua

Em cada amostra de agua coletada, foram quantificadas as concentracdes de
nitrogénio total, amodnio, nitrato, fésforo total, fésforo total dissolvido, fosforo
inorganico dissolvido, oxigénio dissolvido, demanda bioquimica de oxigénio, o
potencial hidrogenidnico, a turbidez e a condutividade elétrica, segundo
metodologias descritas em Matos (2004). As concentracdes de clorofila a foram
obtidas, de acordo com a metodologia proposta por Vollenweider (1970). As
concentracOes de cobre, manganés, ferro, zinco, cromio, niquel, cadmio e chumbo

foram determinadas segundo metodologias descritas em APHA (1995).
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3.2.3.1. Variaveis fisicas

As medi¢cbBes de temperatura da dgua foram efetuadas in loco, utilizando-se o
termdmetro de coluna de mercurio.
A determinacdo da turbidez foi realizada em laboratorio, pelo método

nefelométrico, utilizando-se um turbidimetro marca PoliControl modelo AP 2000.

3.2.3.2. Variaveis quimicas

O pH da agua foi obtido, por meio do método eletrométrico com peagametro
marca Quimis modelo Q-400A. A condutividade elétrica foi obtida por meio de
condutivimetro marca Marte modelo MB 11. As concentra¢des de oxigénio dissolvido
e a DBO foram obtidas, utilizando-se o0 método Winkler (iodométrico). O nitrogénio
total foi determinado pelo método Kjeldahl modificado, o aménio pelo método do
salicilato (Kempers e Zweers, 1986), enquanto as analises de nitrato foram
realizadas segundo metodologia descrita por Yang et al. (1998), fundamentadas no
método colorimétrico. O fésforo total, o fésforo total dissolvido e o fésforo inorganico
dissolvido foram quantificados, utilizando-se o método colorimétrico. O fosforo total
no residuo foi obtido por diferenca entre o fésforo total e o fosforo total dissolvido. O
fosforo organico dissolvido foi obtido pela diferenca entre o fésforo total dissolvido e

o fésforo inorganico dissolvido.
3.2.3.2.1. Elementos potencialmente toxicos

As concentra¢gBes de cobre, manganés, ferro, zinco, crémio, niquel, cadmio e
chumbo foram quantificadas por meio do espectrdmetro de emissdo de plasma,
Perkin Elmer Modelo Optima 3300 TV, apdés a digestacdo nitro-perclorico das
amostras (APHA, 1995).

3.2.2.3. Variaveis bioldgicas

A clorofila a foi quantificada, utilizando-se o método espectrofotométrico
(Vollenweider, 1970).
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3.3. Determinacao da velocidade e da vazéo do rio Turvo Sujo

As medi¢Oes das velocidades e o calculo das vazdes foram realizados em cada
um dos cinco pontos de coleta nas diferentes épocas do ano. Para medi¢cdo da
velocidade da agua, estacas foram fixadas, nas margens direita e esquerda do rio,
sendo estas ligadas por uma corda (Figura 6a). Em seguida, com o auxilio de um
barco, preso a corda por meio de um gancho (Figura 6b) e previamente preparado e
adaptado (Figura 6c¢) para o posicionamento do molinete (Figura 6d), foram
realizadas as medi¢Bes da velocidade da agua no rio Turvo Sujo.

A vazdo do curso de agua foi obtida, multiplicando-se a velocidade do
escoamento da agua pela area da secdo transversal. A velocidade do curso de
agua, em cada local de amostragem, foi determinada com o auxilio de um molinete
hidrométrico marca M. N. L. 7 (Figura 6d), enquanto a area da secao transversal foi
determinada por meio de levantamento batimétrico local, segundo metodologia
descrita por Pruski et al. (2006).

As posicOes horizontais e verticais do molinete, para a determinacdo da
velocidade média, foram definidas de acordo com a largura e profundidade do curso
de agua, conforme metodologias descritas em Almeida (2006) (Tabela 13) e Pruski
et al. (2006) (Tabela 14), respectivamente.
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EVENT
‘ 0 lEMPO

Figura 6. a- Posicionamento das estacas e da corda para posterior medicdo da
velocidade; b - barco preso a corda por meio de um gancho; c - barco
adaptado para o posicionamento do molinete; d - molinete; e - contador de
giros da hélice do molinete; f - detalhe do contador de giros programado
para contagem do numero de voltas da hélice do molinete durante 30
segundos.
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Tabela 13. Largura do curso de agua e intervalo entre as distancias horizontais

recomendaveis para o posicionamento do molinete

Largura do curso de agua (m) Intervalo (m)

Até 3 0,20

3a6 0,50

6al5 1,00

15a30 2,00

30 a 80 4,00

80 a 150 6,00

150 a 250 8,00

> 250 12,00

Tabela 14. Profundidade recomendada para o posicionamento vertical do molinete
de acordo com a profundidade do curso de agua (H) e equacbes para

calculo da média das velocidades (VM) por intervalo

Profundidade do Profundidade de
_ o Equacao para célculo da VM
rio (m) medicéo
H<0,60 0,6H VMo,6H
0,60<H<1,20 0,2H e 0,8H (VMo 21+ VMg gn)/2
1,20<H<2,00 0,2H 0,6H e 0,8H (VMo a1+ 2VMo 61+ VMo g)/4

A velocidade em cada profundidade foi calculada, utilizando-se as equacdes

32 e 33, aferidas pelo fabricante para o molinete em questéo.

Vpp = 0,019066692 + 0,237607735N  (para N<0,42) Eq. 32
Vpp = —0,002113104 + 0,287499846N (para N>0,42) Eq. 33

em que

Vpp = velocidade por ponto em cada intervalo (m s™); e

N = numero de voltas da hélice do molinete por segundo.

Procedeu-se o calculo da area da secdo transversal do curso de agua,
utilizando-se o método do trapézio (Figura 7), ou seja, aproximou-se a area de cada
subsecao transversal do curso de 4gua a area de um trapézio (Equacédo 34). A soma

das areas das subsecdes equivale a area total da secéo transversal.
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Ao (Pa+Pp) Ls Eq. 34

em que

A = area do trapézio correspondente a cada intervalo (m?);
Pa = profundidade da vertical anterior (m);
Pp = profundidade da vertical posterior (m); e

Ls = Largura do intervalo na superficie.

L

Figura 7. Esquema para demonstracdo da divisdo do perfil transversal do rio em
subsec¢bes, indicando a profundidade da vertical anterior (Pj),

profundidade da vertical posterior (Pp) e largura do intervalo na superficie

(Ls).

Para calculo da vazdo em cada subsecdo do curso de agua, foram obtidas as
areas das subsecdes e, em seguida, essas areas foram multiplicadas pela
velocidade média correspondente. A vazdo média da sec¢éo foi obtida, somando-se

as vazbes em cada subsec¢ao considerada.

3.4. Estimativa dos coeficientes de autodepuracéao

3.4.1. Estimativa do coeficiente de desoxigenagéo

Para obtencéo do coeficiente de desoxigenacéo (K;), foram utilizadas amostras
de agua coletadas no rio Turvo Sujo, a jusante do encontro deste com o ribeirdo S&o
Bartolomeu (ponto 1) em diferentes épocas do ano. Apenas o ponto 1 foi escolhido,

para a coleta de amostras para determinacdo deste coeficiente, pois, a extensédo do
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trecho em estudo era pequena (aproximadamente cinco quilébmetros) e ndo possuia
contribuicdes significativas de outros cursos de agua e de poluicdo pontual.

As amostras coletadas de agua foram incubadas, sob temperatura de 20°C,
adotando-se 0 mesmo procedimento para determinagcdo da DBO (APHA, 1995),
durante periodos de 0, 1, 2, 3,4, 5,7, 9, 11, 13, 15, 17, 19 e 21 dias. Com base nos
valores de DBO exercida, obtidos ao longo de diferentes tempos de incubacéo,
foram determinados os valores dos parametros K; e Lo, por meio de analise de
regressédo (Equacao 14).

O déficit de oxigénio (Do) no rio Turvo Sujo foi obtido, por meio da diferenca
entre a concentracao de saturacdo de oxigénio deste com a concentracao inicial de
oxigénio logo apds a mistura das aguas do ribeirdo Sdo Bartolomeu com as aguas

do rio Turvo Sujo.

3.4.2. Estimativa do coeficiente de reaeracao

O coeficiente de reaeragdo (K;) foi obtido, utilizando-se a equacéo
desenvolvida por Streeter e Phelps (1925) (Equacéo 31).

Por meio de regressao entre os valores K, obtidos e os correspondentes
valores de vazéo, velocidade e profundidade do rio Turvo Sujo, foram estimados os
parametros das equagbBes 20 e 21, propostas por von Sperling (1996) para
relacionar, respectivamente, K, e vazdo e K, com velocidade e profundidade do
curso de agua

Os valores de K;também foram estimados por meio de equagdes (Tabela 11),
formuladas por O’Connor e Dobbins (1956), Bennett e Rathburn (1972), Owens et al.
(1964) e por equacdes propostas por Almeida (2006), sendo utilizadas apenas as
equacdes obtidas para condi¢des hidraulicas semelhantes as condi¢cdes do curso de
agua contemplado no presente trabalho (Equacdes 23, 25, 26 e 28). Estes valores
foram comparados aos obtidos por meio da estimacao do K utilizando-se a equagéo
31.

3.5. Caracteristicas climatologicas da area em estudo

Nas figuras 8 e 9 sdo apresentadas, respectivamente, os totais de precipitacao
e as temperaturas médias mensais para a cidade de Vigcosa-MG, correspondentes

ao periodo de estudo.
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Figura 9. Temperaturas médias mensais na cidade de Vigosa- MG.

3.6. Analises estatisticas

A partir dos valores das concentracfes das diferentes varidveis de qualidade
de agua, obtidos nos diferentes pontos de coleta e nas diferentes épocas do ano,

referentes as diferentes vazdes, foram ajustados modelos para predicdo da

eutrofizacdo do rio Turvo Sujo,

cuja

resposta biolégica foi
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concentracOes da variavel dependente clorofila a e de suas rela¢cdes causais com as
variaveis avaliadas.

Os dados foram analisados por meio de analise de regressdo. Os modelos
foram escolhidos com base na significancia do coeficiente de regressdo, no
coeficiente de determinacdo e no fendmeno em estudo.

Para a analise estatistica, utilizou-se o Sistema para Analises Estatisticas,
SAEG, versao 9.1 (SAEG, 2007).
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1. Variaveis hidrologicas

Na Tabela 15 sdo apresentados os valores das vazdes e velocidades médias

para as quatro épocas avaliadas no presente estudo.

Tabela 15. Valores de vazéo e velocidade da agua no rio Turvo Sujo para diferentes

épocas avaliadas

Epoca Vazdo (m*s™)* Velocidade (m s™)*
Primavera 1,32 0,33

Inverno 2,18 0,47

Veréo 2,31 0,38

Outono 3,55 0,57

* Médias dos cinco pontos de coleta avaliados.

De acordo com os dados apresentados na Tabela 15, a maior vazao e
velocidade média ocorreram no outono, enquanto a menor vazao e velocidade
meédia ocorreram na primavera.

No verdo, ocorreu a segunda maior vazdo (2,31 m*® s™), sendo esta superior &
vazdo ocorrida no inverno (2,18 m*® s®) (Tabela 15). Embora a vaz&o no inverno
fosse menor, em comparacéo a esta variavel medida no verdo, a velocidade média
da agua nesse periodo foi maior. Nas épocas correspondentes ao verao e primavera
a velocidade das aguas do rio Turvo Sujo apresentou os menores valores (0,38 e
0,33 m s, respectivamente.

A largura média do rio Turvo Sujo nos locais onde eram coletadas as

amostras, variou entre 6,0 e 10,0 m e a profundidade média entre 0,50 e 0,98 m.

69



4.2. Variaveis de qualidade de agua
4.2.1. Variaveis fisicas
4.2.1.1. Turbidez

Na Figura 10, s&o apresentados os valores de turbidez, observados e
estimados por meio de equacdes ajustadas em funcdo das diferentes distancias,
contabilizadas a partir do ponto 1. N&o foi possivel estabelecer uma equacéo geral,
gue relacionasse os valores de turbidez a vazéao.

De acordo com os dados apresentados na Figura 10, ndo houve grande
variagdo nos valores de turbidez, quando a vazéo foi de 1,32 m® s. Nas épocas
com maiores vazdes (2,31 e 3,55 m® s™), os valores de turbidez foram maiores em
relacdo as outras épocas, sendo que valores maximos de turbidez foram
constatados na época cuja vazdo foi de 2,31 m® s™. Nessa época, houve aumento
da turbidez com o aumento da distancia em relagcdo ao ponto 1, comportamento este
diferente daqueles encontrados nas outras épocas. Como a vazéo de 2,31 m® s™
ocorreu na época do verdo, época esta caracterizada por grande quantidade de
chuvas, o aumento da turbidez neste periodo pode estar relacionado a alta
guantidade de particulas provenientes do escoamento superficial. O aumento da
turbidez ao longo da distancia também pode ter sido influenciado pela maior
contribuicdo da ressuspensdo do sedimento presente no fundo do rio, nesses
trechos.

Fritzsons et al. (2003) constataram que a turbidez tende a elevar-se quando ha
aumento na vazdo, observando forte correlacdo entre estas duas variaveis,
resultados estes que corroboram com Stacciarini (2002) e Isenburg (2005). Segundo
Fritzsons et al. (2003), quando as vazf0es sd0 maiores, os valores referentes a
turbidez oscilam mais porque as chuvas que proporcionam grandes vazdes
apresentam diferentes graus de erosividade, afetando os terrenos das encostas e
das margens. Além disso, passadas as primeiras chuvas, ap0s uma estiagem, o rio,
apesar de estar com alta vazdo, pode apresentar aguas mais limpas, uma vez que a
entrada de materiais particulados, provenientes das adjacéncias e da

desestabilizagéo de encostas do leito do rio, pode ter ocorrido nas primeiras chuvas.
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Vazdo = 1,32 m® s (novembro/2007) Vazdo = 2,18 m® s (agosto/2007)
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Figura 10. Valores observados e estimados da turbidez (TUR) em funcdo da
distdncia em relagdo ao ponto inicial de coleta de agua (DIST), em

diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

Anido (2002), visando caracterizar as variaveis de qualidade de agua em uma
microbacia localizada no Nucleo Cunha do Parque Estadual da Serra do Mar,
também encontrou maiores valores de turbidez no periodo do verdo, o que corrobora
com os resultados encontrados no presente trabalho.

Nas épocas referentes ao outono e inverno, cujas vazdes foram de 3,55 e
2,18 m® s?, respectivamente, os valores de turbidez acompanharam a mesma
tendéncia, com decréscimo até aproximadamente os 1000 m e, em seguida, com
acrescimos até os 4000 m, e logo depois novo decréscimo, embora na vazéo de

3,55 m® s a escala de valores tenha sido maior, em relacdo & vazado de 2,18 m® s™.
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Os resultados de turbidez avaliados no rio Turvo Sujo ndo excederam, em
nenhuma ocasiao, o limite para aguas de classe 1, segundo a Resolucdo CONAMA
n.° 375 (Brasil, 2005), que é de 40 UNT.

4.2.1.2. Temperatura

Os valores de temperatura, em cada ponto e em cada época do ano, estédo

apresentados na Tabela 16.

Tabela 16. Valores de vazéo, médias e desvios-padrdo da temperatura da agua do

rio Turvo Sujo nas diferentes épocas e pontos avaliados

Vaz&o Temperatura (°C)®

Epoca s 1
(m®s™) Ponto 1 Ponto 2 Ponto 3 Ponto 4 Ponto 5

Primavera 1,32 22,0+0,0 22,3+0,0 22,3+0,0 22,3+0,0 22,3+0,0
Inverno 2,18 215+0,0 215+00 21,0+0,0 21,0+0,0 21,0£0,0
Verao 231 22,3+0,0 22,3+0,0 223+0,0 22,3+0,0 22,3+0,0
Outono 355 20,0+0,0 20,0+0,0 19,8+0,1 20,0+0,2 20,0+0,0

#Média das trés repeticdes £ desvio padrédo

De acordo com os dados apresentados na Tabela 16, ndo houve grandes
variacdes de temperatura entre os pontos e entre as diferentes épocas.

Segundo Jorddo et al. (2007), os cursos de agua naturais apresentam
variacfes sazonais e diurnas, bem como estratificacdo vertical, sendo a temperatura
superficial influenciada por fatores como latitude, altitude, estacdo do ano, periodo
do dia e profundidade do rio.

Santos (2001) encontrou valores de temperatura da agua do rio Turvo Sujo de
12 °C no inverno do ano de 2001, sendo esses valores muito inferiores aos
encontrados no presente trabalho na mesma época considerada. Isto pode ser
explicado pelo fato de nao ter ocorrido grande variagao entre as temperaturas do ar
durante o periodo avaliado no presente estudo (Figura 9), diferentemente do que
pode ter ocorrido no ano de 2001.

Jordao et al. (2007) observaram, durante o periodo de estiagem (julho, agosto
e setembro), valores de temperatura de 20,1 e 23,0 °C no ribeirdo Sao Bartolomeu e
de 18,1 e 19,5 °C no rio Turvo Sujo, respectivamente antes e apds o encontro deste

com o ribeirdao Sao Bartolomeu.
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4.2.2. Variaveis quimicas

4.2.2.1. Demanda bioquimica de oxigénio

As variadveis que melhor contribuiram para explicar o comportamento da DBO,
considerando-se todas as épocas avaliadas, foram a vazéo, a distancia em relacéo

ao ponto 1, a turbidez , a temperatura e o fosforo organico dissolvido (Equacgéao 35).

N

DBO = —44,4742+313370*Q — 0,000520422 **DIST +0,330844**TUR +

210233*TEMP + 0,00747601° POD Eq. 35
R2 =0,79
em que

Q =vazdo (m*s™);

Dist = distancia em relagéo ao ponto 1 (m);
TUR = turbidez (UNT);

TEMP = Temperatura (°C); e

POD = fésforo organico dissolvido (ug L™).

O aumento da turbidez indica que houve maior quantidade de solidos em
suspensdo na agua, influenciando o aumento das concentracdes de DBO. Esta
influéncia € comprovada pela alta correlacéo positiva entre DBO e turbidez (r = 0,82;
p<0,01). As quantidades de fésforo organico dissolvido estdo associadas a maior
guantidade de despejos presentes nos rios. O aumento desta varidvel esta
associado ao material organico, o qual favorece o aumento na concentracdo de
DBO. O aumento da DBO com o aumento da temperatura se deve ao fato de que
esta apresenta grande influéncia no metabolismo microbiano, sendo este
proporcional ao seu aumento até determinada faixa de valores. Em geral, as maiores
vazbes estdo associadas a maiores quantidades de matéria organica nas aguas e,
consequentemente, aos maiores valores de DBO.

Na Figura 11, sao apresentados os valores das concentracdes de DBO,
observados e estimados por meio de equacdes ajustadas em funcéo das diferentes

distancias, contabilizadas a partir do ponto 1.
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Nota-se que as equagdes obtidas para as épocas referentes as duas menores
vazbes (1,32 e 2,18 m*® s) apresentaram menores coeficientes de determinacao,

quando comparadas as épocas cujas vazées foram maiores (2,31 e 3,55 m* s%).

Vazdo = 1,32 m® s (novembro/2007) Vazdo = 2,18 m® s (agosto/2007)
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Figura 11. Valores observados e estimados da demanda bioquimica de oxigénio
(DBO), em funcédo da distancia em relagdo ao ponto inicial de coleta de

agua (DIST), em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

De acordo com os resultados apresentados na Figura 11, pode-se afirmar que
0s menores valores de DBO foram constatados na época de inverno (vazdo =
2,18 m®* s™1), quando a carga do material organico no rio provocada pelo escoamento

s

superficial normalmente € menor em relacdo as outras épocas. De maneira
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semelhante, na primavera (vazdo = 1,32 m® s™) os valores de DBO também foram
baixos, em comparacdo com aqueles obtidos nas épocas cujas vazOes foram
maiores. Nas épocas de verdo e outono, cujas vazdes foram 2,31 e 3,55 m® s?,
respectivamente, os valores de DBO foram mais elevados.

Embora nas épocas que apresentaram maiores vazdes (2,31 e 3,55 m® s?)
ocorra maior diluicdo do material organico, proporcionado pelo maior volume de
agua, a contribuichio de carga organica no rio ocasionado por escoamento
superficial, € significativa, resultando aumento da DBO.

Conforme se observa na Figura 11, em todas as épocas analisadas, houve
aumento na concentracdo de DBO até a distancia de 1000 m aproximadamente e,
em seguida, tendéncia a diminuicdo da mesma.

Apés o periodo de adaptacdo dos microrganismos decompositores, o que
provavelmente ocorreu entre o encontro do rio Turvo Sujo com o ribeirdo Séao
Bartolomeu e o primeiro ponto de coleta, trecho aproximadamente de 200 m,
ocorreu a proliferacdo bacteriana na agua, com predominancia das formas aerobias.
Diante da abundancia de alimento na forma de matéria organica introduzida pelos
despejos, bem como suficiente concentragdo de oxigénio para sua respiracao, as
bactérias decompositoras tiveram condi¢cdes para se desenvolver e se reproduzir, o
que pode ser notado com o aumento da DBO nas distancias iniciais (Figura 11). Em
seguida, nota-se a zona de decomposicdo ativa, desde o ponto 1 até
aproximadamente 1000 m de distancia em relagdo a este. Segundo von Sperling,
esta zona é caracterizada pela organizacdo dos microrganismos, desempenhando
ativamente suas funcbes de decomposicdo da matéria organica. Como
consequéncia, os reflexos no curso de agua atingem seus niveis mais acentuados e
a qualidade da 4gua apresenta-se em seu estado mais deteriorado.

Na zona de decomposicdo ativa, o oxigénio dissolvido atinge a menor
concentracdo e pode ser que este venha a ser totalmente consumido pelos
microrganismos. Nesta situagdo, tém-se condi¢cdes de anaerobiose em toda massa
liquida, no trecho em questdo. Consequentemente, a vida aerObia desaparece,
dando lugar, predominantemente, a organismos anaerobios. O numero de bactérias
decompositoras comeca a reduzir, devido principalmente a reducdo na
disponibilidade de alimento, em grande parte ja estabilizada (von Sperling, 1996).

Apés a fase de intenso consumo de matéria organica e degradagdo do
ambiente aquatico, foi observada a etapa de recuperacao, a partir dos 1000 m de

distancia em relacdo ao ponto um (Figura 11). A matéria organica intensamente
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consumida nas zonas anteriores, jA se encontrava bem estabilizada, ou seja,
transformada em compostos inertes. Isto implica reduzido consumo de oxigénio, por
meio da respiracdo bacteriana. Nesta etapa, a quantidade de oxigénio incorporado
por reaeracdo atmosférica € maior que o consumo de oxigénio dissolvido para
estabilizacdo da matéria organica.

Outros fatores, como as concentracdes de alguns elementos quimicos nas
aguas, também podem ter influenciado a variacdo nos valores da DBO. Mittal e
Ratra (2000), objetivando estudar a influéncia da concentracdo de elementos
quimicos na concentracdo de DBO, observaram que o aumento de 0,1 a 100 mg L™
da concentracdo de niquel, proporcionou um aumento da DBO de 3,70 a 114%,
respectivamente. Os autores constataram também que, com o aumento de 0,1 a 0,5
mg L™ nas concentracdes de zinco, houve aumento da DBO, corroborando com a
correlagcdo positiva (r = 0,44; p<0,01), encontrada no presente trabalho entre os
valores de zinco e DBO.

Lamparelli (2004), comparando dados de rios e reservatorios no Estado de S&o
Paulo, verificou valores médios da demanda bioquimica de oxigénio de 4,8 mg L™
em rios e 3,8 mg L * em reservatérios. O autor associou 0s menores valores em
reservatorios a maior biomassa algal nestes que, com a fotossintese, libera oxigénio,
o qual proporciona a oxidacdo da matéria organica e, consequentemente,
decréscimo na DBO. Os valores de DBO encontrados por Lamparelli (2004), tanto
para reservatérios como para rios, foram menores que 0s obtidos no presente
trabalho, indicando que ha menor quantidade de matéria organica presente nestes

ambientes, quando comparados ao rio Turvo Sujo.

4.2.2.2. Potencial hidrogenidnico

Na Figura 12 sdo apresentados os valores do potencial hidrogenidnico,
observados e estimados por meio de equacao ajustada em funcdo das diferentes
vazdes no rio Turvo Sujo, nas diferentes épocas avaliadas. Nota-se que, na época
da primavera, caracterizada pela menor vazéo (1,32 m® s?), o pH da agua foi mais
alto, enquanto no outono, época em que ocorreu a maior vazao, foi menor. Este fato
pode ser devido a caracteristica basica dos despejos lan¢gados no rio Turvo Sujo e a
concentragéo destes, devido a diminuicdo da vazdo. Bambic et al. (2006), estudando
rios de Serra Nevada, na Califérnia, verificaram decréscimo no pH com o aumento

na vazao, assim como observado no presente trabalho.
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Figura 12. Valores observados e estimados do potencial hidrogeniénico (pH) em

funcdo da vazéo (Q) no rio Turvo Sujo.

Fritzsons et al. (2003), analisando dados de qualidade de &agua da bacia
hidrografica do Alto Capivari, observaram que quanto maior a vazdo mais elevado
era o pH, ao contrario dos resultados obtidos no presente trabalho. Entretanto,
segundo esses autores, € dificil estabelecer uma explicacdo imediata para este
padrdo de comportamento, pois, 0 pH constitui um dos parametros ambientais mais
dificeis de serem interpretados, pois, € influenciado por inUmeros fatores, tais como
sélidos, gases dissolvidos, dureza, alcalinidade, temperatura e fatores biéticos.

Acredita-se que, com a diminuicdo na vazao, haja concentracdo de céations de
reacao basica, como o sodio, potassio, céalcio e magnésio, contribuindo, desta forma,
para o aumento do pH na agua.

Considerando todas as épocas do ano, houve alta correlacdo positiva do pH
com a concentracdo de nitrato (r = 0,75; p<0,01), indicando que o aumento nas
concentracbes de nitrato pode estar ligado ao aumento do pH, pois, o0s
microrganismos responsaveis pela nitrificagcdo sdo mais sensiveis em menores
valores de pH.

Na Figura 13, sdo apresentados os valores do potencial hidrogenibnico,
observados e estimados por meio de equacdes ajustadas em funcédo de diferentes
distancias, contabilizadas a partir do ponto 1. De acordo com a Figura 13, o
comportamento dos valores de pH, em funcdo da distancia, nas épocas
caracterizadas pelas menores vazées, foi semelhante, mas na época cuja vazao foi

de 1,32 m?3 s'l, 0s valores foram maiores.
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Na época cuja vazdo foi de 2,31 m*® s*, o pH diminuiu até & distancia de

3000 m aproximadamente e, em seguida, comecou a aumentar. Entretanto, na

época em que a vazao foi maior (3,55 m®s™), o pH aumentou durante todo o trecho.

Vazdo = 1,32 m® s (novembro/2007)
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Figura 13. Valores observados e estimados do potencial hidrogeniénico (pH), em

funcéo da distancia em relacdo ao ponto inicial de coleta de agua (DIST),

em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

Durante o periodo de estiagem, Jordao et al. (2007) observaram concentracdes

de pH de 4,3 a 6,2 ao longo do ribeirdo S&o Bartolomeu e de 6,2 e 6,0 no rio Turvo

sujo antes e ap0s o0 encontro deste com o ribeirdo S&do Bartolomeu, respectivamente.

Santos (2001), no inverno de 2001, encontrou valores de 7,78 e 7,3 no

encontro do ribeirdo Sao Bartolomeu com o rio Turvo Sujo, sendo estes valores
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préximos aos encontrados no presente trabalho, na época de primavera (vazao =
1,32 m*s™).

Jordéao et al. (2007), no periodo seco, constataram valores relativamente baixos
de pH (5,7), em &guas nado contaminadas, na primavera, em rio localizado em
Araponga-MG, o que ocorreu provavelmente devido a presenca de solos &cidos
(oxisolos) na regido. Valores de pH de 7,3 a 9,3 foram observados nas aguas do
ribeirdo Ipanema, em Ipatinga-MG, o que pode ser devido a regido industrializada do
Vale do Aco (Jordao et al., 1999). Esses resultados indicam a influéncia da geologia
e da ocupagédo da area nos valores de pH.

Cidu e Biddau (2007) estudando alguns rios em Sardina, na area mediterranea
da Italia, constataram que os valores de pH variaram de prOximos a neutro a
ligeiramente alcalino (7,1 a 8,3). Segundo os autores, as variagbes sazonais nao
influenciaram os valores de pH, ao contrario do que se constatou no presente
trabalho.

Os valores de pH, observados no presente estudo, estdo na faixa de valores
estabelecidos na Resolugcdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005) para rios de classe 1, 2
e 3 (pH de 6,0 a 9,0).

4.2.2.3. Condutividade elétrica

Na Figura 14, sdo apresentados os valores da condutividade elétrica,
observados e estimados por meio de equacao ajustada em funcdo das diferentes
vazdes no rio Turvo Sujo. Nota-se que, na época correspondente a menor vazao
(1,32 m® s, a condutividade elétrica foi maior, enquanto na época correspondente
a maior vazao (3,55 m* s) esta foi menor. Isto confirma os resultados relacionados
ao pH, quando se associou 0 aumento deste ao aumento na concentracdo de
cations de reacao basica e, neste caso, também responsaveis pelo aumento no
valor da condutividade elétrica.

Cidu e Biddau (2007), assim como observado no presente trabalho,
constataram diminuicdo da condutividade elétrica com o aumento da vazao, em rios
localizados em Sardina, na area mediterrénea da Itélia. Esses autores encontraram
alta correlacéo entre os valores de nitrato e condutividade elétrica (r = 0,82; p<0,01),

as quais foram semelhantes as encontradas no presente trabalho (r = 0,79; p<0,01).
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Figura 14. Valores observados e estimados da condutividade elétrica (CE), em
funcdo da vazao (Q), no rio Turvo Sujo.

Vanzela (2004) observou que a variagdo temporal da condutividade elétrica
(valores de 89 a 961 uS cm™), em rios da microbacia do cérrego trés barras-SP, foi
inversamente proporcional a quantidade de chuva acumulada entre os intervalos de
avaliacdo. Segundo o autor, este comportamento decorre da redugcao do volume de
agua do cérrego, com consequente aumento da concentracdo de sais dissolvidos e
da condutividade elétrica.

Na Figura 15, estdo apresentados os valores da condutividade elétrica
observados e estimados por meio de equacdes ajustadas em fungao de diferentes
distancias contabilizadas a partir do ponto 1. De acordo com a Figura 15, nota-se
que, na época cuja vazdo foi de 1,32 m® s*, os valores de condutividade elétrica
diminuiram até aproximadamente os 2000 m de distdncia e, em seguida,
aumentaram, sendo que, nesta época, foram constatados maiores valores de
condutividade elétrica. Na época cuja vazdo foi de 2,18 m*® s, houve tendéncia do
aumento da condutividade elétrica com o aumento da distancia.

Os comportamentos dos valores de condutividade elétrica, nas épocas
correspondentes as maiores vazdes (2,31 e 3,55 m® s?), apresentaram a mesma
tendéncia, com aumento até, aproximadamente 1000 m de distancia, seguido de
decréscimo nas distancias superiores. Este decréscimo foi de maior magnitude na
época em que a vazdo foi de 3,55 m* s, porém os valores de condutividade elétrica,

na época cuja vazao foi de 2,31 m* s, foram maiores.
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A velocidade da 4gua e os valores de condutividade elétrica apresentaram alta

correlacdo negativa (r = -0,82; p<0,01), pois, a velocidade esta diretamente

relacionada a vazao e esta inversamente relacionada a condutividade elétrica.

Vazdo = 1,32 m® s (novembro/2007)
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15. Valores observados e estimados da condutividade elétrica (CE), em

funcéo da distancia em relacdo ao ponto inicial de coleta de agua (DIST),

em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

Jorddo et al. (2007), no periodo de estiagem, encontraram valores de

condutividade elétrica de 144 e 128 uS cm™, em dois pontos de amostragem do

ribeirdo Sdo Bartolomeu e valores de 15 e 10 pS cm™, respectivamente, antes e

apos o encontro do rio Turvo sujo com o ribeirdo S&o Bartolomeu. Os autores

constataram que o ribeirdo S&o Bartolomeu ndo contribuiu para elevacdo da

81



condutividade elétrica no rio Turvo Sujo no ponto amostrado, o que, segundo eles,
foi devido ao efeito diluidor (maior volume de agua neste corpo hidrico). Os valores
encontrados por esses autores foram muito inferiores aos encontrados no presente
trabalho, no periodo de estiagem (outono e inverno) (Figura 15).

Condutividade elétrica superior a 400 pS cm™ foi observada por Pereira (2000)
em agua de rio que passa proximo a estacdo de beneficiamento de caulim, em
Vermelho Novo-MG. Valores de condutividade entre 199 e 909 pS cm™ foram
constatados por Pires (2000), nas aguas do ribeirdo Timotinho, que passa pela
regido industrializada de Minas Gerais, sendo esses valores superiores aos
encontrados no presente trabalho.

Lamparelli (2004), analisando dados de qualidade de agua no Estado de S&o
Paulo, encontrou valores médios de condutividade elétrica de 92 pS cm™ em rios e
de 117 pS cm™ em reservatérios, sendo esses valores préximos aos encontrados no

presente trabalho.
4.2.2.4. Nitrogénio
4.2.2.4.1. Nitrogénio total

Devido & grande variacdo nos valores de nitrogénio total, ndo foi possivel o
ajuste de equacdes para predicdo desta variavel. Na Tabela 17, sdo apresentados
os valores do nitrogénio total na agua, nas diferentes épocas e pontos avaliados.

Na Tabela 17, observa-se, que os valores de nitrogénio total variaram de 1,82 a
4,56 mg L™, nos diferentes pontos e épocas de avaliagdo. Com relacdo & média dos
pontos, nas diferentes épocas, foi observado que a maior concentracdo de
nitrogénio foi encontrada no inverno (vazédo = 2,18 m® s™), seguida da concentracdo
observada no outono (vazéo = 3,55 m* s™) e primavera (vazdo = 1,32 m® s™) sendo
a menor concentragéo constatada no veréo (vazéao = 2,31 m® s?).

As maiores concentracbes de nitrogénio durante o inverno podem ser
explicadas em razdo da menor diluicdo, ocasionada pela baixa vazéo do rio Turvo
Sujo. Embora no periodo do outono tenha ocorrido maiores valores de vazao, este €
caracterizado pela queda de folhas e frutos que, consequentemente, causa O

enriqguecimento das aguas com nitrogénio.
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Tabela 17. Valores de vazdo, médias e desvios-padrdo da concentracdo de

nitrogénio total no rio Turvo Sujo, em diferentes épocas e pontos

avaliados
Epoca Vizio Nitrogénio total (mg L™)?
(m*s7)
Ponto 1 Ponto 2 Ponto 3 Ponto 4 Ponto 5 Média

Primavera 1,32 3,29+0,20 2,93+0,20 3,41+0,20 4,35+0,41 3,53+0,35 3,50%+0,54

Inverno 2,18 4,23+0,35 4,470,220 3,88*+0,35 3,96+0,48 3,46+0,06 4,00t0,45

Veréo 231 182+0,10 241+0,10 247+0,00 2,59+0,10 2,35+0,10 2,33%+0,28

Outono 355 3,71+021 4,20+042 456+0,42 3,34+0,21 3,59+0,37 3,88+0,54

@ Média das trés repeticdes £ desvio padrdo

Rocha e Thomaz (2004), visando avaliar a variacdo sazonal de variaveis
limnoldgicas do alto rio Parana, entre os meses de marco de 2000 e marco de 2001,
encontraram maiores concentracdes de nitrogénio total, na época do inverno, na
lagoa Cardo e no rio Baia. Lamparelli (2004) verificou que, para as concentracdes
médias de nitrogénio total em rios do Estado de S&o Paulo, ndo houve diferenca
entre os periodos secos e chuvosos.

Jordéo et al. (2007) encontraram valores de nitrogénio total de 51,00 e 49,00
mg L™ em dois pontos de amostragem, localizados no ribeirdo S&o Bartolomeu e
valores de 9,95 e 14,00 mg L™ antes apds o encontro do rio Turvo sujo com o
ribeirdo S&o Bartolomeu, respectivamente. Os autores constataram que o ribeirdo
S&o Bartolomeu contribuiu para elevacdo da concentracdo de nitrogénio total no rio
Turvo Sujo. Os valores de nitrogénio total, encontrados por Jordao et al. (2007),

foram superiores aos constatados no presente trabalho.

4.2.2.4.2. Nitrato

Na Figura 16, sao apresentados os valores das concentragcdes de nitrato,
estimadas por meio de equacgéo ajustada em funcdo do potencial hidrogenibénico e
da temperatura da agua no rio Turvo Sujo. Conforme se observa na Figura 16, o
aumento do pH e da temperatura ocasionam 0 aumento nas concentracdes de
nitrato.

Camargo e Alonso (2006) relatam que 0s processos microbiolégicos para
ciclagem de nutrientes e funcionamento de ecossistemas estdo, diretamente,

associados aos valores de pH. Rudd et al. (1988) descreveram que 0s processos de
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amonificacéo e nitrificagdo cessaram, quando os valores de pH estavam abaixo de
5,6, sendo que a desnitrificacdo foi estimulada em experimentos em lagos
canadenses, experimentalmente, acidificados. Segundo Serrano (1997), o aumento

na temperatura, até certo ponto, acelera as rea¢gfes quimicas e o metabolismo dos
microrganismos.

N
NO3™ =-7,31983 + 0,269266 **TEMP +
0,335520 * pH

R2 = 0,70
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Figura 16. Estimativas da concentragdo de nitrato (NOs3), em funcdo do potencial

hidrogenibnico (pH) e da temperatura (TEMP), no rio Turvo Sujo.

Na Figura 17, sao apresentados os valores das concentragdes de nitrato,
estimadas por meio de equagfes ajustadas em fung¢do do oxigénio dissolvido e das
diferentes distancias, contabilizadas a partir do ponto 1. Conforme se observa na
Figura 17, nas épocas em que as vazdes foram de 1,32; 2,18 e 2,31 m* s}, houve
aumento nas concentracbes de nitrato com o0 aumento nas concentracdes de
oxigénio dissolvido, enquanto na épocas em que a vazdo foi de 3,55 m® s houve
comportamento contrario.

Em relacéo a variacdo de nitrato com a distancia, observa-se que, nas épocas
em que as vazdes foram de 2,18 e 2,31 m® s, houve aumento nas concentracdes

de nitrato com a distédncia em relacdo ao ponto 1. Entretanto, nas épocas em que as

vazdes foram de 1,32 e 3,55 m*® s, houve ligeiro decréscimo nas concentracées
deste elemento com o aumento da distancia.

Amostras de agua bruta do ribeirdo S&o Bartolomeu, no ponto de captagcédo da

estacdo de tratamento de agua, localizada na Universidade Federal de Vigosa-MG,
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foram analisadas pela FUNASA (2001), sendo encontrada concentracao de nitrato

de 0,9 mg L™ Entre dezembro de 1997 e setembro de 1998, Souza (1999)
encontrou concentracdo média de 0,53 mg L™ de nitrato, em amostras de agua

coletadas no mesmo local.
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Figura 17. Estimativas da concentracdo de nitrato (NO3), em funcdo do oxigénio

dissolvido (OD) e da distancia em relagdo ao ponto inicial de coleta de

agua (DIST), em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

Segundo Pires (2000), amostras de agua do ribeirdo S&o Timotinho-MG,

coletadas nas proximidades de uma siderdrgica, apresentaram mais altas

concentracfes de nitrato a jusante do que a montante do sitio de descargas dessa
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induUstria. Tais resultados foram justificados pela emissdo de residuos de banho
guimico, utilizado no processo de decapagem do aco.

Em reservatorios de Minas Gerais, ocorreram as seguintes concentracdes de
nitrato: 0,006 a 0,031 mg L™ em Porto Colémbia, 0,003 a 0,037 mg L™ em Itumbiara,
0,007 a 0,028 mg L™*em Marimbondo e 0,002 a 0,028 mg L™ em Furnas (S& Junior,
1997), valores estes menores que os encontrados no presente trabalho.

Jordao et al. (2007), durante o periodo de estiagem, encontraram valores de
nitrato de 4,86 e 3,54 mg L™* em dois pontos de amostragem do ribeirdo S&o
Bartolomeu e valores de 2,95 e 1,35 mg L™ em dois pontos de coleta no rio Turvo,
Sujo constatando, desta forma, que o ribeirdo Sao Bartolomeu n&o contribuiu para
elevacdo na concentracdo deste elemento no rio Turvo Sujo. Os resultados
encontrados por esse autor, para o rio Turvo Sujo, foram proximos aos encontrados
no presente trabalho.

Samecka-Cymerman e Kempers (2007), estudando a variacdo de nitrato nos
rios Olobok e Pilawa no sul da Poldnia, encontraram, respectivamente, valores de
9,8 mg L' e 56 mg L, sendo esses superiores aos encontrados no presente
trabalho, o que é, provavelmente, devido as diferentes caracteristicas locais nesses
ambientes.

Foram constatadas correlagbes positivas entre o nitrato e pH (r = 0,75; p<0,01)
e entre o nitrato e a condutividade elétrica (r = 0,79; p<0,01). Felipe-Sotelo (2006),
em trabalho nos rios Mero e Mendo, em Coruia, constataram correlagdes positivas
entre valores de nitrato e pH (r = 0,55; p<0,01) e nitrato e condutividade elétrica (r =
0,82; p<0,01), o que corrobora com os resultados do presente trabalho. A presenca
de nitrato em solucéo é fator que contribui para a elevacao no valor da condutividade
elétrica na agua.

Sigleo e Frick (2007), com o objetivo de quantificar a concentragdo de
nutrientes dissolvidos em trés estacbes do rio Yaquina em Oregon, observaram
menores concentracdes de nitrato nas épocas em que as vazdes foram menores
(durante setembro e outubro). Esses autores constataram que as concentragdes de
nitrato foram maiores no primeiro escoamento superficial, ocorrido logo apés o
periodo de seca e observaram reducdo nas concentracdes de nitrato, ao final da
primavera e verdo, sugerindo sua utilizacdo biologica antes que as concentragdes

deste elemento fossem reduzidas no inicio do outono.
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No presente estudo, as concentragdes de nitrato encontradas no rio Turvo Sujo
ficaram muito abaixo do valor maximo estabelecido na Resolugéo n.° 357 (Brasil,
2005), que é de 10 mg L™ para aguas de classe 1, 2 e 3.

4.2.2.4.3. Amonio

Na Figura 18, sdo apresentados os valores das concentracbes de amonio,
estimadas por meio de equacéo ajustada em funcdo da vazao e da temperatura no
rio Turvo Sujo. Conforme se observa, a equagdo para todas as épocas estudadas
nao se ajustou apenas em funcdo da vazao, indicando, portanto, que outros fatores
sdo responsaveis pelo fenbmeno, neste caso, a temperatura. Na Figura 18, que
contempla a equacdo ajustada para as concentracbes de amobnio em todas as
épocas, pode-se observa-se tanto o aumento desta variavel com a diminuicdo da

temperatura quanto sua diminuicdo com a diminuicao da vazao.

N
NH 4" = 47,3482 —12,9747 **Q — 2,7511 **TEMP +
0,585026 **QTEMP

-1y

Amonio (mg L

Vars
%30 (5,3

.1)

Figura 18. Estimativas da concentracdo de amonio (NH,;") em funcéo da vazéo (Q) e
da temperatura (TEMP), no rio Turvo Sujo.

Brilly e Vidmar (2006), em estudo realizado na bacia de Glinsica, na parte
central da Eslovénia, observaram que, devido ao frio, as concentragbes de amonio
foram treze vezes menores que no verdo. Os autores explicam que esta diferenga
pode ser atribuida a diminuicdo da atividade biolégica no inverno. Esses resultados
sdo contrarios aos obtidos no presente trabalho, em que se observou a ocorréncia

de aumento nas concentragcdes de amonio com a diminuicdo da temperatura, o que
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pode ter ocorrido, pois, em temperaturas menores ha diminuicdo da atividade dos
microrganismos e, consequentemente, a transformacdo de aménio em nitrato €
diminuida, favorecendo, desta forma, o0 aumento da concentragdo de amonio.

Houve correlacdo negativa entre os valores de amoénio e nitrato (r = -0,48;
p<0,01), o que ocorre devido a transformacdo do nitrogénio na forma de aménio
para a forma de nitrato; portanto, o aumento na concentracdo de nitrato implica
diminuic&o nas concentracdes de amonio.

Na Figura 19, sdo apresentados os valores das concentracdes de amonio,
observadas e estimadas por meio de equacodes, ajustadas em funcao das diferentes
distancias contabilizadas a partir do ponto 1. De acordo com 0 que esta apresentado
na Figura 19, observa-se grande variacdo nas concentracdes de amonio, nos
diferentes pontos e épocas avaliadas.

Na época cuja vazdo foi de 1,32 m® s (Figura 19), observa-se que a
concentracdo de amoénio aumentou até aproximadamente os 700 m, em seguida
decresceu até aproximadamente 2000 m e, logo depois, aumentou até o ultimo
ponto. No inverno (vazdo = 2,18 m® s?), nota-se ocorréncia de aumento nas
concentragfes de amoénio até aproximadamente os 4000 m, seguido de decréscimo
enquanto no verdo (vazdo = 2,31 m*® s™), houve decréscimo na concentracdo de
amonio nos primeiros 1000 m, seguido de estabilizacdo destas concentracdes e, em
seguida, houve decréscimo a partir dos 4000. No outono (vazdo = 3,55 m® s%),
houve aumento nas concentracdes de amoénio até aproximadamente os 2000 m,
seguindo-se decréscimo até o ultimo ponto avaliado.

O aumento nas concentracdes de amonio indicam que uma fonte de poluicéo
recente esta atingindo o rio. Neste caso, pode ser os esgotos lancados ao ribeirdo
S&o Bartolomeu, que estdo se misturando as aguas do rio Turvo Sujo ou alguma
outra fonte de poluicdo como, por exemplo, fertilizantes e, ou dejetos de animais.
Brilly e Vidmar (2006) verificaram que a variacdo nas concentragdes de nitrato e
amonio ndo foram influenciadas pelo escoamento superficial, sendo as diferencas
dessas concentracgdes atribuidas aos despejos de esgoto urbano.

Na época caracterizada por maior vazao (3,55 m*>s™), a qual apresentou maior
velocidade média (0,57 m s™), provavelmente a mistura das a&guas do ribeirdo S&o
Bartolomeu com as do rio Turvo sujo ocorreu mais rapidamente, pois, as
concentragbes de amoénio aumentaram até 2000 m de distancia, tendendo a se

transformar em nitrato a partir deste ponto.
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Vazdo = 1,32 m® s (novembro/2007) Vazdo = 2,18 m® s (agosto/2007)
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Figura 19. Valores observados e estimados da concentracdo de amonio (NH;") em
funcéo da distancia em relagdo ao ponto inicial de coleta de agua (DIST),

em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

Sigleo e Frick (2007), objetivando quantificar a concentracdo de nutrientes
dissolvidos em trés estacfes do rio Yaquina, em Oregon, no periodo de 1991 a
2001, encontraram valores de aménio que variarando de 0,0008 a 0,08 mg L™, com
maiores valores ocorrendo durante as tempestades de inverno ou no final do verao,
sugerindo que este ion foi carreado para o rio, devido as precipitagdes.

Colbert e McManus (2003) relatam que proximo a baia de Tillamook, em
Oregon, as concentragcdes de amdnio nao variaram com a época, mas houve um

pico durante o verdo (acima de 0,0062 mg L™), sugerindo que a remineralizacdo
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bentdnica da matéria organica fosse a fonte de aménio nesse periodo. Sigleo e Frick
(2007) também relataram que a remineralizacdo bentbnica da matéria organica foi
importante fonte de amonio do rio Yaquina, em Oregon.

4.2.2.5. Fésforo

4.2.25.1. Fosforo total

Na Figura 20, sdo apresentados os valores das concentracdes de fosforo total,
observados e estimados por meio de equacdes ajustadas em funcéo das diferentes
distancias, contabilizadas a partir do ponto 1. Nao foi possivel estabelecer, para o
fosforo total, uma equacédo geral que relacionasse os valores deste a vazao.

Na Figura 20, nota-se que, na época de ocorréncia da menor vazao
(1,32 m*® s, caracterizada também pela menor velocidade média da agua (0,33 m
s™1), os valores de fésforo total aumentaram aproximadamente até os 4500 m e, em
seguida, comecaram a decrescer. Esse aumento nesta grande distancia pode ser
devido a mistura das aguas do rio Turvo Sujo com as do ribeirdo Sdo Bartolomeu ter
ocorrido mais lentamente, devido a baixa velocidade da agua, e, ou devido a
disponibilizagéo do fésforo do lodo de fundo contido no rio e langamentos dispersos.

Segundo Prada e Oliveira (2006), os sedimentos em corpos hidricos tém papel
fundamental na ciclagem interna de nutrientes, pois, a carga interna dos nutrientes
proveniente desses sedimentos pode ser da mesma ordem de magnitude ou até
mesmo maior que aquela advinda das entradas externas. Desta forma, as variagdes
nas concentracbes de fosforo no presente trabalho podem estar relacionadas a
ressuspensao do sedimento de fundo do rio Turvo Sujo.

No inverno (vazdo = 2,18 m® s), houve aumento nas concentracdes de fosforo
até aproximadamente 1000 m e este decresceu apés este ponto, sendo a velocidade
média nesta época de 0,47 m s, ou seja, a segunda maior velocidade entre todas
as épocas avaliadas.

No outono (vaz&o = 3,55 m* s™), o comportamento do fenémeno foi semelhante
ao da época de inverno. Entretanto, 0 aumento até os primeiros 1000 m ocorreu de
forma mais acentuada, o que pode ter sido ocasionado pela ressuspenséo de lodo
de fundo ou em decorréncia do maior aporte de material organico e solo para as

aguas do rio Turvo Sujo. Em seguida, houve decréscimo deste elemento, o que

90



pode ter sido devido a utilizagho do mesmo no metabolismo microbiano,

sedimentacao e outros.

Fosforo total (ug L'l)

Fosforo total (ug L'1)
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Figura 20. Valores observados e estimados da concentracdo de fésforo total (PT) em

funcéo da distancia em relagdo ao ponto inicial de coleta de agua (DIST),

em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

No verdo (vazdo = 2,31 m® s%), houve diminuicdo na concentracdo de fosforo

até aproximadamente 1500 m e, em seguida, aumento no valor desta concentracao.

Segundo Boers et al. (1998), foi demonstrado que a contribui¢cdo interna, isto é,

a liberacdo do fésforo do sedimento para a coluna de agua pode contribuir em igual

intensidade, ou mesmo exceder a contribuicAo externa de fésforo para a

permanéncia do nivel de eutrofizacdo. Portanto, esta liberacdo do fésforo a partir do
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sedimento pode postergar a recuperacdo de lagos, mesmo quando sédo tomadas
medidas para reduzir o aporte de nutrientes. Segundo Lennox (1984), foi necessario
um longo periodo de tempo para que o lago Ennel, localizado na Irlanda, se
recuperasse, devido ao fenbmeno de transporte do fésforo do sedimento para o
meio aquatico, mesmo apds o controle do aporte de carga para o lago.

Jordao et al. (2007) encontraram valores de fésforo total de 3000 e 2170 pg L™
em dois pontos de amostragem do ribeirdo S&o Bartolomeu e valores de 137 e 1279
ug Lt antes e ap6s o encontro do rio Turvo sujo com o ribeirdo S&o Bartolomeu,
respectivamente, sendo o valor encontrado para o rio Turvo sujo (ap0s o0 encontro
com o ribeirdo) maior que os valores encontrados no presente trabalho. Esses
autores constataram que a concentracdo de fosforo nove vezes maior, nas aguas
coletadas apds o encontro do rio Turvo sujo com o ribeirdo Sao Bartolomeu, indicou
gue o ribeirdo contribuiu para o aumento do grau de poluigdo no rio Turvo Sujo. Os
altos valores de fésforo, encontrados no ribeirdo Sao Bartolomeu, séo justificados
pelas elevadas cargas de esgoto domeéstico que o ribeirdo recebe e despejos
provenientes de atividades agricolas desenvolvidas as margens deste.

Stacciarini (2002), visando a avaliacdo da qualidade dos recursos hidricos em
Paulinia-SP, observou que, na maioria dos pontos estudados, as concentracdes de
fosforo foram maiores na época de estiagem. O mesmo comportamento foi relatado
por Cruz (2003) para o rio Uberaba. No presente trabalho, o comportamento do
fésforo ndo foi semelhante ao observado por Stacciarini (2002) e Cruz (2003), pois,
provavelmente, a influéncia antropica sobrepbs-se ao padrdo sazonal de
comportamento esperado para este elemento.

Devlin e Brodie (2005) constataram que a poluigcdo por fésforo, em algumas
zonas costeiras da Australia, foi dominada por descargas associadas ao
desenvolvimento da agricultura de bacias adjacentes.

Lamparelli (2004) verificou que as concentragcbes médias dos nutrientes,
sobretudo o fésforo total, foram mais elevadas em ambientes léticos (193 pg L™) que
em ambientes lénticos (0,075 pg L ™). No ano 2000, esse autor verificou que, dentre
todos os valores das concentracoes de fosforo total obtidos pela rede de
monitoramento do Estado de S&o Paulo, 85,9% superaram o valor estabelecido na
Resolucdo CONAMA n.° 20 de 1986 (Brasil, 1986) e relatou que nao houve
diferenca entre as concentracbes deste elemento em periodos secos e chuvosos,
para ambientes I6ticos. O autor destaca que € importante considerar que a analise

de fosforo total leva em consideracado também o fésforo presente na biomassa algal
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e que, mesmo assim, as concentracdes deste elemento em ambientes I6ticos foram
superiores.

No presente estudo, as concentracdes de fésforo total nas aguas do rio Turvo
Sujo ultrapassaram, em todos 0s pontos e épocas avaliadas, o limite maximo
estabelecido pela Resolugcdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005) para aguas de classe 1
e 2, que é de 100 pg L™ e, com excecdo do ponto 1, nas épocas cujas vazdes foram
de 1,32 e 3,55 m® s, e do ponto 3, na época cuja vazao foi de 2,31 m® s, todos os
outros resultados ultrapassaram o limite maximo estabelecido na Resolugéo
CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005) para aguas de classe 3, que é de 150 pg L™.

4.2.2.5.2. Fosforo total dissolvido

Na Figura 21, estdo apresentados os valores das concentracdes de fosforo
total dissolvido, observados e estimados por meio de equacdes ajustadas em funcéo
das diferentes distancias, contabilizadas a partir do ponto 1. Nao foi possivel
estabelecer uma equacdo geral, que relacionasse os valores do fosforo total
dissolvido a vazéao.

Nas épocas de primavera, inverno e outono, com vazdes de 1,32; 2,18 e 3,55
m® s, respectivamente, o comportamento na tendéncia das concentracées fésforo
total dissolvido (Figura 21) foi semelhante ao do fosforo total (Figura 20). Houve
pequena diferenca no veréo (vazédo de 2,31 m® s™).

Na Figura 21, pode-se notar que na primavera (vazdo = 1,32 m® s™), época
caracterizada também pela menor velocidade média da agua (0,33m s™), os valores
de fésforo total dissolvido aumentaram aproximadamente até 4000 m e, em seguida,
comecaram a decrescer. Este aumento nessa grande distancia ocorreu,
provavelmente devido a mistura das aguas do rio Turvo Sujo com as aguas do
ribeirdo S&o Bartolomeu se processar mais lentamente, em virtude da baixa
velocidade e, ou contribuicédo do fosforo pela ressuspensao do lodo de fundo.

Durante o inverno (vazéo = 2,18 m*® s), houve aumento nas concentracOes de
fosforo total dissolvido até aproximadamente os 1000 m, sendo que este decresceu
a partir desta distancia, sendo a velocidade média neste trecho de 0,47 m s™, ou
seja, a segunda maior velocidade da agua no rio, nos periodos avaliados. No
outono, época correspondente a maior vazdo (3,55 m® s?), as variacbes nas

concentragdes do fosforo total dissolvido foram semelhantes a época de inverno.
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No verdo (vazdo = 2,31 m*®s™), houve diminuicdo nas concentracdes de fésforo
total dissolvido até 200 m aproximadamente, seguindo-se de estabilidade até os
4000 m e posterior decréscimo.
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Figura 21. Valores observados e estimados da concentragdo de fosforo total
dissolvido (PTD) em funcéo da distancia em relagcdo ao ponto inicial de

coleta de agua (DIST), em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

A maior concentragdo meédia de fosforo total dissolvido foi constatada na
primavera, época em que o rio estava com a menor vazao (1,32 m® s). As menores
concentragdes foram encontradas nas épocas de verdo e outono, em que as vazoes
foram 2,31 e 3,55 m® s?, respectivamente. Os maiores valores de fésforo total

dissolvido nas menores vazdes se deve a maior concentracdo deste elemento na
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agua, devido a diminui¢cdo do volume desta durante esse periodo, pois, 0 aumento
desse volume tem efeito diluidor.

Sallanco e Sarpola (2007), avaliando as concentracbes de fosforo total
dissolvido em esgoto municipal, constataram que, inicialmente, a concentracao foi
de 34 % do fésforo total e que a dissolugéo do fésforo foi mais rapida nos primeiros
dez dias, quando os niveis de fosforo dissolvido aumentaram 1% ao dia,
aproximadamente.

Rocha e Martin (2005), avaliando a influéncia do Ndcleo Industrial na qualidade
da agua do corrego Agua da Lavadeira e Rancharia-SP, observaram que os valores
de fésforo dissolvido ficaram entre 190 pg L™ e 12740 pg L™.

Yang et al. (2008) estudando o rio St. Lucie, localizado no sul da Florida,
verificaram concentracées de fosforo total dissolvido variando de 19 a 611 pg L™,
com média de 179 pg L™ e constataram que os valores dessa variavel foram mais
altos no verdo e outono que no inverno e na primavera, contrariamente ao

encontrado no presente trabalho.
4.2.2.5.3. Fésforo inorganico dissolvido

Na Figura 22, sdo apresentados os valores das concentracdes de fosforo
inorganico dissolvido observados e estimados por meio de equagdes ajustadas, em
funcéo das diferentes distancias contabilizadas a partir do ponto 1. N&o foi possivel
estabelecer uma equacao geral, que relacionasse os valores de fésforo inorganico
dissolvido com a vazdo. Nas épocas cujas vazées foram de 1,32 e 3,55 m® s™ nao
houve possibilidade do ajuste de equacdes, que relacionassem o fosforo inorganico
dissolvido com a distancia, pois, nas épocas correspondentes a essas vazles, a
maioria das concentracdes deste elemento foram nulas.

Na primavera (vaz&o = 1,32 m® s™), somente foram constatadas concentracdes
de fosforo inorganico dissolvido nos pontos 1 (1,74 pg L™) e 2 (27 pg L™) enquanto
no outono (vazdo = 3,55 m® s%), foram constatadas concentracbes de fosforo
inorganico dissolvido apenas nos pontos 3 (21,04 ug L™) e 4 (1,54 ug L™).

Nota-se que, no inverno (vazdo = 2,18 m*® s%), a concentracdo de fésforo
inorganico dissolvido variou pouco (Figura 22), enquanto no verdo (vazdo = 2,31 m®
s™1) a concentracéo desta variavel diminui com o aumento da distancia, o que pode
ser devido a sua utilizacdo pelo fitoplancton e zooplancton e a variabilidade

amostral.

95



O aumento na concentracdo de fésforo inorganico dissolvido é devido a
mineralizacdo do material organico em suspensao ou bentbnico; entretanto, este
pode ser removido por absorcao pelas plantas ribeirinhas ou aquaticas e fixado por
microrganismos e particulas de solo, o que pode causar instabilidade nas
concentracOes deste elemento.

Lamparelli (2004) encontrou valores médios de fosforo inorganico dissolvido
de 122 pg L™ e 24 pg L™, respectivamente, para rios e reservatérios da cidade de
Sé&o Paulo, constatando, assim, que os valores de fésforo inorganico dissolvido em
rios sao, significativamente, maiores, em compara¢do aos obtidos em reservatorios.
O autor observou que as concentracbes de fosforo inorganico dissolvido sé&o
maiores durante o periodo de estiagem, tanto em rios como em reservatorios,
corroborando com os dados obtidos em relagéo a época de inverno, em que a vazao

foi de 2,18 m®s™.
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Figura 22. Valores observados e estimados da concentragdo de fosforo inorganico
dissolvido (PID) em funcéo da distancia em relacdo ao ponto inicial de
coleta de agua (DIST), em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

Segundo Lamparelli (2004), no periodo chuvoso, o fésforo estd concentrado
nas algas e, como a analise de fosforo total ndo diferencia o que esta sob forma
particulada ou soluvel, somente na analise de fésforo inorgénico dissolvido é
possivel detectar esta diferenca.

O fésforo inorganico dissolvido é a forma mais facilmente assimilavel de

fosforo e a mais rapidamente consumida pelos organismos do fitoplancton e
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macrofitas. Por este motivo, esta forma de fosforo é relatada, pela maioria dos

autores, como o nutriente limitante a eutrofizag&o.

4.2.25.4. F6sforo total no residuo

Devido a grande variagdo de valores do fosforo total no residuo, ndo foi
possivel 0 ajuste de equacdes de regressdo desta variavel em funcdo de vazao,
nem em funcdo da distancia em relacdo ao ponto 1. Na Tabela 18, séo
apresentados os valores do fésforo total no residuo, nos diferentes pontos e vazoes.

Observa-se que as maiores médias de fésforo total no residuo foram
constatadas nas épocas de inverno e verao, cujas vazées foram 2,18 e 2,31 m* s},
respectivamente. Como o fosforo total no residuo corresponde a parcela de fosforo
total que néo esta dissolvido no meio, este é oriundo de material particulado, sendo
gue suas altas concentracdes no verdo podem ser resultantes do carreamento de

particulas para o rio, devido ao escoamento superficial.

Tabela 18. Valores de vazdo, médias e desvios-padrdo das concentragfes de

fésforo total no residuo no rio Turvo Sujo

Vazao

Epoca
P (m®s™

Fésforo total no residuo (ug L™)?

Ponto 1 Ponto 2 Ponto 3 Ponto 4 Ponto 5 Média

Primavera 1,32 /56447  1aa8+27 79+72 646+218 866+17,9 759+ 468
Inverno 2,18 1530+ 118 2150+ 141 1866+ 108 1935+32 1692+ 103 1854+ 21,2
Verao 231 g7+60 1248100 590+120 2115+60 2115159 1387 65758

Outono 355  433+789 1821+382 907+102 836+246 1099+144 1019+ 511

#Média das trés repeticdes £ desvio padréo.

As menores concentracdes de fosforo total no residuo foram constatadas nas
épocas de primavera e outono (vazdes de 1,32 e 3,55 m* s}, respectivamente).

Houve correlacdo negativa (r = - 0,54; p<0,01) entre os valores do fosforo total
no residuo e do fésforo organico dissolvido, o que demonstra a ligacado existente
entre as diversas formas de fosforo, com a transformacgéo do fésforo total no residuo
para o foésforo organico dissolvido, embora Santos (2007) tenha constatado
correlacdo positiva entre estas duas variaveis.

Jarvie et al. (2008), avaliando cursos de agua no sudoeste da Inglaterra,

observaram que a concentracdo de fosforo total no residuo parecia estar ligada
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principalmente a dois processos: 1) fluxo do sedimento com sor¢ao e precipitacao de
fosfato e, ou localizado na mobilizagcédo do canal do sedimento, sob baixas condi¢des
de vazao; 2) sedimentos carreados para o rio, durante ocorréncia de eroséo e
escoamento superficial em eventos chuvosos. Os autores constataram que, para
alguns rios, esta variavel aumentou em baixas vazbes, com reducdo na sua
concentracdo em vaz0es intermediarias, mas acréscimos em vazdes mais altas.

Svendson et al. (1995) e Kronvang et al. (1997) demonstraram como a
ressuspensdo do sedimento dos rios durante eventos de precipitacdo é responsavel
pela colocagdo no meio de fosforo total no residuo. Portanto, no presente trabalho, a
variacdo nas concentracdes desta variavel pode ter ocorrido devido a ressuspensao
do sedimento de fundo do rio Turvo Sujo.

Ernstberger et al. (2004), avaliando a variacdo das fracdes de fosforo em rios
escoceses constataram que as concentracdes de fosforo total dissolvido variaram
entre 1 ug L* e 130 pg LY, sendo que, para os rios Ythan e Conon, as
concentracbes desta variavel aumentaram com o0 aumento da vazdo. Um

comportamento contrario foi observado, para os rios Esk Norte e Dee.

4.2.2.5.5 Fésforo organico dissolvido

Na Figura 23, sdo apresentados os valores das concentracdes de fésforo
organico dissolvido, observadas e estimadas por meio de equacdes ajustadas em
funcdo das diferentes distancias, contabilizadas a partir do ponto 1. Para esta
variavel, ndo foi possivel estabelecer uma equacdo geral, que relacionasse 0s
valores de fosforo organico dissolvido a vazao.

Na Figura 23, observa-se que na primavera, época caracterizada por menor
vazdo (1,32 m* s) e velocidade média da agua (0,33 m s™), os valores de fésforo
organico dissolvido aumentaram aproximadamente até os 4000 m e, em seguida,
comecaram a decrescer. Tal aumento nesta grande distancia € devido,
provavelmente, a mistura das aguas do rio Turvo Sujo com as do ribeirdo Sao
Bartolomeu se processar mais lentamente em virtude da baixa velocidade.

No inverno (vazado = 2,18 m® s?), houve aumento nas concentracdes de fosforo
até 1000 m, aproximadamente, sendo que este decresceu apos esse ponto, sendo a
velocidade média da 4gua, no trecho, nesta época, de 0,47 m s, ou seja, a segunda
maior velocidade entre todos os periodos avaliados. No outono, época

correspondente & maior vazdo (3,55 m® s%), houve comportamento do fenémeno
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semelhante a época de inverno, porém o aumento até os primeiros 1000 m ocorreu

de forma mais acentuada, o que é devido, provavelmente, a maior velocidade

verificada nessa época (0,57 m s™), ocasionando rapida mistura das aguas poluidas

do Séo Bartolomeu com as aguas do rio Turvo Sujo e, em seguida, decréscimo

deste devido a utilizacdo do mesmo no metabolismo microbiano, sedimentacdo e

outros.
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Figura 23. Valores observados e estimados da concentracdo de fésforo organico

dissolvido (POD) em funcéo da distancia em relacéo ao ponto inicial de

coleta de agua (DIST), em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

No periodo do verdo (vazdo = 2,31 m?® s?), entretanto, houve diminuicdo na

concentracdo de fosforo até aproximadamente 1500 m e, em seguida aumento
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dessa concentracdo até aproximadamente os 4000 m, seguindo-se tendéncia de
decréscimo. O aumento na concentracdo de fésforo orgénico dissolvido ocorreu,
provavelmente, devido a ressuspenséo do lodo de fundo do rio Turvo Sujo.

Silva et al. (2001), objetivando estudar a dindmica temporal do fésforo orgéanico
dissolvido e avaliar seus principais fatores controladores no rio Paraiba do Sul, em
Campos dos Goytacases, RJ, constataram que o fésforo organico dissolvido variou
de 0,05 a 0,92 pg L™, no periodo entre agosto de 1995 e julho de 1996, sendo os
maiores valores associados as maiores vazdes. Segundo o autor, tal fato pode estar
associado a inundacao parcial de numerosas ilhas fluviais e areas alagaveis e as
praticas agricolas da cultura de cana-de-acucar que, durante o periodo de chuva,
pode transferir compostos de nitrogénio e fosforo para o canal fluvial.

Stutter et al. (2008), estudando a dinamica espacial e temporal de cursos de
adgua no noroeste da Escocia, constataram que, em geral, as concentracbes de
fosforo organico dissolvido foram maiores, quando ocorreram precipitacoes,
especialmente durante o verdo. Observaram, também, que a forma predominante,
dentre as formas de fésforo total, foi proveniente desta variavel em baixas vazdes.

Somente nos Uultimos 15 anos, oceandgrafos demonstraram que o fdsforo
organico dissolvido esta disponivel ao fitoplancton e as bactérias para producéo
primaria (Ormaza-Gonzalez e Statham, 1996; Huang e Hong, 1999; Monaghan e
Ruttenberg, 1999; Kolowith et al., 2002).

Rinker e Powell (2006), estudando a dinamica do fésforo organico dissolvido no
rio Mississipe, localizado nos Estados Unidos da América, constataram que esta
variavel pode ter papel importante no controle da produtividade primaria em
sistemas costeiros. Segundo o0s autores, para todos os locais analisados, as
concentragdes de fosforo organico dissolvido foram mais altas no inicio e diminuiram
com a distancia. Os resultados, obtidos por esses autores, sugerem que o fosforo
organico dissolvido tem um ciclo rapido na pluma e é fonte do fésforo inorganico no
final do verdo, conduzindo a mudancgas sazonais nas relacdes inorganicas entre

nitrogénio e fosforo.

4.2.2.6. Elementos quimicos potencialmente toxicos

As concentragdes de Cu, Mn, Fe, Zn, Cr, Ni, Cd e Pb, nas amostras de aguas

coletadas no rio Turvo Sujo, sdo apresentadas na Tabela 19.
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Néo foram detectadas concentragbes de niquel em nenhum dos pontos e

épocas avaliadas (Tabela 19).

4.2.2.6.1. Cobre

As concentracdes de cobre no rio Turvo Sujo (Tabela 19) apenas foram
detectadas no outono, época em que O rio estava com maior vazdo (3,55 m*® s™).
Resultados semelhantes, em relacdo a maior concentracdo de cobre nas maiores
vazoes, foram relatados por Bambic et al. (2006).

Por ser um micronutriente indispensavel as lavouras, o cobre pode ter sido
carreado para as aguas do rio Turvo Sujo pelo escoamento superficial, ocasionado
pelas precipitacdes.

Segundo Bambic et al.(2006), altos valores de pH, em baixas vazdes do curso
de agua, podem resultar em fixacdo do cobre no sedimento de fundo do rio,
limitando a mobilidade deste. Segundo os autores, a proporc¢do de cobre encontrada
no sedimento de fundo em rios pertencentes a Bacia de Hickley Run, situada em
Sierra Nevada, Califérnia, foi de 10 a 1000 vezes maior que na agua da superficie,
guando o pH eraigual a 6,.

Jord&o et al. (2007) encontraram concentracdes de cobre de 4,8 e 4,2 pg L™
em dois pontos de amostragem, no ribeirdo S&o Bartolomeu e valor menor que o
limite de detecc&o antes do encontro do rio Turvo sujo com o ribeirdo e de 1 pg L™,
apos o encontro dos dois.

Os valores das concentragcdes de cobre, encontrados nas aguas coletadas nos
pontos avaliados, foram menores que os valores estabelecidos na Resolucao
CONAMA n.° 357 para aguas de classe 1, 2 e 3 (Brasil, 2005).
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Tabela 19. Valores de vazao, meédias e desvios-padrao das concentracdes de elementos potencialmente toxicos em amostras de

agua coletadas no rio Turvo Sujo, nas diferentes épocas e pontos avaliados

Elementos potencialmente toxicos®

Vazéo
(m®s™Y) Ponto (Mg LY
Cobre Manganés Ferro Zinco Crbémio Niguel Cédmio Chumbo
1 ND" 53,13+ 9,35 2005,67+ 27,21 ND 29,24+ 4,22 ND 13,01+2,36 24,33+1,49
2 ND 0,04+ 0,07 864,42+ 90,15 ND ND ND 0,01+0,01 0,19+0,33
1,32 3 ND 104,18+ 10,73 1558,17+ 184,64 ND 4,30+0,19 ND 3,75+0,78 10,72+2,02
Primavera 4 ND 114,69+ 14,95 1533,30+ 104,81 ND 4,51+ 0,35 ND 1,31+0,53 4,47+0,32
5 ND 04,79+14,78  2055,22+ 46,00 ND 4,36+ 0,16 ND 0,17+0,13 3,72+041
Média - 73,37+44,7  1603,36+ 453,96 - 8,48+ 11,00 - 3,65+5,12 8,68+8,87
1 ND 108,70+£4,59  1511,50+ 86,03 ND 18,50+ 3,12 ND 0,67+£0,29 12,27+2,25
2 ND 106,50+ 6,54 2222,33+ 138,67 ND 8,00+ 1,00 ND 0,17£0,29 4,17+1,26
2,18 3 ND 85,67+11,81  1788,83%+ 56,19 ND 8,17+ 1,04 ND ND 0,67+0,29
Inverno 4 ND 176,67+ 4,04 3173,17+ 123,36 ND 4,17+1,44 ND 0,17+ 0,29 ND
5 ND 88,67+2,36 1852,00+119,48 ND 1,83+1,26 ND 0,50+ 0,00 ND
Média - 113,65+ 30,59 2109,56 + 605,39 - 8,13+ 6,09 - 0,30+0,31 3,42+4,94
1 ND 122,17+ 11,41 5293,10+£138,37 1,57+0,12 ND ND 0,08+0,14 ND
2 ND 149,57+ 6,07 6465,67 + 207,84 1,83+1,26 ND ND 0,08+0,14 ND
2,31 3 ND 113,80+ 7,81 5123,20+ 335,77 3,33+ 2,08 ND ND ND ND
Verédo 4 ND 92,17+11,27 5430,40%+ 160,44 6,00+ 0,00 ND ND ND ND
5 ND 100,33+6,33  6400,17+126,33  6,17£0,29 ND ND ND ND
Média - 115,61+21,93 5742,51+618,10 3,78+ 2,24 - - 0,03+ 0,08 —
1 1,89+0,14 5,58+ 0,31 3454,17+ 17,29 19,17+1,42 ND ND ND ND
2 2,67+£0,63 4,76+0,26 3000,92+ 70,93  36,17+5,13 ND ND ND ND
3,55 3 0,58+0,52  3,56+0,46 2361,83+217,18 1,75%+0,25 ND ND ND ND
Outono 4 ND 4,45+ 0,68 3297,08+ 124,84 5,75+ 1,52 ND ND ND ND
5 0,92+ 0,38 4,20+ 0,60 2597,08 + 240,52 3,17+ 0,76 ND ND ND ND
Média 1,20+1,03 4,51+0,80 2942,21+ 446,74 13,19+ 13,66 - - - -

@ Média das trés repeticdes = desvio-padrio; ® ND = n&o detectado (valores inferiores ao limite analitico)
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4.2.2.6.2. Manganés

As concentragdes de manganés no rio Turvo Sujo (Tabela 19) foram
detectadas em todas as épocas, em cada um dos pontos avaliados.

As maiores concentracfes de manganés foram encontradas durante o
verao, época em que ocorreram varias precipitacdes, sendo que este elemento
pode ter sido carreado das lavouras por meio do escoamento superficial até as
aguas do rio Turvo Sujo, pois, assim como o0 cobre, o0 manganés é um
micronutriente indispensavel as plantas e, ou pode ter ocorrido devido ao maior
escoamento-base (4guas subterraneas, consideradas mais ricas em Mn?®")
nesta época. Samecka-Cymerman e Kempers (2007) relataram que o
manganés é um elemento tipico em esgotos urbanos e na agricultura (como
um micronutriente em fertilizantes e como agente desinfetante).

No outono (vazdo = 3,55 m*® s™), os valores das concentracdes de
manganés foram menores que em todas as outras épocas, devido a menor
influéncia da contribuicdo do escoamento superficial carreando este elemento.

Variabilidade de precipitacdo e aumento em sua intensidade conduzem
ao aumento da frequéncia de inundacéo (Booij, 2005; Middelkoop et al., 2001).
Estas variacbes podem levar a mudancas no transporte e deposicdo de
sedimentos e contaminantes associados, tais como elementos quimicos
potencialmente toxicos (Thonon et al., 2006).

Houve correlacéo positiva (r = 0,30; p<0,01) entre 0 manganés e o pH, o
gue também foi observado por Felipe-Sotelo (2006), em trabalho nos rios Mero
e Mendo, em Corufia. Segundo o autor, a correlacdo positiva entre o pH e o
manganés € de dificil explicacdo, pois, embora o manganés decres¢ca com o
aumento no pH (Koshikawa et al., 2005), deplecdes de manganés soluvel com
o pH baixo tém sido relatadas em condi¢cfes extremas (Hart et al., 1992) ou
durante a precipitacdo na presenca de altas concentracdes de A" ou SO*
(Rothenhofer et al., 1999).

Samecka-Cymerman e Kempers (2007) constataram nos rios Olobok e
Pilawa, no sul da Polénia, valores de manganés de 88 pg L* e 30 pg L%,
respectivamente, para estes rios. Os valores encontrados para o rio Olobok
estdo proximos a média da concentragdo deste elemento, obtida no presente

trabalho na época de primavera (73,37 ug L™). Elbaz-Poulichet et al. (2005)
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com o objetivo de avaliar fracbes de elementos quimicos nos rios Marne e
Seine, em Paris, encontraram valores de manganés de 3,92 e 6,26 ug L™,
respectivamente. Estes valores sdo inferiores aos encontrados no presente
trabalho nas épocas de primavera, inverno e verao, aproximando-se mais dos
valores encontrados para este elemento no outono.

Considerando as concentracfes médias de manganés, em cada vazao,
observa-se que, nas épocas cujas vazdes foram de 1,32 e 3,55 m® s, as
concentragcOes deste elemento n&o ultrapassaram os valores estabelecidos na
Resolugdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005) para 4guas de classe 1 (100 p L™).
Nas épocas cujas vazdes foram de 2,18 e 2,31 m® s, os valores das médias
das concentracfes de manganés, em cada vazéo, foram superiores ao valor
estabelecido na resolucio CONAMA n.° 357 para aguas de classe 1 e
inferiores ao valores estabelecidos na mesma resolucdo para dguas de classe
3 (500 pg LY

4.2.2.6.3. Ferro

As concentragdes de ferro no rio Turvo Sujo foram detectadas em todas
as épocas (Tabela 19), em cada um dos pontos avaliados.

As maiores concentracdes de ferro ocorreram no verdo, o qual é
caracterizado pelas maiores quantidades de precipitacdes, sendo que este
elemento pode ter alcancado o curso de agua por carreamento de solo
associado ao escoamento superficial, pois, é um importante elemento
constituinte do solo.

Na primavera, época em que ocorreu menor velocidade média das aguas
do rio Turvo Sujo (0,33 m s™), foram encontradas menores concentracées de
ferro. Provavelmente, isto é devido ao menor carreamento de particulas de
solo, ocasionado pelo escoamento superficial.

Samecka-Cymerman e Kempers (2007) estudando os rios Olobok e
Pilawa, no sul da Pol6nia, encontraram valores de ferro de 209 pg L™ e 418,6
ug L™, respectivamente. Furch (1984) encontrou valores de ferro
respectivamente de 178 e 109 ug L™ nos rios Negro e Solimdes, no Amazonas.
As concentracdes de ferro encontradas por esses autores sdo bem menores

gue as encontradas no presente trabalho.
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Jordéao et al. (2007) encontraram concentracdes de ferro de 1800 e 2550
ng L™t em dois pontos de amostragem do ribeirdo S&o Bartolomeu e valores de
551 e 1240 pg L™, respectivamente, antes e apds o encontro do rio Turvo Sujo
com o ribeirdo Sao Bartolomeu, resultados estes inferiores aos encontrados no
presente trabalho.

Os valores das concentracdes de ferro encontrados nos pontos avaliados,
em todas as épocas, superaram 0s valores estabelecidos na Resolucéo
CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005) para aguas de classe 1 e 2 (300 pg L™) e, no
verdo, superaram o0s Vvalores estabelecidos para aguas de classe 3
(5000 pg L ™).

4.2.2.6.4. Zinco

As concentragbes de zinco no rio Turvo Sujo (Tabela 19) foram
detectadas, somente nas épocas cujas vazOes foram maiores (2,31 e
3,55 m® s), ou seja, verdo e outono. Houve correlacdo positiva entre as
concentracdes de zinco e a vazao (r = 0,58; p<0,01).

Samecka-Cymerman e Kempers (2007) encontraram nos rios Olobok e
Pilawa, no sul da Poldnia, valores de zinco de 69 pg L* e 57 pg L%,
respectivamente. Os autores relatam que, embora seja elemento tipico
presente em esgotos de industria téxteis, o zinco também é utilizado na
composicao de praguicidas e fertilizantes, podendo ser, portanto, parte da sua
concentracdo na agua devido ao efeito do escoamento superficial em terras
agricolas.

Aguas contaminadas por esgotos industriais, conforme relatado por
Pereira (2000) no rio Muriaé-MG, apresentaram concentracbes de zinco em
torno de 380 pg L™.

Jorddo et al. (2007) constataram concentracdes de zinco de 34,1 e
27,5 pg L' em dois pontos de amostragem no ribeirdo Sdo Bartolomeu e
valores menores que o limite de deteccdo e de 300 pg L™ antes e apés o
encontro do rio Turvo sujo com o ribeirdo Sao Bartolomeu, respectivamente,
sendo este ultimo valor maior que o encontrado no presente trabalho.

Merian (1991) ressalta que aguas de rios sao, frequentemente,

contaminadas por esgotos e aguas residuarias e contém concentracdes de
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zinco consideravelmente altas. O autor relata que concentracdes de zinco entre
2 e 1183 pg L™* foram mensuradas em 130 corpos de &gua, nos Estados
Unidos da América.

Os valores das concentragcbes de zinco, encontrados nos pontos de
avaliacdo, foram menores que os valores estabelecidos na Resolucéo
CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005) para aguas de classes 1, 2 e 3.

4.2.2.6.5. Cromio

As concentracdes de cromio no rio Turvo Sujo (Tabela 19) apenas foram
detectadas nas épocas caracterizadas pelas menores vazées (1,32 e 2,18 m*
s™1), isto é, primavera e inverno. O ponto 1, localizado apés o encontro do rio
Turvo Sujo com o ribeirdo Sao Bartolomeu, apresentou as maiores
concentracOes deste elemento para as duas épocas consideradas (primavera e
inverno), enquanto nos pontos subsequentes houve diminuicdo deste valor, o
gue pode ser devido a formagéo de precipitados com outros pares idnicos ou a
guelagdo/complexacéo pela matéria organica.

Jordéao et al. (2007) encontraram concentracdes de cromio de 38,6 e 7,61
Hg L™ em dois pontos de amostragem do ribeirdo S&o Bartolomeu, bem como
valor menor que o limite de detecc&o antes do encontro do rio Turvo sujo com o
ribeirdo e de 3,5 ug L™ apés o encontro dos dois, corroborando com a hipétese
de que o ribeirdo sado Bartolomeu esta causando aumento nas concentracoes
de créomio no rio Turvo Sujo.

Segundo Jordéao et al. (2007), dois exemplos de cursos de agua poluidos
com crémio sdo o rio Amazonas e o rio Skeleto, sendo o ultimo localizado nos
Estados Unidos da América. Enquanto o primeiro apresentou concentracao
média de crémio de 2 ug L™ (Férstner e Wittmann, 1981), o segundo
apresentou valores entre 0,3 e 3,5 pg L™ (Namminga e Wilhm, 1977).

As concentracfes médias de crdmio, nos cinco pontos avaliados nas
épocas cujas vazdes foram de 1,32 e 2,18 m® s, foram menores que o valor
estabelecidos na Resolucdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005), que é de

50 pg L™ para 4guas de classes 1, 2 e 3.
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4.2.2.6.6. CAdmio

As concentragbes de cadmio no rio Turvo Sujo (Tabela 19) foram
detectadas apenas nas épocas de primavera e inverno, caracterizadas pelas
menores vazdes (1,32 e 2,18 m® s™), bem como nos dois primeiros pontos na
época de verdo (vazdo = 2,31 m® s™). O ponto 1, localizado apés o encontro do
rio Turvo Sujo com o ribeirdo Sao Bartolomeu, apresentou as maiores
concentracdes deste elemento (13,01 e 0,67 pg L™), nas épocas de primavera
e inverno, respectivamente. Isso pode ser devido a ocorréncia das duas
menores vazdes consideradas (1,32 e 2,18 m® s), nessas épocas. Nos pontos
subsequentes, houve diminuicdo das concentracbes deste elemento, o que
pode ser devido & formacdo de precipitados com outros pares ibnicos,
absorcdo a material sedimentavel ou a quelagdo/complexagcdo pela matéria
organica. Houve correlacdo negativa entre o cadmio e a vazéao (r = -0,41;
p<0,01).

Os maiores valores de cadmio, nas épocas cujas vazdes foram menores,
se deve a concentracao deste elemento no rio, fato este devido a diminui¢céo do
volume de agua nesse periodo, pois, 0 aumento deste volume, tem efeito
diluidor. A presenca deste elemento também pode estar associada ao
langamento de &guas residuéarias e ao carreamento de fungicidas e herbicidas
ao rio Turvo Sujo.

Cidu e Biddau (2007), objetivando quantificar alguns elementos quimicos
em alguns rios em Sardina, na area mediterranea da ltalia, constataram
concentracdes mais altas deste elemento (0,19 a 16 ug L™), sob vazdes mais
altas, ao contrario das constatacdes feitas no presente trabalho. Segundo os
autores, a diminuicdo na concentracdo deste elemento em baixas vazdes pode
ser devido a sua adsorcdo por uma variedade de oOxidos e hidroxidos
(especialmente de aluminio, ferro e manganés ).

Jonathan et al. (2008), estudando rios do sul da india, observaram que as
maiores concentra¢des de cadmio dissolvido, que variaram entre 0,64 e 0,81
ug L, foram detectadas em regides altamente industrializadas.

Jordéao et al. (2007) encontraram concentracdes de cadmio de 13,0 e 7,1
ug L™t em dois pontos de amostragem do ribeirdo Sdo Bartolomeu, bem como

valor menor que o limite de deteccéo, antes do encontro do rio Turvo Sujo com
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o ribeirdo S&o Bartolomeu e 6,0 ug L™ ap6s o encontro destes, sendo este valor
maior que os valores encontrados no presente trabalho.

Investigacbes demonstram que, com excecdo de regides poluidas, a
concentragdo de cadmio em rios e lagos encontram-se frequentemente, abaixo
de 0,1 pg L™ (Merian, 1991).

Sendo o valor maximo de cadmio estabelecido na Resolugcdo CONAMA
n.° 357 (Brasil, 2005) de 1 pg L' para aguas de classes 1, 2 e 3, as
concentragdes referentes aos pontos 1, 3 e 4, na época cuja vazao foi de 1,32

m?3 s'l, estdo acima deste valor.

4.2.2.6.7. Chumbo

As concentragcdes de chumbo no rio Turvo Sujo (Tabela 19) foram
detectadas, apenas, nas épocas de primavera e inverno, correspondentes as
menores vazdes (1,32 e 2,18 m® s™). O ponto 1, localizado apés o encontro do
rio Turvo Sujo com o ribeirdo S&o Bartolomeu, apresentou as maiores
concentracdes deste elemento (24,33 e 12,27 pug L™ respectivamente), nas
duas menores vazdes consideradas, enquanto nos pontos subsequentes houve
diminuicdo deste valor. Este fato pode ser devido a formacao de precipitados
com outros pares ibnicos, absor¢do a material sedimentavel ou a
quelagdo/complexacéo pela matéria organica. Houve correlacdo negativa entre
o chumbo e a vazéo (r = -0,48; p<0,01).

Os maiores valores de chumbo, nas épocas com menores vazoes, é
devido a maior concentracdo deste elemento na 4gua, em razdo da diminui¢do
da vazao durante este periodo. Outro fator, que pode influenciar o aumento das
concentracfes de chumbo nas aguas, refere-se aos lancamentos de efluentes
industriais contaminados com este elemento.

Jonathan et al. (2008), estudando rios do sul da india, observaram que as
maiores concentragcdes de chumbo foram detectadas em regides altamente
industrializadas. Os autores relataram que as concentragdes de chumbo
decresceram com o aumento da salinidade na agua, fato este ndo observado
no presente trabalho, pois, houve correlacdo positiva entre o chumbo e a
condutividade elétrica (r = 0,41; p<0,01).
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Cidu e Biddau (2007) constataram concentracfes médias de chumbo
mais altas sob vazdes mais altas e observaram pequenas variacdes entre a
concentracdo de chumbo total e dissolvido, em alguns rios em Sardina, na area
mediterranea da Italia. Segundo esses autores, a diminuicdo na concentragao
deste elemento em baixas vazdes pode ser devido a sua adsor¢cdo por uma
variedade de O6xidos e hidroxidos, especialmente de aluminio, ferro e
manganés.

Jordéao et al. (2007) encontraram concentragdes de chumbo de 14,2 e 7,0
ug L™, em dois pontos de amostragem do ribeirdo S&o Bartolomeu, bem como
valor menor que o limite de detecgcéo antes do encontro do rio Turvo Sujo com
o ribeirdo S&o Bartolomeu e de 3,8 ug L™ apés este encontro, sendo este valor
préximo aos encontrados no presente trabalho, durante o inverno.

Considerando a média das concentragbes de chumbo, verifica-se que
apenas no ponto 1, nas épocas de primavera e inverno e no ponto 3 na época
de primavera, as concentracdes deste elemento foram maiores que o valore
estabelecido na Resolucdo CONAMA n.° 357 (Brasil, 2005) para aguas de
classe 1, que é de 10 ug L™, porém n&do superaram o limite estabelecido nesta
legislacdo para 4guas de classe 3 (33 pg L™).

As variagcfes nas concentracdes dos elementos quimicos entre 0s pontos,
para cada época, podem também ser influenciadas pela diferenca na

contribuicdo do material autéctone, encontrado em cada ponto avaliado.
4.2.3. Variaveis biologicas
4.2.3.1. Clorofila a
4.2.3.1.1. Modelo para predicdo da clorofila a no rio Turvo Sujo
Na Tabela 20, sdo apresentados os valores de vazado, temperatura,

velocidade da agua e concentracdes de clorofila a no rio Turvo Sujo, em

diferentes pontos e épocas avaliadas.
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Tabela 20. Valores de vazdo, temperatura, velocidade da agua e
concentragcbes de clorofila a no rio Turvo Sujo, em diferentes

pontos e épocas

Vazéo Temperatura Velocidade Clorofila a
mesty oM €0) (ms™) (g L)

1 22,00 0,31 1,53
2 22,30 0,35 2,04
1,32 3 22,30 0,35 2,75
(Primavera) 4 22,30 0,26 3,81
5 22,30 0,36 3,96
Média 22,24 0,32 2,82
1 21,50 0,43 0,00
218 2 21,50 0,50 0,00
(Inverno) 3 21,00 0,51 0,00
4 21,00 0,42 0,00
5 21,00 0,52 0,00
Média 21,20 0,48 0,00
1 23,00 0,37 0,00
2 23,00 0,41 0,00
2,31 3 23,00 0,41 0,00
(Verao) 4 23,00 0,39 4,41
5 23,00 0,32 0,00
Média 23,00 0,38 0,88
1 20,00 0,53 0,01
2 20,00 0,65 0,02
3,55 3 19,83 0,57 0,01
(Outono) 4 19,97 0,63 0,01
5 20,00 0,48 0,01
Média 19,96 0,57 0,01

Considerando apenas as épocas de primavera e outono, as quais

apresentaram crescimento do fitoplancton em todos os pontos avaliados
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(Tabela 20), ajustou-se um modelo relacionando a clorofila a ao fosforo total

dissolvido, nitrogénio total e velocidade. (Equacéao 36).

N

Cla = 4,77742 + 0118053**PTD — 0,267940 **NT — 8,29203**/ Eq. 36
RZ =096

em que
N

Cla= clorofila a (ug L™);
PTD = fésforo total dissolvido (ug L™);
NT= nitrogénio total (mg L™); e

V = velocidade média da 4gua (m s™).

N&o foi possivel ajustar as equacdes para predicdo da clorofila a na
época de inverno (vazdo = 2,18 m® s?), pois, nesta, todos os valores de
clorofila a foram nulos e, nem mesmo para a época de verdo (vazdo = 2,31 m*
s™1), que apresentou valores de clorofila a apenas no ponto 4 (Tabela 20).
Neste ponto, foram encontradas maiores concentracdes de fosforo e nitrogénio
total, em relagdo aos outros pontos analisados nesta época. Apenas foi
possivel o ajuste de equacdes para a época da primavera (vazéo = 1,32 m?® s
e para o outono (vaz&o = 3,55m? s™) (Figura 24).

Na primavera (vazdo = 1,32 m*® s™) (Figura 24), o melhor ajuste para a
equacao de predicao da clorofila a foi em funcdo do amonio e do fésforo total
dissolvido, enquanto, no outono (vazdo = 3,55 m® s™), o melhor ajuste ocorreu
em funcdo do amonio e do fosforo total.

Camara (2007), analisando algumas variaveis de qualidade de agua na
barragem Armando Ribeiro Gongalves, no canal do Pataxé-RN, observou que
as concentracfes de nitrato eram mais baixas que as de aménio, sugerindo a
utilizagdo preferencial do ultimo nutriente pela comunidade de microalgas, o
gue resultou em grande aumento da biomassa, durante o periodo de estiagem.
Segundo o autor, geralmente, o amonio é preferido pelas algas, devido a
economia de energia, pois, quando as algas utilizam o ion nitrato, este ainda
precisa ser convertido a amonio, por meio de reacdes enzimaticas. A afirmacéo

desse autor corrobora com os resultados obtidos no presente trabalho, em que
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os melhores ajustes para a equacao de predicao da clorofila a, em relacao as
diferentes formas de nitrogénio, foram obtidos em fun¢do do aménio.

Vazéo = 1,32 m® s (novembro/2007)

N

Cla =0,571665 + 0,709145 **AMO + Cla =0,000274734 +0,0109998 **AMO —
0,00954127 **PTD

0,00385496 **AMO 2 + 0,0000298735 **PT
R2 = 0,89

Vazdo = 3,55 m® s (maio/2007)
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Figura 24. Estimativas da concentracao de clorofila a (Cla) no rio Turvo Sujo,
em funcéo do fésforo total dissolvido (PTD) e aménio (AMO) na

primavera (vazéo = 1,32 m®s™?) e em funcéo do fosforo total (PT) e
amonio no outono (vaz&do = 3,55 m* s™).

Goldman e Horne (1983), trabalhando com resposta do fitoplancton a
nutrientes provenientes de esgotos, observaram consistente padrdao de
preferéncia do amdnio sobre o nitrato, entre trés espécies de algas.

Conforme se observa na Figura 24, na primavera (vazdo = 1,32 m® s™), a
clorofila a aumentou linearmente com o aumento do amdnio e com 0 aumento
do fosforo total dissolvido, sendo que os aumentos na concentracdo de aménio
influenciaram mais essas variagdes. No outono (vazéao = 3,55 m?® s), época em
gue os valores de clorofila a foram muito baixos, esta variavel relacionou-se de

forma quadratica com o aumento na concentragdo de amonio e linearmente

com o foésforo total, sendo que este teve maior influéncia nas variagbes das
concentracOes de clorofila a.

Nas épocas caracterizadas pelas vazbes intermediarias (2,18 e

2,31 m® s%), exceto para o ponto 4, na época cuja vazdo de 2,31 m*® s*, néo
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foram constatadas concentracbes de clorofila a, mesmo sendo observadas
concentracOes de fosforo e nitrogénio (e suas diferentes formas) semelhantes
as outras épocas do ano avaliadas, nas quais foram encontradas
concentragfes desta variavel (Tabela 20). Este fato pode estar associado a
outros aspectos, tais como a velocidade e vazdo do curso de agua. Por esta
razdo, ndo é recomendavel estabelecer modelos para predicdo da clorofila a
apenas em funcdo do fésforo e nitrogénio para rios, a ndo ser que estes
estejam associados a velocidade e, ou vazdo do rio, como é 0 caso ho
presente estudo.

Dodds et al. (2002), objetivando identificar fatores que poderiam
influenciar a relagéo entre biomassa algal em rios da América do Norte e Nova
Zelandia, verificaram que, dentre os fatores que ndo sdo considerados
nutrientes na literatura, a clorofila bentdnica e a velocidade da agua
demonstram ser as variaveis mais importantes. Esses autores encontraram
menores concentracdes de clorofila a, ocorrendo em sistemas com maiores
declividades. Ressaltaram que, embora haja relacdo entre a biomassa algal e
nutrientes, é importante também o estudo da velocidade da agua, o que foi
também constatado no presente trabalho.

O desenvolvimento de modelos de eutrofizacdo levando em consideragao
a velocidade da a4gua equivalente € uma necessidade urgente. Estas relacfes
guantitativas podem prover uma estrutura mais objetiva no gerenciamento dos
recursos hidricos, podendo também ser utilizadas para predizer propriedades
fundamentais do ecossistema, que sdo importantes a estrutura e funcédo dos
ciclos alimentares em ambientes l6ticos (Dodds et al., 2002).

Segundo Sewell (1978), o estabelecimento de padrdes para determinagao
da eutrofizacdo apresenta a priori trés desvios intrinsecos: (1) normalmente 0s
poluentes séo tratados isoladamente, ndo sendo considerandos os aspectos de
sinergia ou antagonismo com outros poluentes; (2) o tempo considerado para
medir o efeito do poluente é sempre limitado, o0 que pode ocasionar a
subestimativa dos efeitos em longo prazo; e (3) o universo amostral utilizado
para estabelecer os valores-limite pode n&o ter amplitude suficiente para a

inclusdo de ambientes ou organismos mais sensiveis.

113



4.2.3.1.2. Correlagfes entre clorofila a e outras variaveis de qualidade de

agua

Quando se considerou todas as épocas, houve correlacdo negativa entre
clorofila a e vazao (r = -0,59; p<0,01) e entre clorofila a e velocidade (r = -0,57;
p<0,01), indicando que a diminuicdo da vazao e da velocidade conduz a uma
maior concentracdo de clorofila a, sendo que, no presente trabalho, os valores
médios de clorofila a foram maiores na época de menor vazdo (1,32 m*s?) e
velocidade (0,33 m s™).

Quando as épocas foram consideradas individualmente, néo foi possivel
estabelecer correlagdes entre as variaveis clorofila a e velocidade, nas épocas
cujas vazdes foram de 1,32, 2,18 e 2, 31 m® s’. No outono (vazdo =
3,55 m* s, constatou-se correlacdo positiva entre velocidade e clorofila a (r =
0,77; p<0,01). Estes resultados indicam que, para determinado trecho do rio
onde nao sejam constatadas contribui¢cdes significativas de cursos de agua,
influenciando bruscamente a variacdo da velocidade do trecho, como é o caso
do rio avaliado no presente estudo, valores médios de velocidade devem ser
considerados em detrimento dos valores individuais de velocidade, em cada
ponto.

Houve correlacdo negativa entre clorofila a e turbidez (r = -0,46; p<0,01),
apenas, na época em que a vazdo foi menor (1,32 m® s?). Diante disso,
nota-se que o aumento da clorofila a pode estar ocasionando aumento na
turbidez, o que é também corroborado por Mansor (2005).

Roland (2000) ressalta que a turbidez, além de limitar a penetracdo de luz
na coluna de agua, pode interferir nas formas quimicas de nutrientes limitantes
a producéo fitoplancténica, como por exemplo fosforo. A disponibilidade deste
elemento pode ser reduzida, por adsor¢cao a coldides inorganicos e compostos
particulados (argila, carbonatos, hidroxidos), diminuindo, assim, a
disponibilidade deste elemento para os produtores primarios (Mitsch e
Gosselink, 1986; Holtan et al., 1988). Corroborando essas afirmacdes, Rocha e
Thomaz (2004) constataram baixos valores de clorofila a na lagoa Carédo e no
rio Baia, no més de dezembro, coincidindo com altos valores de turbidez e de

fosforo total.
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Houve correlacdo negativa entre a clorofila a e o oxigénio dissolvido,
guando foram consideradas todas as épocas (r = -0,54; p<0,01) e também
qguando estas foram consideradas individualmente. Com relagdo a demanda
bioguimica de oxigénio, houve correlacdo positiva (r = 0,82; p<0,01) apenas na
época de outono (vazdo = 3,55 m® s?). Leite (1998), objetivando analisar o
processo de sedimentacdo no reservatorio de Salto Grande e seus efeitos nas
caracteristicas fisicas, quimicas e bioldgicas do sistema, constatou correlacdes
positivas entre a clorofila a e o oxigénio dissolvido. Segundo o autor, tal fato foi
devido ao processo fotossintético do fitoplancton. Yang et al. (2008) néo
encontraram correlacdes entre estas variaveis em rios do sul da Florida, USA.
Lopes e Silva (2006) encontraram tanto correlagdes positivas quanto negativas
entre a clorofila a e o oxigénio dissolvido, sendo que, quando a variagao foi
negativa, eles a atribuiram esta a diminuicdo do oxigénio dissolvido e a alta
carga organica presente na agua, expressa pelos altos valores de demanda
bioguimica de oxigénio.

Houve correlacédo positiva entre a clorofila a e as variaveis fosforo total,
fésforo total dissolvido e fosforo organico dissolvido, tanto quando foram
consideradas todas as épocas (r = 0,23; p<0,05; r = 0,43; p<0,01; r = 0,60;
p<0,01, respectivamente) como quando estas foram consideradas
individualmente, indicando que o aumento dessas formas de fdsforo
proporcionaram aumento nas concentracdes de clorofila a.

As variaveis fosforo inorganico dissolvido e fosforo total no residuo se
correlacionaram negativamente com a clorofila a (r = -0,40; p<0,01 e r = -0,19;
p<0,1, respectivamente) quando foram consideradas todas as épocas.
Entretanto, ao considerar as épocas individualizadas, houve correlacdo positiva
entre os valores de clorofila a e o fésforo inorganico dissolvido, no outono
(vazdo = 3,55 m® s™) (r = 0,45; p<0,05). Nas épocas cujas vazdes foram de
2,31 e 3,55 m® s, foram obtidas correlacdes positivas entre a clorofila a e o
fésforo total no residuo (r = 0,57; p<0,05 e r = 0,75; p<0,1, respectivamente),
demonstrando que, embora haja uma correlagdo negativa considerando todas
as vazoes, na época de maior vazao, o aumento nas concentragdes de fosforo
inorganico dissolvido proporciona o aumento da clorofila a, enquanto, na época
cuja vazdo foi de 2,31 m® s, o aumento do fésforo total do residuo também

contribui positivamente para o aumento desta variavel.
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A absorgdo de formas de fésforo inorganico dissolvido pelo fitoplancton
pode constituir uma explicacdo para essa correlacdo negativa, indicando que
sua diminuicdo no meio € proporcionada por sua absorcao pelas algas e, com
isso, aumento de clorofila a. Yang et al. (2008) estudando o rio St. Lucie,
localizado no sul da Florida, constataram correlagdes negativas entre clorofila a
e fosforo total dissolvido.

As correlagcbes negativas constatadas para algumas formas de fosforo,
guando foram consideradas todas as épocas de coleta de amostras de agua,
também podem estar sendo influenciadas por outras variaveis como, por
exemplo, a temperatura.

Rocha e Thomaz (2004), avaliando a variagdo temporal de fatores
limnologicos em ambientes da planicie de inundacdo do alto rio Parana-MS,
verificaram que o rio Baia apresentou maiores valores de clorofila a durante o
periodo de maio a agosto, coincidindo com menores valores de temperatura.
Na lagoa das Gargas, os autores constataram picos de clorofila a durante os
meses de maio (9,8 pug L™) e novembro (28,2 pg L™, coincidindo com picos de
fosforo total. Esses picos de clorofila a foram mais expressivos durante o més
de novembro, assim como os constatados no presente trabalho (considerando
as médias de clorofila a em cada época), coincidindo com o menor valor de
turbidez.

Lamparelli (2004) verificou, em rios do Estado de Sao Paulo, correlagéo
positiva entre os valores de clorofila a e fosforo total, clorofila a e fosforo
inorganico dissolvido, sendo maior a ultima correlagdo e o contrario foi
verificado em reservatorios. Varios autores também constataram correlacdes
positivas entre clorofila a e fosforo total (OECD, 1982; Toledo, 1990).

Em relacdo as formas de nitrogénio, foi encontrada correlagéo positiva,
apenas para o nitrato e clorofila a, quando foram consideradas todas as épocas
(r = 0,43; p<0,01). Quando se considerou as épocas individualizadas houve
correlacdo positiva entre os valores de clorofila a e amobnio, durante a
primavera e outono, em que as vazOes foram respectivamente de 1,32 e
3,55 m® s (r = 0,69; p<0,01 e r=0,50; p<0,05, respectivamente) e de nitrogénio
total e clorofila a nas épocas em que as vazdes foram de 1,32 e 2,31 m*® s*(r =
0,63; p<0,01 e r=0,48; p<0,05, respectivamente). No que se refere ao nitrato,

foi encontrada correlagcdo negativa durante a primavera (vazao = 1,32 m® s
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(r = -0,88; p<0,01) e positiva durante o outono (vazéo = 3,55 m® s™) (r = 0,53;
p<0,05).

Yang et al. (2008), estudando o rio St. Lucie, localizado no sul da Florida,
verificaram que as concentracdes de amonio, nitrato e nitrogénio total foram,
negativamente, correlacionadas com as concentracdes de clorofila a, o que,
segundo o0s autores, sugere que o crescimento do fitoplancton foi
acompanhado pelo consumo de nitrogénio e fosforo.

Gameiro (2000), com o objetivo de estudar a sazonalidade do fitoplancton
em quatro estacdes do estuario do Tejo em Portugal, verificou correlacdo
negativa entre clorofila a e amonio.

Leite (1998), objetivando de analisar o processo de sedimentacdo no
reservatério de Salto Grande e seus efeitos nas caracteristicas fisicas,
qguimicas e bioldgicas do sistema, constatou correla¢cdes negativas entre o ion
nitrato e clorofila a, sugerindo o evento dinamico do fitoplancton, assim como
constatado no presente trabalho. O autor ressalta que a absorcdo de nitrato
pelos produtores primarios, especialmente o fitoplancton, bem como por
bactérias plancténicas e perifiticas, cuja densidade é maior em ambientes
Iénticos e semilénticos, explicam os baixos valores de nitrato constatados
nesse ambiente.

Houve correlacdes positivas entre a clorofila a e a temperatura da agua,
guando foram consideradas todas as épocas (r = 0,44; p<0,01) e na época cuja
vazdo foi de 1,32 m® s (r = 0,67; p<0,01); nas outras épocas avaliadas nado
foram encontradas correlacdes entre estas variaveis, devido a baixa variacao
nos valores de temperatura dos pontos avaliados.

Thomaz et al. (1997), em pesquisas realizadas em lagoas da planicie do
rio Parana, ressaltam que a temperatura e a vazao afetam a biomassa
fitoplanctonica, representada pela clorofila a (Thomaz et al., 1997). Rocha e
Thomaz (2004) constataram que, no més de junho (menor temperatura do ano),
foram observados os menores valores de clorofila a nas lagoas no Parang;
entretanto, ressaltam que outros fatores devem atuar no sentido de reduzir a
biomassa fitoplancténica.

Gameiro (2000), estudando a sazonalidade do fitoplancton em quatro
estacBes do estuario do Tejo em Portugal, verificou correlagdo negativa entre

clorofila a e temperatura, o que também foi verificado no presente trabalho.
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Dodds et al. (2002) relataram que altas temperaturas da agua e baixas altitudes
foram correlacionadas com altos valores de clorofila bent6nica.

Houve correlacdo positiva entre os valores de pH e as concentracdes de
clorofila a (r = 0,59; p<0,01), quando se consideraram todas as épocas.
Segundo Elbaz-Poulichet et al. (2005), durante o crescimento do fitoplancton,

ha exsudacao de varias substancias, que ocasionam o aumento no valor do pH.
4.2.3.1.3. Indice de estado tréfico

No presente trabalho, os valores de clorofila a ndo foram superiores a 10
ug L. Como ambientes com concentracdes de clorofila a acima deste valor
sdo considerados eutroficos, segundo Wetzel (1993), o rio Turvo Sujo ndo esta
eutrofizado, segundo classificagcao desse autor.

Na Tabela 21, sdo apresentadas as classificacdes para o indice de estado
trofico (IET), propostas por diferentes autores, considerando-se a clorofilaa e o
fosforo total. Para ambas varidveis foram consideradas duas condi¢des: a
meédia da producdo anual e 0 maximo anual das concentracdes de clorofila a.

Considerando os limites para diferentes niveis de estado trofico, segundo
o sistema de classificacdo proposto pela OECD (1982) (Tabela 3), nota-se, de
acordo com os dados apresentados na Tabela 21, que em relacdo a média
anual de clorofila a (0,93 pg L%), o ambiente seria classificado como
ultraoligotrofico.  Entretanto, considerando-se o0 valor maximo anual
(4,41 pg L™, seria classificado como oligotréfico. Entretanto, considerando-se
os limites méaximos de concentracéo do fésforo total (311,20 pg L™) e a média
anual da concentracdo desta variavel (226,52 pg L™?), o ambiente seria
classificado como hipereutrofico.

Considerando os limites para diferentes niveis de estado trofico, segundo
o sistema de classificagdo proposto por Salas e Martino (2001) (Tabela 4), em
relacdo a média anual de clorofila (0,93 pg L™) ou ao méximo anual desta
variavel (4,41 pug L), o ambiente seria classificado como oligotréfico. No
entanto, considerando-se tanto a concentracdo maxima anual do fosforo total
(311,20 pg L™) quanto a concentracdo média anual (226,52 pg L™), o ambiente

seria classificado como eutréfico (Tabela 21).

118



Tabela 21. Classificagdo do rio Turvo Sujo de acordo com as categorias
troficas, considerando os diferentes limites das concentracdes de

fésforo e clorofila a estabelecidos por diversos autores

» ) Classificacdo do
Classificacéo do ambiente _ )
. ) ambiente em relagdo a Referéncia
em relacao ao fosforo total

clorofila a
_ Hipereutrofico Ultraoligotrofico
Média anual L 1
(PT=100 ug L™) (Cla=1,00 ug L™) OECD
Maximo Hipereutroéfico Oligotrofico (1982)
anual (PT=100 pg L™ (Cla<8,00 ug L™)
_ Eutrdfico Oligotréfico
Média anual 1 1 Salas e
(PT=272 ug L™) (Clas4,80 ug L™)
) ) ) _ Martino
Maximo Eutroéfico Oligotrofico
(2001)
anual (PT272 ug LY (Cla<4,80 ug L™
_ Hipereutréfico Oligotréfico Carlson
Média anual L 1
(PT>211 ug L™) (0,52<Cla<3,81 ugL™) (1977)
modificado
Maximo Hipereutréfico Mesotrofico por Toledo
anual (PT>211 pg LY (3,82<Cla<10,34 pg L™ (1983,
1984, 1990)
_ Eutrofico Oligotrofico
Média anual L L
(137<PT<296 ug L™) (0,74<CI=1,31 ug L™) Lamparelli
Maximo Supereutréfico Eutréfico (2004)
anual (296<PT<640 pg L™ (2,96< Cl <4,70 ug L™

Considerando os limites para diferentes niveis de estado trofico,
segundo o sistema de classificagdo baseado no indice de Carlson, modificado
por Toledo (1990) (Tabela 5), em relacdo & média anual de clorofila
(0,93 ug L), o ambiente seria classificado como oligotréfico. No entanto,
quando se considera o maximo anual desta variavel (4,41 ug L), o ambiente
seria classificado como mesotréfico. Quando se considerada tanto a
concentracdo méaxima de fésforo total (311,20 pg L) quanto a concentragéo
média anual desta variavel (226,52 pg L™), o ambiente seria classificado como
hipereutréfico (fosforo total > 211 pg L™) (Tabela 21).
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Considerando os limites para diferentes niveis de estado tréfico, segundo
o sistema de classificacdo proposto por Lamparelli (2004) para rios do Estado
de Séo Paulo (Tabela 6), o rio Turvo Sujo seria classificado como oligotréfico
em relacdo & média anual de clorofila (0,93 pg L™), mas como eutréfico, caso
se considere os valores méaximos anuais de clorofila a (4,41 pg L™). Entretanto,
considerando-se as concentracfes médias anuais para o fosforo, o ambiente
seria classificado como eutrofico, enquanto considerando-se 0 maximo anual
de fosforo seria classificado como supereutréfico (Tabela 21). Segundo a
classificacdo descrita pelo mesmo autor (Tabela 6), considerando a média
anual de fésforo total, o0 ambiente teria um significativo potencial de prejuizo
decorrente da produtividade algacea. Considerando o nitrogénio total, o
ambiente poderia ter um sério potencial de prejuizo decorrente da
produtividade algacea (Tabela 21). Entretanto esse autor ndo levou em
consideracdo a vazéo e a velocidade dos rios, quando propds a classificacéo
descrita na Tabela 6.

A CETESB adota a classificacdo do indice de Carlson modificado por
Toledo (1990) (Tabela 5). Para tanto, ela considera o indice médio para
clorofila a e fosforo total (Equacdo 4), em que o rio Turvo Sujo seria
classificado como mesotréfico, com relacdo a média anual destas variaveis, o
gue corrobora com os resultados encontrados no presente trabalho quando se
considera a média dos indices para a classificagdo proposta por Lamparelli
(2004), para ambientes loticos do Estado de S&o Paulo.

E importante ressaltar que a utilizagdo de um indice simplificado de
estado trofico e o estabelecimento de limites para as variaveis avaliadas séo
vantajosos, devido a utilizacdo de variaveis de simples determinacéo e baixo
custo analitico, como clorofila a, fésforo total e dissolvido entre outros, além de
possibilitarem uma compreensao mais facil do que um indice probabilistico. No
entanto, para sua aplicacdo, é necessaria uma avaliacdo criteriosa de sua
composicdo (Lamparelli, 2004).

Como se pode observar, em praticamente todas as classificagbes para o
rio Turvo Sujo apresentadas na Tabela 21, a concentragéo de fésforo conduz a
uma classificagdo do ambiente em classe superior & obtida quando a clorofila a
€ tomada como referéncia. Devido as suas velocidades mais altas, em

comparacdo aos lagos e reservatorios, normalmente os rios ndo conseguem
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manter uma densa comunidade fitoplancténica, embora possuindo quantidades
consideraveis de nitrogénio e fosforo.

Comparando os relatorios de qualidade das aguas do Estado de Séao
Paulo, relativos aos anos de 1999, 2000 e 2001, Lamparelli (2004) verificou
gue apenas 22, 13 e 14%, respectivamente, das classificagbes de trofia em rios
foram coerentes. Para reservatdrios, nesses mesmos anos, entretanto, 52, 45 e
45% dos pontos, respectivamente, foram classificados na mesma classe
trofica, aplicando-se o IET para a clorofila a ou o IET para o fésforo. Em
praticamente todos o0s casos, em que houve discrepancia entre as
classificagcbes, a concentracdo de fosforo possibilitou a classificacdo do
ambiente em classe superior a obtida pelo valor de clorofila a, assim como
observado no presente trabalho. Desta forma, o autor constatou que a
avaliacdo de um indice de estado tréfico para ambientes l6ticos torna-se

necessaria, corroborando com os dados observados no presente trabalho.

4.2.3.1.4. Nutrientes limitantes ao crescimento do fitoplancton

As relacdes entre nitrogénio e fosforo sdo apresentadas na Tabela 22. No
presente trabalho, foram constatados valores da relagéo nitrogénio total/fosforo
total acima de 30 apenas no ponto 1, no outono (vazdo = 3,55 m® s™), o que
segundo O’Neill (1993) estaria limitando o crescimento algal, pois, certamente
todo o fosforo seria consumido antes do nitrogénio, o que pode ser constatado
pelos valores nulos de fésforo inorganico dissolvido nesta condicéo.

Ao analisar as relacdes entre a concentracdo de nitrogénio inorganico
(nitrato + aménio) e de fésforo inorganico dissolvido (Tabela 22), verifica-se
que os valores variaram de 24,02 a 1452,86. Considerando-se que, segundo
Lamparelli (2004), valores inferiores a 10 podem indicar ambientes com
limitacdo de nitrogénio, verifica-se que em nenhum dos pontos avaliados, em
que foram constatadas concentracdes de fésforo inorganico dissolvido, houve

limitacdo do crescimento do fitoplancton, ocasionado pelo nitrogénio.
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Tabela 22. Relagéo entre concentracdes de nitrogénio total e de fosforo total e

entre concentragbes de nitrogénio

inorganico dissolvido,

temperatura,

inorgénico e de fosforo

velocidade da éagua e

concentracdes de clorofila a para o rio Turvo Sujo, em diferentes

pontos e vazdes

Nitrogénio Nitrogénio
total/ inorgénico/fésforo ) Clorofila
Vazao i _ . Temperatura Velocidade
- Ponto  Foésforo inorganico N
(m=s™) : : (°C) (ms™) !
total dissolvido (Mg L)
1 22,78 1452,86 22,00 0,31 1,53
2 15,33 95,58 22,30 0,35 2,04
1,32 3 19,91 * 22,30 0,35 2,75
(Primavera) 4 14,04 * 22,30 0,26 3,81
5 12,26 * 22,30 0,36 3,96
Média 16,86 * 22,24 0,32 2,82
1 17,76 30,57 21,50 0,43 0,00
2 14,36 24,02 21,50 0,50 0,00
2,18 3 13,53 26,32 21,00 0,51 0,00
(Inverno) 4 14,13 38,84 21,00 0,42 0,00
5 13,00 33,82 21,00 0,52 0,00
Média 14,56 30,71 21,20 0,48 0,00
1 8,00 24,81 23,00 0,37 0,00
2 11,08 34,25 23,00 0,41 0,00
531 19,92 59,55 23,00 0,41 0,00
’ . 9,13 65,10 23,00 0,39 4,41
(Verédo)
9,20 111,02 23,00 0,32 0,00
Média 11,46 58,95 23,00 0,38 0,88
1 35,83 * 20,00 0,53 0,01
2 13,83 96,90 20,00 0,65 0,02
355 23,86 * 19,83 0,57 0,01
’ 19,46 1113,52 19,97 0,63 0,01
(Outono)
21,92 * 20,00 0,48 0,01
Média 22,98 * 19,96 0,57 0,01

* Pontos nos quais as concentracdes de fosforo total dissolvido foram nulas.
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Lamparelli (2004) analisou 180 pares de valores em rios do Estado de
Séo Paulo, para verificar a relagdo entre as concentracbes de nitrogénio
inorganico e de fésforo inorganico dissolvido. O autor verificou que os valores
variaram de 1,4 a 3426, sendo que apenas 5% das amostras apresentaram
valores menores que 10 e, quando foi considerada a média dos pontos
amostrais, verificou que apenas quatro pontos apresentavam valores inferiores
a 35.

Kratzer e Brezonik (1981), estudando 40 lagos na Flérida, avaliaram a
relacdo entre a concentracdo de nitrogénio inorganico e de foésforo inorganico
dissolvido, e realizaram bioensaios para a determinagdo do nutriente limitante
ao crescimento algal. Os resultados desse estudo indicaram que, em sua
grande maioria, os lagos apresentavam limitacdo por nitrogénio, o que foi
associado a valores da relagdo nitrogénio inorganico/fésforo inorganico
dissolvido inferiores a 10.

Lee e Jones-Lee (1998) enfatizam a importancia de se levar em
consideracao, também, a concentracdo efetiva desses nutrientes nos corpos de
agua. Consideraram que concentragfes de fésforo inorgénico dissolvido e de
nitrogénio abaixo de 2 ug L™ e 0,015 mg L™, respectivamente, sdo limitantes.
Em alguns pontos do rio Turvo Sujo, em determinadas épocas (primavera -
vazdo = 1,32 m*s? pontos 3, 4 e 5; outono - vazao = 3,55 m® s pontos 1, 3 e
5), foram constatadas concentragdes nulas de fésforo inorgéanico dissolvido, ao
contrario das concentracbes de nitrogénio, que sempre foram superiores a
0,015 mg L*. No entanto, em varios pontos e vazdes onde n&o foram
constatadas concentracdes de fosforo inorgéanico dissolvido, foram encontradas
concentragbes de clorofila a. Estes resultados demonstram que o fosforo
inorganico dissolvido é uma variavel duvidosa para o estabelecimento de
relagcdes com o fitoplancton.

Chiaudani e Vighi (1974) estudando 26 lagos italianos, demonstraram que
o fésforo era o fator limitante ao crescimento do fitoplancton na maioria desses
ambientes e que concentragfes de fésforo inorganico dissolvido entre 10 e
12 pg L™, no inverno, constituiam o limite acima do qual se iniciava o processo
de eutrofizacdo no ambiente em estudo. No presente trabalho, as
concentragbes de fosforo inorganico dissolvido foram maiores no inverno,

sendo a média deste elemento de 91,09 pg L™, ndo sendo constatado, nesse
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periodo, concentracbes de clorofila a, o que indica a grande diferenca de
ambientes loticos e [énticos.

O conceito de nutriente limitante baseia-se no principio segundo o qual
todo o nutriente é absorvido pelas algas e imediatamente utilizado, pois,
gquando esgotado ou em baixas concentracbes no ambiente, impede o
crescimento do fitoplancton. No entanto, diversos trabalhos demonstram que
varias espeécies de algas sédo capazes de armazenar nutrientes além de suas
necessidades imediatas, quando estes s&o abundantes no meio. Esses
nutrientes armazenados serdo futuramente utilizados, quando a disponibilidade
no ambiente ndo for mais adequada (Lamparelli, 2004). Assim, pode-se manter
a multiplicacdo de células e seu crescimento durante algumas geracoes,
mesmo em baixas concentracdes de nutrientes (Chorus e Bartram, 1999). Esta
pode ser uma das causas de, em alguns ambientes do rio Turvo Sujo, néo ser
constatado o fésforo inorganico dissolvido, mas ser constatada a presenca de
clorofila a.

Cruz (2003), com o objetivo de identificar e localizar as atividades
impactantes ao longo do rio Uberaba-MG e seus principais afluentes, verificou
valores de clorofila a igual a zero em todas as amostras, mesmo constatando
altos valores de nitrato, amonio, fosforo total, ortofosfato e fésforo dissolvido
neste rio, o que indicou que outras variaveis em rios, tais como a velocidade da
agua, estejam envolvidas no aumento da biomassa algal, corroborando com os
resultados obtidos no presente trabalho.

Segundo UNEP- IETC (2001), a razédo entre o nitrogénio e o fésforo é
baixa em lagos eutrofizados e mais alta (entre 20 e 30) em lagos mesotroficos
e oligotréficos. No entanto, a ocorréncia de altas densidades de cianobactérias
fixadoras de nitrogénio pode alterar, rapidamente, esta relacdo. Em ambientes
eutroficos, o crescimento do fitoplancton passa a ser limitado pela
disponibilidade relativa de nitrogénio, havendo favorecimento de espécies
capazes de fixar o nitrogénio atmosférico.

Na Austrdlia e Nova Zelandia, estabeleceram-se valores de alerta para
nutrientes e clorofila a, para cinco regides geograficas distintas
(ANZEC/ARMCANZ, 2000). Esses valores sao distintos para rios de alto
gradiente, rios de planicie, lagos e reservatorios, varzeas, estuarios e regiao

oceanica. Em rios de planicie, os valores-alerta para o fésforo total variam de
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10 a 100 pg L?, os de nitrogénio total variam de 0,2 a 1,2 mg L™ e os de
clorofla a de 3 a 5 pg L?, sendo estes inferiores & maioria dos dados
encontrados no presente trabalho.

Em trabalho sobre a classificagdo de ambientes I6ticos na Gra-Bretanha,
a Agéncia Ambiental (EA, 1997) estabelece 6 classes de qualidade de agua
para rios, numeradas de 1 a 6, sendo que essa qualidade diminui com o
aumento do numero da classificacdo. Para o presente trabalho, considerando-
se a média anual dos valores de nitrato, o curso de agua seria caracterizado
como classe 2, enquanto, se fosse considerada a concentracdo de fésforo total,
seria classificado na classe 4.

Considerando-se a classificacdo de agua, proposta na Resolugéao
CONAMA n.° 375 (Brasil, 2005), a concentracdo média anual de fosforo total,
obtida no rio Turvo Sujo, esta acima dos valores maximos permitidos em aguas
de classe 3, enquanto a clorofila a estd abaixo dos valores permitidos em
aguas de classe 1, para ambientes loticos.

As concentragdes de clorofila a ndo excederam o limite considerado por
Dodds et al. (1998) (Tabela 8) para classe oligo-mesotréfica para rios (clorofila
a < 10 pg L™). Esses autores consideraram as medidas apenas na estacdo de
crescimento das algas. No entanto, no presente trabalho, considerando-se
apenas as estacdes de crescimento, os valores de fésforo total na primavera e
outono foram de 221,08 e 186,75 pg L™, respectivamente, ultrapassando,
portanto, os valores-limites estabelecidos por Dodds et al. (1998) para classe
meso-eutréfica que é de 75 pg L™. O mesmo comportamento ocorreu para as
concentracdes de nitrogénio total (3,51 e 3,88 mg L™ para as épocas de

primavera e outono, respectivamente).
4.2.3.1.5. Clorofila a versus fosforo

Nas figuras 25 e 26, sdo apresentadas as concentracfes de clorofila a
versus as de fosforo total, nas épocas de primavera e outono, respectivamente.
Nestas figuras, também €& apresentada uma curva, obtida por meio de um
modelo potencial ajustado aos dados experimentais, bem como uma outra

obtida por meio do modelo proposto por Lamparelli (2004) (Equacéo 7).
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Figura 25.

Figura 26.
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O modelo proposto por Lamparelli (2004) subestimou as concentracoes
de clorofia a na primavera, época de menor vazao (1,32 m® s™) (Figura 25). No
entanto, no outono, quando a vaz&o foi de 3,55 m® s™ (Figura 26) esse modelo
superestimou, acentuadamente, todos os valores das concentracdes desta
variavel. Esses resultados indicam que as equacgdes de predicdo da clorofila a
devem sempre estar associadas a vazdes e velocidade do rio estudado.

As relagbes empiricas entre a concentracdo de fosforo total e clorofila a
sdo muito utilizadas tanto em pesquisa quanto em gerenciamento de recursos
hidricos. Entretanto, ha varias observacdes a este respeito (Kalff, 2002): as
relacbes sdo aplicadas somente a sistemas primariamente deficientes em
fosforo e ndo deveriam ser usadas quando a producdo de fitoplancton é
limitada, em sua maioria, por algum outro fator (por exemplo, nitrogénio, luz e
vazao); e os modelos empiricos refletem o comportamento médio dos sistemas
avaliados e ndo devem ser utilizados para prever como as mudancgas nas
concentracOes de fésforo, afetardo a biomassa algal em corpo de agua com
caracteristicas diferentes das quais o modelo foi obtido.

Para o gerenciamento de corpos de &guas individuais, informacdes
disponiveis para aquele sistema devem ser obtidas e preferidas. Para fins de
gerenciamento, as melhores relacdes (preditivas) sdo modelos desenvolvidos
regionalmente, os quais normalmente representam melhor o clima local,
hidrologia, geologia, uso e ocupac¢éo do solo, morfometria do sistema e a biota
das aguas a serem gerenciadas (Kalff, 2002).

N&o foi possivel estabelecer equagdes de clorofila a em funcéo do fésforo
inorganico dissolvido, pois, foram constatados muitos valores nulos deste
nutriente. Entretanto, mesmo com valores nulos desta variavel, houve produgéo
de clorofila a, indicando ndo ser este, neste caso, um bom indicador da
producdo de biomassa algal. Estes resultados corroboram com os obtidos por
Dodds (2007). Esse autor relata que, na maioria dos casos, nutrientes
inorganicos dissolvidos ndo sao bons preditores da biomassa algal em
comparacdo as formas dos nutrientes totais. Kalff (2002) afirma que o fosforo
total € a melhor variavel para predicdo da biomassa (clorofila a) produzida,
presumindo-se que o fosforo total reflete melhor a quantidade de nutriente que

é disponibilizado na decomposigéo.
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Lamparelli (2004) constatou que o fésforo inorganico dissolvido poderia
ser a variavel mais adequada para o calculo do indice de estado trofico, uma
vez que, em rios, esses valores devem estar mais correlacionados com o
fésforo efetivamente disponivel para o fitoplancton. Esses resultados séo
corroborados também por Biggs (2000), que conseguiu utilizar nutrientes
inorganicos dissolvidos e regimes de vazéo para predicdo da biomassa algal.
Entretanto, segundo Rocha e Martin (2005), na maioria dos estudos
concernentes a limitacdo da biomassa fitoplanctdnica tem sido demonstrado

gue o fésforo total € um dos principais elementos para predicéo da clorofila a.

4.2.3.1.6. Clorofila a versus nitrogénio

Nas figuras 27 e 28, sdo apresentadas as concentracfes de clorofila a
versus nitrato, aménio e nitrogénio total, para a vazées de 1,32 e 3,55 m® s™,
respectivamente. Nestas figuras, também sdo apresentadas as curvas, obtidas
pelo modelo potencial ajustado aos dados experimentais, sendo que, para a
variavel nitrogénio total, € apresentada também a curva obtida por meio do
modelo proposto por Lamparelli (2004) (Equacéo 8).

De acordo com os dados apresentados nas Figuras 27 e 28, os valores
de clorofila a, quando estimados pela equacao proposta por Lamparelli (2004),
foram mais proximos aos valores dos dados observados na primavera (Figura
27c), época em que a vazao foi menor. A equacao proposta por Lamparelli
(2004) superestimou o valor de clorofila a no outono (Figura 28c), época de
maior vazao. Ressaltando-se, portanto, que as equacbes de predicdo da
clorofila a devem estar associadas aos dados de vazéo e velocidade do curso

de agua.
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Figura 27. Concentracdes observadas e estimadas de clorofila a versus nitrato
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4.2.3.1.7. Influéncia da velocidade da agua e de variagcdes sazonais nas

concentracdes de clorofila a

No presente trabalho, foram encontradas maiores concentracbes de
clorofila a (Tabela 22) durante a primavera, época caracterizada por menor
velocidade das aguas do rio Turvo Sujo (0,33 m s™), e por menor vazdo
(1,32 m*® s). Na época do inverno, correspondente a vazédo de 2,18 m*® s*,
nenhuma concentracdo de clorofila a foi constatada. No verdo, época
correspondente & vazdo de 2,31 m® s, foram constatadas concentracées de
clorofila a apenas no ponto 4 (4,41 ug L™), enquanto no outono, época cuja
vazdo foi de 3,55 m® s e a velocidade das aguas foi mais alta, foram
constatadas as concentracdes minimas de clorofila a.

A ocorréncia de clorofila a, no ponto 4, no verdo (vazdo = 2,31 m® s?)
(Tabela 22), pode ser explicada em razdo da baixa velocidade da agua neste
trecho e mais altas temperaturas do ar e da agua nesta época, favorecendo,
desta forma, o crescimento do fitoplancton, apesar das baixas relagbes entre
nitrogénio e fosforo. Segundo Lamparelli (2004), um fator que influencia a
dindmica dos ecossistemas e que merece destaque € o clima.

Segundo Canter-Lund e Lund (1995), a menor densidade de algas
plancténicas em rios seria decorrente da velocidade das aguas e da taxa de
exportacdo de organismos, ndo havendo tempo hébil para que os organismos
se multipliguem, repondo a biomassa perdida. Em regides onde os rios ficam
mais largos e com menor velocidade, ocorre o desenvolvimento de uma
comunidade planctdnica, dominada por algas de pequeno tamanho e maior
velocidade de reproducédo, podendo sustentar uma comunidade de algas
planctonicas bem desenvolvida.

Lamparelli (2004), ao analisar dados da CETESB, referentes a rede de
monitoramento de qualidade das aguas superficiais do Estado de Sao Paulo,
no periodo de 1996 a 2001, totalizando 69 pontos de amostragem (35 em rios e
34 em reservatorios), verificou que dos 1175 dados de clorofila a analisados
75% apresentaram concentracdes inferiores ou iguais a 10 pug L™. Quando
esses dados foram separados conforme o tipo de corpo de agua, o autor
observou que, em rios, essa porcentagem subiu para 77%, enquanto, nos

reservatorios, 64% dos dados foram inferiores ou iguais a 10 pg L™. Portanto, o
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valor médio de clorofila a foi maior em reservatérios (18,24 pg L), em
comparagcao valor médio desta variavel em rios (3,62 ug L™).

Lamparelli (2004) destaca que espécies fitoplanctonicas de ambientes
I6ticos devem estar adaptadas a alta turbuléncia e grande variacdo da
intensidade luminosa a medida que sdo transportadas ao longo do rio.
Segundo Wetzel (2001), esses organismos sdo, geralmente, pequenos e
apresentam maior velocidade de reproducdo. O autor também ressalta a
importancia da contribuicdo de material ald6ctone para os rios, decorrente da
presenca de sistemas secundarios, como lagoas marginais e varzeas, nas
quais a reduzida velocidade da agua possibilita o desenvolvimento de uma
comunidade plancténica complexa, que acaba chegando ao curso principal, na
época das chuvas.

Lamparelli (2004) ressalta que, apesar das menores concentracdoes de
fosforo total e fésforo inorganico dissolvido em reservatérios, o maior tempo de
residéncia e, consequentemente, a maior transparéncia e estabilidade,
parecem ser fatores cruciais, que resultam em maiores concentracbes de
clorofila a.

Lamparelli (2004) observou que, em reservatorios, a introdugédo do tempo
de residéncia deve ser considerada nos modelos de previsdo da concentracéo
de clorofila a. Em seu trabalho, ndo foi possivel testar a variavel velocidade da
adgua, como fator de correcdo da concentracdo de fosforo total para os
ambientes I6ticos, uma vez que estes dados ndo estavam disponiveis. No
entanto, assim como o tempo de residéncia em reservatorios, este fator
também deve influenciar a producédo de clorofia a, conforme discutido nos
trabalhos de Canter-Lund e Lund (1995) e de van Nieuwenhuise e Jones
(1996), o que pode ser comprovado mediante os dados obtidos no presente
trabalho.

Mansor (2005), com o objetivo de avaliar a origem e magnitude das
cargas de nitrogénio total e de fésforo total na bacia hidrografica do rio Jaguari,
observou tendéncia de aumento na concentracéo de clorofila a, no sentido da
cabeceira para a barragem do reservatorio, em todas as épocas amostradas,
indicando a possivel influéncia da passagem do regime I6tico para léntico na
proliferacdo do fitoplancton. As maiores concentracdes de clorofila a foram

observadas no final do periodo de estiagem, o0 que sugere que 0s mais altos
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tempos de residéncia, possivelmente, favoreceram a proliferacdo de algas no
reservatorio. Esse autor também observou que ambientes com alto grau de
limitagdo, como foi considerada a bacia do rio Piracicaba, apresentam altas
concentragdes de fosforo total, mas valores de clorofila a proporcionalmente
menores, devendo, portanto, haver algum fator ambiental limitante a producao.

Varios autores discutem a influéncia da velocidade da agua e vazao em
ambientes I6ticos em relacdo ao crescimento do fitoplancton e,
consequentemente, da clorofila a. Entretanto, poucos associam valores de
clorofila a a vazdo, bem como néo foram encontrados trabalhos que
quantifiquem a influéncia da velocidade na producéo de clorofila a .

Gameiro (2000), com o objetivo de estudar a sazonalidade do fitoplancton
em quatro estacdes do estuério do Tejo, em Portugal, verificou que valores
mais elevados de clorofila a (superiores a 6 pug L™) ocorreram na primavera e
principio do verdo, em todos os locais avaliados. Em dois pontos avaliados pelo
autor, houve um primeiro pico de clorofila a na primavera, correspondendo a
uma concentracdo de 11,2 pg L™ e 24,3 pg L™, respectivamente, sendo que o
valor méaximo de clorofila a foi registrado em Julho de 1999 (32,3 ug L™).
Segundo o autor houve um pico da clorofila a no inicio da primavera (Margo 99)
e outro um pouco maior em Julho de 1999, os quais considerou como picos
sazonais caracteristicos do plancton. Esses resultados corroboram com o0s
resultados obtidos no presente trabalho, em que a maior concentracdo média
de clorofila a foi constatada na primavera.

Isenburg (2005), objetivando avaliar a qualidade das aguas na bacia do
ribeirdo Pinheiros, encontrou maior valor de clorofila a no més de maio
(1,82 pg L™ na captacdo do rio Atibaia e menor em setembro (0,59 pg L), em
2000. Em 2001, os maiores valores ocorreram em dezembro (3,89 ug L) e os
menores em setembro (1,07 pg L™Y), enquanto em 2002, os maiores foram em
setembro (2,82 pg L™) e os menores em fevereiro (1,33 pg L™). Leite (1998),
com o objetivo de analisar o processo de sedimentagdo no reservatério de
Salto Grande, e seus efeitos nas caracteristicas fisicas, quimicas e biologicas
do sistema, constatou que, no més de agosto, houve maior concentracao de
clorofila a (8,96 pg L™).
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4.3. Balanc¢o de oxigénio dissolvido nos cursos de agua

4.3.1. Coeficiente de desoxigenacéao

Os valores de vazao, velocidade, coeficiente de desoxigenacdo, demanda
tltima de oxigénio e déficit inicial de oxigénio, no trecho localizado a jusante do
encontro do rio Turvo Sujo com o ribeirdo S&o Bartolomeu, sdo apresentados
na Tabela 23.

Conforme se observa na Tabela 23, a demanda ultima de oxigénio foi
maior na primavera, época cuja vazao foi menor, juntamente com o maior
déficit inicial de oxigénio na mesma época, indicando, assim, que o curso de
agua € mais afetado quando a vazdo é menor, pois, nessa época, 0 menor
volume de agua faz com que os poluentes se encontrem mais concentrados no

rio.

Tabela 23. Valores de vazéo (Q), velocidade (V), coeficiente de desoxigenagao
(K1), demanda ultima de oxigénio (Lo), déficit inicial de oxigénio (D)
e demanda bioquimica de oxigénio (DBOs) em diferentes épocas,

no trecho avaliado do rio Turvo sujo

: Q? V2 K1 Lo Do DBOs
Epocas 3 -1 1 1 1 -1 -1
(m*s™) (ms™) (d=) (mgL”) (mgL") (mglL™)

Primavera 1,32 0,33 0,14 0,75 3,18 41,34
Inverno 2,18 0,47 0,12 0,72 1,83 15,00
Verao 2,31 0,38 0,14 0,70 1,77 18,00
Outono 3,55 0,57 0,11 0,60 2,23 17,74

*Vazdes e velocidades médias dos cinco pontos avaliados no trecho estudado.

Na Figura 29, é apresentada a evolu¢cdo da DBO em funcéo do tempo, de
acordo com as diferentes equacdes, obtidas no presente trabalho por meio do
ajuste dos parametros da Equacéo 14, para as diferentes épocas referentes a
diferentes vazdées, indicando a influéncia do coeficiente K; na progressao da

DBO, para amostras com valores de DBOs e L, diferentes.
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Figura 29. Curvas de evolucdo da demanda bioquimica de oxigénio (DBO) no

tempo (t), em diferentes épocas referentes a diferentes vazoes.

Comparando o valor de K1, obtido para o rio Turvo Sujo (Tabela 23), com
os valores tipicos deste coeficiente (Tabela 9), observa-se que este valor esta
dentro da faixa de valores de rios com aguas limpas ou efluente terciario.

Na Tabela 23, observa-se que, nas épocas de primavera e verdo, quando
as vazbes foram respectivamente 1,32 e 2,31 m® s, o coeficiente de
desoxigenacao foi mais alto que na época da seca (outono e inverno). Este fato
pode ser devido a maior concentracdo de matéria organica carreada para o rio,
devido ao escoamento superficial e as temperaturas mais elevadas ocorridas
nesta época. Segundo Almeida (2006), o coeficiente de desoxigenagdo varia
de acordo com a temperatura, que tem grande influéncia no metabolismo
microbiano, bem como com a composicdo e a concentracdo do material
organico oriundo das fontes de poluicéo.

Almeida (2006), com o objetivo de quantificar o coeficiente K; em trés

pontos no rio Pomba-MG, observou valor médio deste coeficiente no periodo
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chuvoso de 0,17 d*, sendo este um pouco mais elevado que a média no
periodo seco (0,15 d™), o que, segundo o autor, foi devido ao carreamento de
carga organica pela chuva para o curso de agua. Os resultados encontrados
por Almeida (2006) corroboram os encontrados no presente trabalho.

Loureiro (1996), estudando a bacia hidrogréafica do riacho Fundo, afluente
do lago Paranod, verificou que o coeficiente de desoxigenacao K, obtido por
meio do modelo exponencial simples, foi de 0,30; 0,20 e 0,60 d* para os
coérregos Guara, Vicente Pires e riacho Fundo, respectivamente. Segundo
Almeida (2006), os valores encontrados por Loureiro (1996) estdo acima dos
valores apresentados na literatura para este tipo de ambiente, indicando a alta
capacidade de oxidacdo do material organico nesses corregos.

Segundo von Sperling (1996), a importancia do coeficiente K; e a
relatividade do conceito de DBO podem ser analisadas, quando duas amostras
distintas apresentam o mesmo valor de DBOs, 0 que poderia, aparentemente,
induzir a conclusdo de que o impacto, em termos de consumo de oxigénio
dissolvido, é o mesmo nas duas situa¢fes. No entanto, caso se determine a
progressdo da DBO em varios dias, observa-se que os valores sdo diferentes
em todos os dias, com excecdo do quinto dia. Tal comportamento é devido ao
fato de os coeficientes de desoxigenacdo serem distintos nas duas amostras.
Tais consideragOes enfatizam o aspecto de que a interpretacdo dos dados da
DBO deve estar sempre vinculada ao conceito de coeficiente de
desoxigenacédo e, por conseguinte, da taxa de oxidacdo da matéria organica
(von Sperling, 1996).

4.3.2. Coeficiente de reaeracao

Os valores de vazéo, velocidade e coeficiente de reaeracdo, no trecho a
jusante do encontro do rio Turvo Sujo com o ribeirdo S&o Bartolomeu, sdo
apresentados na Tabela 24.

Comparando os valores de K, obtidos no presente trabalho com os
valores tipicos de K; tabelados (Tabela 10), observa-se que esses valores
estdo enquadrados na categoria de rios rapidos.
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Tabela 24. Valores de velocidade (V), coeficiente de reaeragcdo (K;) em
diferentes épocas, referentes as diferentes vazdes (Q) no trecho

avaliado do rio Turvo Sujo

Epocas Q? (m*s?) V2 (m s?) Ko (dh)
Primavera 1,32 0,33 0,75
Inverno 2,18 0,47 0,72
Verao 2,31 0,38 0,70
Outono 3,55 0,57 0,60

#Vazdes e velocidades médias dos cinco pontos avaliados no trecho estudado.

Sendo o coeficiente K, dependente de caracteristicas hidraulicas do rio,
foram ajustados os parametros da Equacdo 21, proposta por von Sperling
(1996), aos valores do coeficiente de reaeragédo obtidos nas diferentes vazoes
(Figura 30).

0,85 1

AN

y = 0,814561x 020874
R2 =0,92

0,80 +
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Ko (d ™)

0,65 -
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1,5 2,0 2,5 3,0 3,5

Vazéo (m3 s'l)

Figura 30. Valores observados e estimados do coeficiente de reaeragdo em

funcdo da vazado, em diferentes épocas, no rio Turvo Sujo.

De acordo com a Figura 30 e os valores de K, apresentados na Tabela
24, observa-se que os valores deste coeficiente diminuiram com o aumento da
vazdo e, ao contrario do que se esperava, o aumento da velocidade de
escoamento da agua nao foi proporcional ao aumento nos valores deste

coeficiente, Segundo von Sperling (1996), corpos de agua mais rasos e mais
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velozes tendem a possuir maior coeficiente de reaeragdo, devido a maior
facilidade de mistura ao longo da profundidade e a criacdo de maiores
turbuléncias na superficie. Portanto, no presente estudo, a vazdo do rio
apresentou maior influéncia no coeficiente K, que os valores da velocidade.

A Equacgdo 22, que contempla a velocidade e profundidade média do
curso de agua, foi ajustada aos valores do coeficiente de reaeragéo, obtidos
nas diferentes velocidades e profundidades do curso de agua, originando a

Equacgéo 37.

K2:O,49196 Vv 0,080264 H- 0,712070 Eq 37
R?=0,92

Reid et al. (2007), estudando as variagdes do coeficiente de reaeragéo
constatou valores de Ky de 7,7 d™* (vazdo = 3,5 m® s™) no rio Waipa, em Nova
Zelandia. No trabalho desses autores, pdde-se observar que os valores de K
decresceram com o0 aumento da vazdo, corroborando com os resultados
obtidos no presente trabalho, sendo que, para um mesmo valor de vazéo,
esses autores verificaram que K, aumentou com o aumento da velocidade.

Almeida (2006) encontrou valores médios de 1,61 e 0,85 d* para K, no rio
Pomba-MG, a jusante da sede do municipio de Santa Barbara do Tugurio, no
periodo seco e chuvoso, respectivamente.

Cox (2003) ressaltou que, enquanto as equacoes de Streeter e Phelps
(1925) tém sido consideradas adequadas para estimar a variacdo na
concentragdo de oxigénio a jusante do ponto de descarga, alguns estudos
(Dobbins, 1964; Owens et al.,, 1964) tém apontado a necessidade de se
considerar outras fonte, tais como a remocédo da DBO por sedimentacdo ou
adsorcdo, a adicdo da DBO por ressuspensao do sedimento de fundo, a
remocéao de oxigénio da agua pela agdo dos gases no sedimento, entre outros.

Quanto a relacdo entre Lo/Dg, na Tabela 25, observa-se que estafoi maior
gue a relacdo entre Ki/K, .Segundo von Sperling (1996), quando esta situagéo
acontece, o tempo critico é positivo, indicando que a partir do ponto de
lancamento de despejos, havera decréscimo na concentracdo de oxigénio

dissolvido, originando um déficit critico superior ao inicial.
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Tabela 25. Valores de velocidade (V) e relacdes entre o coeficiente de
desoxigenacdo (K;) e reaeracdo (K,) e entre os valores da
demanda dltima de oxigénio (Lo) e o déficit inicial de oxigénio (Do),

em diferentes estacgdes do ano, referente a diferentes vazdes (Q)

Qa Va
Estacdes do ano - L K1/K> Lo/Dg
(m’>s™) (ms™)

Primavera 1,32 0,33 0,19 28,39
Inverno 2,18 0,47 0,17 13,06
Verao 2,31 0,38 0,20 19,99
Outono 3,55 0,57 0,18 12,39

#Vazdes e velocidades médias dos cinco pontos avaliados no trecho estudado.

4.3.2.1. Comparacao entre os valores de K, obtidos por meio da equacao
de balanco de oxigénio e os obtidos por meio de outras equacdes

citadas na literatura

Os valores de K; estimados por meio das equacdes ajustadas, propostas

por varios autores (Tabela 11), sédo apresentados na Tabela 26.

Tabela 26. Valores do coeficiente de reaeracdo (K;) obtidos por meio de

diferentes equacgdes

Ky (d™)
Vazao (m3 s'l) O’Connor e Dobbins Bennett e Rathburn Owens et al.
(1956) (1972) (1964)
1,32 6,40 9,14 10,31
2,18 6,64 9,68 11,34
2,31 6,49 9,35 10,72
3,55 4,97 7,04 8,32

Observa-se que os valores de K, estimados por meio das equacoes,
apresentadas na Tabela 11, sdo muito maiores (Tabela 26) que os valores
obtidos no presente trabalho, em que os valores de K, foram calculados por
meio da equacdo de Streeter e Phelps (1925) (Tabela 24). As equacdes
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ajustadas pelos referidos autores (Tabela 11) ndo se mostraram adequadas
para a estimativa de K, no trecho do rio estudado.

Almeida (2006), em pesquisa realizada no rio Pomba, MG, verificou que
os valores de K;, estimados por meio de equacdes propostas por O'Connor e
Dobbins (1956) e Owens et al (1964), superestimaram os valores de Ky,
obtidos por meio da equacdo proposta por Streeter e Phelps (1925) e
considerou esta adequada para predicdo dos valores deste coeficiente,
corroborando com os resultados obtidos no presente trabalho.

Segundo Cox (2003), as equagOes que incorporam simplesmente
variaveis hidraulicas, tais como velocidade e profundidade do curso de agua,
exibem tendéncia de estimacdo de valores mais altos de K, que os
observados, sendo adequadas apenas aos cursos de agua utilizados para a
formulacédo das referentes equacoes.

Na Tabela 27, sdo apresentados os valores de K, obtidos por meio das
equacdes, ajustadas por Almeida (2006) para o rio Pomba-MG, para
estimacdo dos valores deste coeficiente. Foram utilizadas somente as
equacles ajustadas para trechos do rio Pomba semelhantes ao do presente
estudo. Nas épocas de primavera e verdo, foram utilizadas as equacoes
referentes ao periodo chuvoso (equacdes 26 e 28) e nas épocas de outono e
inverno foram utilizadas as equacdes referentes ao periodo seco (equacgdes 23
e 25).

Tabela 27. Valores do coeficiente de reaeracdo (K;) obtidos por meio da
utilizacao de diferentes equacodes, propostas por Almeida (2006)

para o rio Pomba

Vaz&o 5 Ko (d™)
- Estacao
(m®s™) Eq. 23 Eq. 25 Eq. 26 Eq. 28
1,32 Primavera - - 0,30 0,83
2,18 Inverno 0,62 1,02 - -
2,31 Verao - - 0,32 0,94
3,55 Outono 0,33 0,89 - -
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Os valores de K, estimados por meio das equacdes, propostas por
Almeida (2006), foram os que mais se aproximaram dos valores observados
para este coeficiente no presente estudo.

Observa-se que para o periodo chuvoso (primavera e verdo), os valores
mais proximos aos valores do K, observados, foram obtidos por meio da
Equacédo 28 (Tabela 27), sendo que esta foi obtida para o trecho de rio
localizado a jusante da sede do municipio do rio Pomba. Para o periodo seco
(outono e inverno), os valores mais proximos do K, observados foram obtidos
por meio da Equacao 23 no inverno e a Equacéo 25 no outono (Tabela 27),
sendo estas obtidas para o trecho do rio Pomba a jusante da sede de Santa
Barbara do Turgurio e a jusante da sede do municipio do rio Pomba,

respectivamente.
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5. CONCLUSOES

Tendo por base os resultados obtidos e considerando-se as condigbes em

que o estudo foi realizado, conclui-se que:

- Os valores de turbidez e da demanda bioquimica de oxigénio foram
maiores no verao e no outono, €pocas correspondentes as maiores
vazdes no rio Turvo Sujo, enquanto os valores de condutividade elétrica e
potencial hidrogeniénico foram mais elevados na primavera e no verao,
épocas em que ocorreram as maiores precipitacoes;

- As concentragdes de nitrogénio total e amonio foram maiores no outono
e no inverno, enquanto as concentragdes de nitrato foram maiores na
primavera e no verao;

- Houve grande variabilidade nas concentracdes de fosforo, o que pode
ter ocorrido devido a ressuspensao do sedimento de fundo do rio.

- As concentracdes de cobre e manganés foram maiores na época do
verdo, em razdo do maior escoamento superficial ocorrido nesta,
enguanto os elementos mais téxicos, como o crébmio, cadmio e chumbo,
foram observados em maiores concentra¢cdes no periodo da primavera,
época correspondente a menor vazao.

- A equacdao geral para predicdo de clorofila a obteve melhor ajuste em
funcé@o do fésforo total dissolvido, nitrogénio total e velocidade da agua,
enquanto, na menor vazdo (1,32 m® s?), o melhor ajuste ocorreu em
funcdo do aménio e do fésforo total dissolvido e na maior vazéo (3,55 m*
s™) em funcdo do aménio e do fésforo total.

- Em praticamente todas as classificagbes para o rio Turvo Sujo, a

concentracdo de fosforo conduz a uma classificacdo do ambiente em

142



BN

classe trofica superior a obtida quando a clorofila a € tomada como
referéncia.

- A velocidade da agua em rios € um fator de extrema importancia e que
deve estar sempre vinculada aos dados de clorofila a, para predicdo da
eutrofizacéo e para calculo do IET;

- O IET aplicado em ambientes I6ticos deve ser diferente do aplicado em
ambientes |énticos. Neste indice, deve-se também considerar o potencial
de eutrofizagdo desses ambientes.

- Na época chuvosa (primavera e verdo), o coeficiente de desoxigenagéo
foi mais alto que na época seca (outono e inverno);

- A vazao do rio teve maior influéncia nos valores do coeficiente K, que a
velocidade, sendo os valores deste coeficiente mais altos em menores
vazoes;

- Os valores de K, obtidos por meio das equacbes apresentadas por
diferentes autores, foram muito maiores que o0s valores obtidos no
presente trabalho, demonstrando que as equacdes ajustadas pelos
referidos autores ndo se mostraram adequadas para a estimativa de Kp,
no trecho do rio em estudo. Excecdo deve ser feita as equacdes
propostas para o rio Pomba, que possibilitaram melhor estimagcédo dos

valores de K.
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