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Impactos da mudança climática na qualidade da água da superfície em relação à 
produção da água de beber1

I. Delpla, A.-V. Jung, E. Baures, M. Clement, O. Thomas2

Resumo

Além dos impactos da mudança climática sobre a disponibilidade de água e riscos hidrológicos, as conseqüências 
na qualidade da água estão apenas começando a ser estudadas. Esta análise tem por objetivo propor uma 
síntese das mais recentes literaturas interdisciplinares existentes sobre o tópico. Após uma rápida apresentação 
sobre o papel dos principais fatores (aquecimento e conseqüências de eventos extremos) os quais explicam os 
efeitos da mudança climática na qualidade da água, o enfoque é dado a dois pontos principais. Em primeiro 
lugar, são considerados os impactos na qualidade da água dos recursos (rios e lagos) que modificam os valores 
dos parâmetros (parâmetros físico-químicos, de micropoluentes e biológicos). Em seguida, são discutidos os 
impactos esperados na produção da água de beber e na qualidade da água fornecida. 
A principal conclusão que pode ser tirada é que a tendência à degradação da qualidade da água de beber no 
contexto da mudança climática leva a um aumento de situações de risco relacionadas ao impacto à saúde em 
potencial.
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1. Introdução

Inundações e estiagens são os principais impactos da mudança climática sobre a disponibilidade de 
água. Além desses impactos quantitativos, a qualidade da água da superfície é também afetada pela mudança 
climática. Por exemplo, parece óbvio que a estiagem pode implicar pelo menos na modificação da superfície 
ou na qualidade da água subterrânea (concentração), provocando às vezes racionamento no abastecimento de 
água. Se a retração da água da superfície pode ser diretamente afetada pela degradação da qualidade da água, 
o bombeamento de poços pode ser interrompido por razões sanitárias (qualidade da água subterrânea), bem 
como por razões de segurança (ameaças de inundações). Entretanto, embora esses fatos sejam bem conhecidos, 
até recentemente poucos trabalhos científicos sobre impactos da mudança climática na alteração da qualidade 
da água haviam sido publicados.

A mudança climática não é, de fato, o único fator que afeta a qualidade da água.
Integrada ao conceito de mudança global, a evolução do uso da terra, desflorestamento,   expansão 

urbana e impermeabilização da área podem também contribuir para a degradação da qualidade da água. 
Porém, mais frequentemente, a poluição da água está diretamente relacionada a atividades humanas de 
origem urbana, industrial ou agrícola, e a mudança climática poderá levar à degradação da qualidade da 
água da superfície como consequência indireta dessas atividades.  Quando a poluição de origem pontual foi 
reduzida em muitos países (embora as plantas de tratamento da água servida comecem a atingir seus limites 
de capacidade)  os impactos da mudança do clima (global) poderiam tender a aumentar a poluição difusa com, 
por exemplo, fuga agrícola ou urbana. Os determinantes da mudança climática que afetam a qualidade da 
água são principalmente a temperatura ambiente (ar) e o aumento de eventos hidrológicos extremos. Ciclos de 
secagem e reumedecimento do solo e aumento da radiação solar também podem ser considerados. 

Em primeiro lugar, a temperatura (em geral) deve ser vista como o principal fator a  afetar praticamente 
todos os equilíbrios físico-químicos e as reações biológicas. É bem conhecido que todas as “constantes” físico-
químicas variam com a temperatura, e frequentemente aumentam as reações endotérmicas. De acordo com a 
relação de Arrhenius, a cinética de uma dada reação química pode ser dobrada aumentando-se a temperatura 
em 10 °C.

Consequentemente, diversas transformações ou efeitos relacionados à água serão favorecidos pelo 
aumento da temperatura da água, tais como dissolução, solubilização, complexação, degradação, evaporação, 



86 87

etc. Esses fenômenos globalmente levam ao aumento da concentração de substâncias dissolvidas na água, 
mas também à diminuição da concentração de gases dissolvidos. Este último ponto é muito importante com 
respeito ao oxigênio dissolvido na água. Efetivamente, sua concentração de saturação diminui em quase 10% 
com aumento de 3 °C (10 mg/L a 15 °C). Lembrando que, qualquer que seja o cenário do IPCC, a média global 
da temperatura do ar deverá aumentar entre 1,8 e 4,0 °C (Bates et al., 2008) durante o século XXI. Além disso, 
é esperada a tendência à estiagem no verão, particularmente nos subtrópicos, a baixa e média latitudes, além 
de aumentos de eventos extremos em geral (Bates et al., 2008).

Inundações e estiagens também modificarão a qualidade da água, por efeito direto da diluição ou 
concentração de substâncias dissolvidas. Para rios de pequena vazão, o principal efeito na qualidade da água é 
quanto ao aumento da temperatura, aumento da concentração de substâncias dissolvidas na água e diminuição 
na concentração do oxigênio dissolvido (Prathumratana et al., 2008; Van Vliet e Zwolsman, 2008). Um efeito 
positivo correlativo é a diminuição da concentração de alguns poluentes devido à baixa velocidade da água 
(assimilação de nutrientes por plantas aquáticas e adsorção/ complexação de metais pesados na matéria 
suspensa e sedimento).

Esses fenômenos serão aqui detalhados posteriormente. Para chuvas torrenciais e fortes condições 
hidrológicas, o escoamento e o transporte de materiais sólidos são as principais consequências. Para países de 
zona temperada, a mudança climática diminuirá o número de dias chuvosos, mas aumentará o volume médio 
de cada evento de chuva (Brunetti et al., 2001; Bates et al., 2008). Como consequência, os ciclos de secagem-
reumedificação podem impactar a qualidade da água, uma vez que aumentam a decomposição e o fluxo de 
matéria orgânica nos rios (Evans et al., 2005).

O aumento da radiação solar poderá também alterar a qualidade da água e especialmente as características 
da matéria orgânica natural em sistemas de água doce tanto por aquecimento quanto por radiação UVB 
(aumentando a fotólise) (Soh et al., 2008). A fototransformação  deve ser seriamente levada em consideração 
ao avaliar a possibilidade de  formação de produtos de transformação por UV, a partir de micropoluentes 
orgânicos, como por exemplo, os farmacêuticos (Canonica et al., 2008). Muitos documentos consideram os 
farmacêuticos como substâncias foto-reativas. (Boreen et al., 2003; Buerge et al., 2006; Petrovic e Barceló, 
2007).

Este documento tem por objetivo analisar os principais impactos nos parâmetros da qualidade da água, 
geralmente descritos para a água da superfície (rios e lagos), e os impactos esperados na produção da água de 
beber.

2. Impactos nos parâmetros da qualidade da água 

Os parâmetros da qualidade da água podem ser classificados de acordo com i) parâmetros físico-
químicos básicos (temperatura, pH, oxigênio dissolvido, matéria orgânica dissolvida…) e nutrientes, ii) 
micropoluentes (inorgânicos e orgânicos) incluindo metais, pesticidas e farmacêuticos, e iii) parâmetros 
biológicos com microorganismos patógenos, cianobactéria e agentes da qualidade da água (Tabela 1).
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2.1. Parâmetros básicos

Tem-se observado uma elevação na temperatura da água da superfície desde os anos de 1960 na 
Europa, América do Norte e Ásia (0,2 a 2 °C), principalmente devido ao aquecimento atmosférico relacionado 
ao aumento da radiação solar (Bates et al., 2008). Nos rios europeus, Zwolsman e van Bokhoven (2007), 
e VanVliet e Zwolsman (2008) observaram um aumento médio na temperatura da água em torno de 2 °C 
respectivamente nos rios Rhine e Meuse, após a grave estiagem de 2003, com aumento de pH (refletindo em 
uma redução na concentração de CO2) e redução na solubilidade do oxigênio dissolvido (OD) refletindo em 
menor solubilidade do OD em temperaturas mais altas da água. A redução no OD também pode ser associada ao 
aumento na assimilação do OD da matéria orgânica biodegradável por microorganismos (ligados ao aumento 
de carbono orgânico dissolvido (COD)) (Prathumratana et al., 2008). No mesmo estudo que trata da qualidade 
da água da superfície na parte mais baixa do Rio Mekong, significativas correlações negativas foram, de forma 
geral, encontradas entre as precipitações (ou fluxo de descarga) e OD, pH e condutividade (de 0,2 a 0,9). 
Em muitos lagos da Europa e América do Norte, o período estratificado teve duração de 2 a 3 semanas e as 
temperaturas da água subiram de 0,2 a 1,5 °C, tendo influência na estratificação térmica (Komatsu et al., 2007) 
e nos lagos hidrodinâmicos (Bates et al., 2008). Modelos computadorizados previram um aumento em torno 
de 2 °C para 2070 em lagos europeus, embora essa elevação também dependa das características do lago e da 
estação (George et al., 2007;Malmaeus et al., 2006). Foi demonstrado que lagos rasos seriam provavelmente 
os mais vulneráveis à mudança climática. As temperaturas da água exercem impacto nos processos internos do 
lago, como difusão, mineralização e mistura vertical (Malmaeus et al., 2006). O tempo de residência dos lagos 
provavelmente aumentarão no verão em 92% em 2050 para lagos com curto tempo de residência George et al. 
(2007). Foi também previsto que especialmente os lagos rasos terão aumento de temperatura no epilímnion e 
hipolímnion durante o verão (Jöhnk et al., 2008), embora os lagos artificiais (nos Países Baixos) respondam 
até mais diretamente às variações climáticas (Mooij et al., 2005).

Contudo, lagos mais profundos são mais sensíveis ao aquecimento climático a longo prazo, devido a 
sua maior capacidade de armazenar calor e consequentemente apresentará temperaturas mais altas no inverno 
(George et al., 2007). Um aumento em temperatura da água tem também um impacto nos processos químicos 
dos lagos, com aumentos em pH e maior geração de alcalinidade (Psenner e Schmidt,1992). Com relação aos 
impactos do aumento previsto nas precipitações de inverno nas águas dos lagos, eles dependem das dimensões 
do lago. Pequenos lagos com menor tempo de residência serão particularmente sensíveis à mudança decorrentes 
das chuvas (George et al., 2007).

2.2. Matéria orgânica dissolvida 

A matéria orgânica dissolvida (MOD) afeta o funcionamento do ecossistema aquático devido a sua 
influência na acidez, transporte de metais vestigiais, absorção da luz e fotoquímica e fornecimento de energia e 
nutrientes (Evans et al., 2005). A principal fonte da MOD na água da superfície é a lixiviação do solo (Hejzlar 
et al., 2003). Além disso, foi demonstrada uma relação espacial positiva entre o escoamento de carbono 
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orgânico dissolvido (COD) e áreas de terra úmida como turfeiras (Evans et al., 2005). Desde os anos de 1980, 
vários estudos apresentaram significativos aumentos de COD na Europa Setentrional (Evans et al., 2005; 
Monteith et al., 2007; Worrall et al., 2004), Europa Central (Hejzlar et al., 2003) e América do Norte (Monteith 
et al., 2007). Muitos fatores potenciais (temperatura do ar, aumento na intensidade das chuvas, aumento de 
CO2 atmosférico e declínio na deposição de ácido) foram propostos para explicar essas tendências de COD, 
embora não houvesse consenso científico. Evans et al. (2005) mostraram que a recuperação da acidificação e 
a temperatura da água são os principais condutores, uma vez que muitos compostos que participam do COD 
são ácidos. Efetivamente, foi observada uma redução na deposição ácida, decorrente parcialmente da redução 
das emissões de enxofre antropogênico (indústrias, transporte de passageiros/mercadorias...) (Monteith et al., 
2007; Evans et al., 2008). Isso teria provocado um aumento no pH do solo e consequentemente um aumento 
nos ácidos orgânicos permitidos pelas novas condições de oxi-redução. Contudo, as tendências de COD 
são provavelmente resultantes da combinação de vários fatores, incluindo a deposição ácida, uma vez que 
o aumento nas tendências começou em poucos locais antes da redução na deposição ácida (Worrall e Burt, 
2007).

De acordo com Clark et al. (2008), uma variação na vazão pode ser um bom indicador de mudanças 
na concentração  de COD em córregos que drenam os solos  organo-minerais, embora o mesmo seja falso 
para solos turfosos (neste caso, a temperatura é melhor). Finalmente, Prathumratana et al. (2008) mostraram 
que a DQO (Demanda Química de Oxigênio), usada como indicador de  Matéria Orgânica Natural (MON), 
apresenta correlações significativas, de fraca a moderada, com as precipitações e fluxo de descargas no Rio 
Mekong (de 0,3 a 0,4).

Finalmente, Prathumratana et al. (2008) mostraram que a DQO (Demanda Química de Oxigênio), 
usada como indicador de matéria orgânica natural (MON), possui correlações de fraca a moderada com as 
precipitações (0,295 a 0,426) e fluxo de descargas (0,312 a 0,324).

2.3. Nutrientes

É esperado um aumento de mineralização de N no solo devido ao aumento na temperatura média do 
solo (Ducharne et al., 2007). Além disso, as estiagens aumentam a concentração de carbono orgânico total 
(COT) extraível do solo no inverno e o aquecimento aumenta o nitrato extraível no verão e outono e amônio 
extraível no inverno. Um aumento moderado na temperatura do solo (primavera, verão e inverno) levaria a 
um grande aumento da atividade enzimática. A temperatura está positivamente correlacionada com o processo 
de nitrificação (aumentando a atividade da fosfotase e mobilização de P nos solos). Mudanças observadas 
na atividade enzimática estão relacionadas diretamente ao efeito de  aquecimento do solo que estimula a 
atividade biológica e aumenta a disponibilidade de N (Sardans et al., 2008). O aquecimento do solo aumenta 
a concentração de nitratos extraíveis do solo no verão e outono (perdas de N facilitadas) e concentração de 
amônio extraível no inverno.

A qualidade das massas aquáticas está sujeita à sazonalidade climática que provoca um importante 
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impacto em seus padrões de nutrientes (Zhu et al., 2005). Um clima mais quente criará impactos indiretos nas 
massas aquáticas, por exemplo, aumento de cargas de nutrientes na superfície e água subterrânea (Van Vliet 
e Zwolsman, 2008) e neutralizará os efeitos da política de redução da carga de nutriente externo (Wilhelm 
e Adrian, 2008). De fato, temperaturas mais altas aumentarão a mineralização e liberações de nitrogênio, 
fósforo e carbono da matéria orgânica do solo. Além disso, um aumento no escoamento e erosão devido a 
precipitações de maior intensidade resultará em aumento no transporte de poluentes, especialmente após o 
período de estiagem. Concentrações mais altas de amônio podem ser observadas em rios com capacidade de 
diluição reduzida causada pelas estiagens (Zwolsman e van Bokhoven, 2007; Van Vliet e Zwolsman, 2008). 
Além disso, espera-se um aumento na liberação de fósforo de sedimentos basais em lagos estratificados, 
devido à diminuição das concentrações de oxigênio nas águas de fundo (Wilhelm e Adrian, 2008). 

Modelos e cenários climáticos regionais e globais são ferramentas úteis para produzir entradas de dados 
para modelos hidrológicos, a fim de compreender e prever os  efeitos em potencial da mudança climática nas 
massas aquáticas. Um aumento na frequência da seca de verão pode levar a uma gradual mobilização do 
nitrogênio nos solos que poderia ser conduzido para os córregos no início da estação chuvosa e provocar 
concentrações de nitrato mais altas nos rios (Wilby et al., 2006). Ducharne et al. (2007) previram um aumento 
na concentração de nitrato nas camadas  aquíferas da bacia de Seine para os anos de 2050 e 2100 devido a 
um aumento nas precipitações e consequentemente na lixiviação do solo. Kaste et al. (2006) e Arheimer et 
al. (2005) respectivamente previram um  aumento  de 40–50% no fluxo de nitrato em 2070 –2100 nas bacias 
hidrográficas norueguesas  e um aumento em fósforo (50%) e nitrogênio (20%) em lagos. Correlações entre 
precipitações, temperatura do ar, fluxo de descarga e fosfatos, nitratos e fósforo total (FT) no Rio Mekong 
também foram observadas (Prathumratana et al., 2008). Esses resultados estão em conformidade com Bhat et 
al. (2007) que descobriu que 73% do total da carga de nitrogênio de Kjeldhal  em saídas de  bacias hidrográficas 
florestadas foram levados pelo  escoamento superficial durante eventos de temporais. Drewry et al. (2009) 
também encontrou  correlações positivas entre FT, nitrogênio total, sólidos suspensos e fluxo. Foi também 
sugerido que a maior parte do fósforo é adsorvida em sólidos suspensos.

Para lagos, concentrações mais altas de fosfato e amônio em hipolímnion são frequentemente 
observadas durante o período de calor em países de clima temperado (Petterson et al., 2003). A mudança 
climática impacta esses ecossistemas de várias maneiras: mudanças na temperatura, na camada de gelo, vento 
e precipitação (Mooij et al., 2005). O escoamento da carga de P, comandada pela descargas que seguem as 
chuvas torrenciais, tende a aumentar com a mudança climática e consequentemente terá um impacto nos lagos 
(Mooij et al., 2005). Inversamente, as concentrações de nitrogênio em córregos são menos dependentes da 
vazão (Mooij et al., 2005). Supõe-se que os aumentos de temperaturas reduzam as concentrações de nitrato 
em lagos e aumentem  o índice de desnitrificação e as perdas de N em solos situados rio acima e nas águas da 
superfície (Mooij et al., 2005). Ao contrário, a carga interna de P aumenta graças à decomposição microbiana 
dos sedimentos do lago (Jackson et al., 2007). 

O acúmulo de  fósforo hipolimnético solúvel depende da profundidade da termoclina e temperaturas 
hipolimnéticas (Wilhelm e Adrian, 2008). De fato, temperaturas hipolimnéticas  mais altas aumentam a 
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mineralização da matéria orgânicas hipolimnética e a liberação de fósforo dos sedimentos. Dramáticos pulsos 
de nutrientes na zona eufótica podem ser observados após vagas de calor (Wilhelm e Adrian, 2008). 

Consequentemente, a alternância de eventos de mistura e longa estratificação ameaça mais 
especificamente os lagos polimíticos que os lagos dimíticos (Wilhelm e Adrian, 2008). Os aumentos de 
P na camada superficial, que estimulam o crescimento de fitoplâncton (Jackson et al., 2007), causando a 
eflorescência de algas e a deterioração da qualidade da água (Komatsu et al., 2007). Por último, com relação às 
concentrações de Fósforo Total (FT), as temperaturas mais altas podem impactar principalmente os lagos com 
longo tempo de residência (Malmaeus et al., 2006), muito embora, os índices de mudança nas concentrações 
de fosfato e nitrato parecerem independentes da morfometria do lago (Weyhenmeyer, 2008).

2.4. Micropoluentes inorgânicos 

Na Europa Ocidental, a concentração de metais nos rios sofreram grande redução na década passada 
com os esforços de tratamento da  água servida industrial e urbana. Contudo, as estiagens podem ter impacto na 
qualidade da água dos rios (Zwolsman e van Bokhoven, 2007; Van Vliet e Zwolsman, 2008), dependendo das 
propriedades dos compostos que podem ser tanto negativas quando positivas. Em primeiro lugar, concentrações 
de bário, selênio e níquel significativamente mais altas foram observadas no Rio Meuse durante a estiagem de 
2003 (Van Vliet e Zwolsman, 2008). 

Opostamente, concentrações de chumbo total, cromo, mercúrio e cádmio significativamente mais 
baixas foram medidas dentro do mesmo período. Essas diferenças se devem principalmente às desigualdades 
entre as capacidades de adsorção dos sólidos suspensos, contudo existem discrepâncias entre os estudos. 
Efetivamente, no Rio Rhine observou-se que as estiagens causam impacto negativo nas concentrações de 
metal de cádmio, cromo, mercúrio, chumbo, cobre, níquel e zinco, que foram mais altas durante a estiagem de 
2003 que durante os períodos de referência (Zwolsman e van Bokhoven, 2007).

Thies et al. (2007) estudaram a resposta das águas do lago alpino alto (Alpes) ao aquecimento climático 
e observaram a liberação de soluto de gelo de geleira rochosa ativa. As águas da superfície sobre as pedras 
metamórficas foram afetadas pela condução progressiva de íons e metais pesados da água fundida. Eles 
previram que a água doce de altas montanhas será então progressivamente afetada pelo aquecimento climático.

Além disso, a forte complexação de alguns metais pelo COD provoca o transporte de chumbo, titânio 
e vanádio dissolvidos nos sistemas turfosos após o escoamento da tempestade (Rothwell et al., 2007). A 
mudança sazonal nas concentrações de metal dissolvido foi também observada para vários microelementos 
(Fe, Mn, Al, La, U, Th, Cd e As). O aumento no conteúdo de carbono orgânico e declínio nas condições de 
oxi-redução parecem estar relacionados à liberação de microelementos. Uma correlação positiva também é 
encontrada entre os eventos de tempestade e a concentração de microelementos em córregos (Olivie-Lauquet 
et al., 2001). Efetivamente, os colóides orgânicos e inorgânicos podem desempenhar um importante papel na 
mobilização de microelementos nos solos e na água (Pédrot et al., 2008).
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2.5. Micropoluentes orgânicos 

As águas da superfície são as principais receptores da contaminação por pesticidas de uso agrícola. 
Bloomfield et al. (2006) observaram que as mudanças na sazonalidade e intensidade da chuva e aumento 
da temperatura do ar são os principais condutores na mudança de destino e comportamento dos pesticidas, 
embora os efeitos  da mudança climática provavelmente sejam variáveis e difíceis de serem previstos. 
Lennartz e Louchart (2007) estudaram as interações físico-químicas entre a  matéria orgânica  do solo e 
compostos herbicidas (diuron e terbutilazina) após os ciclos de secagem e reumidificação, a fim de examinar 
se os impactos climáticos induziram variações no estado da água subterrânea.  

Os resultados mostram que variações nos conteúdos da água subterrânea modificam a estrutura da 
matéria orgânica do solo, que obstruem a difusão e detém os pesticidas. 

O aumento de eventos extremos com mudança climática provavelmente neutralizará as medidas de 
redução de pesticidas. Probst et al. (2005) simularam as entradas em córregos e descobriram, em cenário de 
tempestade (aumento na precipitação de 10 a 20 mm/dia), que a isoproturona e bifenox podem potencialmente 
apresentar maior risco devido a sua ecotoxicidade.

Com relação aos farmacêuticos, na bacia hidrográfica ao sul de Ontário, Lissemore et al. (2006) 
encontraram correlações significativas entre COD e algumas substâncias ativas  frequentemente detectadas 
na água (monensina e carbamazepina), com variações nas concentrações da monensina, lincomicina, 
sulfametazina, trimetoprima e carbamazepina dependendo da vazão e quantidade de precipitação. Além disso, 
descobriram que o ácido clofíbrico e iopromida  apresentam importante potencial de lixiviação que pode 
representar risco a longo prazo para a contaminação da água subterrânea pela água de rio, através de sedimento 
e subsolo (Oppel et al., 2004), especialmente em caso de eventos de tempestades.

2.6. Patógenos

Os patógenos transportados por água podem se espalhar na água doce depois desta ter sido contaminada 
por resíduos animais ou humanos, devido à descarga dos sistemas de esgoto combinado (SEC) em tempestades. 
Quando o fluxo excede a capacidade dos SEC, as tubulações de esgoto descarregam diretamente no corpo da 
água da superfície (Charron et al., 2004). Pednekar et al. (2005) estudaram a carga de coliformes em  enseada 
de maré e mostraram que a água de tempestade vindo da bacia hidrográfica das vizinhanças é fonte primária de 
coliformes. Além disso, temperaturas da água mais altas provavelmente provocarão aumento na sobrevivência 
de patógenos no meio-ambiente, embora ainda não haja evidências claras. (Hunter, 2003).

As inundações frequentemente causam a contaminação da água subterrânea e eclosões adicionais de 
doenças como ceratite por Acanthamoeba em Iowa (EUA) em 1994 (Hunter, 2003). De acordo com Curriero 
et al. (2001), metade das eclosões  de doenças transportados por água nos EUA durante a última metade 
do século ocorreu após um período de chuvas torrenciais. Embora o risco de erupção de doenças ligadas a 
redes de abastecimento seja baixo em países desenvolvidos, os abastecimentos privados estariam em risco  
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(Hunter, 2003). Além disso, um aumento em temperatura ameaça a qualidade da água com relação a doenças 
transportadas pela água, especialmente a cólera, na Ásia e América do Sul (Hunter, 2003). Por último, foi 
mostrado que com o aumento da radiação UV devido à depleção da camada de ozônio, a MON capta os mais 
altos níveis de energia UV e se separa em mais compostos orgânicos biodisponíveis, minerais e micronutrientes.  
Todos esses processos podem estimular a atividade bacteriana em ecossistemas aquáticos (Soh et al., 2008).

2.7. Cianobactéria e cianotoxinas

A concorrência entre fitoplancton e cianobactéria pode favorecer a cianobactéria em clima mais quente 
(Arheimer et al., 2005) e pode também aumento sua dominância. Um fluxo de fósforo mais alto em epilímnion 
pode promover o crescimento de fitoplancton na camada eufótica e levar a evolução de um estado de  água 
transparente dominado por macrófitas para um estado túrbido dominado por fitoplancton.  Aumento nas 
temperaturas da água e na concentração de nutrientes provoca a eflorescência maciça de cianobactéria em 
muitas massas aquáticas (Hunter, 2003). Vagas de calor de verão também podem estimular o desenvolvimento 
de cianobactérias em lagos através da redução da mistura vertical turbulenta e aumento dos níveis de crescimento 
(Jöhnk et al., 2008). Além disso, novas espécies de cianobactérias como Cilindrospermopsis Raciborskii 
colonizaram habitats setentrionais devido a efeitos de aumento de temperatura. Essa cianobactéria tropical, 
conhecida por produzir Cilindrospermopsina foi agora detectada em águas doces na Europa Ocidental e Sul 
(Itália, Espanha e França) (Brient et al., 2008) e foi detectada nos lagos da Alemanha (Wiedner et al., 2007). 
Além disso, o aquecimento anual antecipado em países de clima temperado permite um crescimento mais 
importante e antecipado dessa alga (Wiedner et al., 2007). Por último, outra cianobactéria, como a Microcistis 
que pode produzir a microcistina, pode se tornar invasiva com o aquecimento climático (Jöhnk et al., 2008).

2.8. Indicadores de qualidade da água

Peixes, algas verdes e diatomáceas são frequentemente usados como indicadores de qualidade da água. 
Daufresne e Boët (2007) observaram um aumento relacionado a aquecimento global na abundância total e nas 
proporções das espécies de água quente e mudanças nas estruturas de tamanho em comunidades de peixes nos 
rios da França. As espécies de peixes termofílicos do sul substituíram progressivamente as espécies de água 
fria do sul no Rio Rhône acima (Daufresne et al., 2003). Além disso, a alta temperatura e a baixa capacidade 
de difusão de turbulência em lagos pode suprimir a abundância da população de algas verdes e diatomáceas 
(Jöhnk et al., 2008). Altas temperaturas parecem favorecer a dominância das cianotoxinas, como Microcistis, 
sobre as diatomáceas e algas verdes (Jöhnk et al., 2008).

2.9. Síntese
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Os impactos da mudança climática na qualidade da água da superfície estão resumidos na Fig.1, que 
considera os efeitos (estiagens e inundações) dos dois principais fatores (temperatura e chuva). Os impactos 
dependem do ambiente natural ou artificial, e as consequências podem ser diferentes de acordo com o tipo 
de corpo da água (rios, lagos, represas, tanques, mangues...) e características (tempo de residência da água, 
dimensão, forma, profundidade…). Para córregos, os principais parâmetros afetados são MOD e nutrientes, 
entretanto os patógenos e cianobactéria/cianotoxinas estão mais relacionados a lagos. Entre os micropoluentes, 
inorgânicos ou orgânicos são com frequência igualmente afetados.

Fig. 1. Impactos da mudança climática nos recursos de água e na qualidade da água de beber.

3. Impactos esperados na produção da água de beber 

Pesquisa realizada na década de 1970,  indicou a presença de subprodutos da desinfecção (SPDs) na 
água de beber (Rook, 1974; Symons et al., 1975). Atenção especial foi dada à concentração de trialometanos 
(THMs) por causa de seus potenciais efeitos carcinogênicos (Singer, 1993). O estudo sobre a ocorrência de 
SPDs nos sistemas de distribuição da água de beber aumentou nos recentes anos, focando em primeiro lugar na 
transformação da matéria orgânica natural. Com relação a SPDs emergentes ligados aos farmacêuticos e novas 
pesticidas, muito poucos estudos foram publicados,  a fim de compreender sua formação e destino durante o 
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tratamento da água. Para subprodutos farmacêuticos, a maioria dos estudos está limitada aos farmacêuticos de 
origem (PFOs) (Fent et al., 2006; Mompelat et al., 2009). 

Esta parte tem por objetivo a revisão dos principais determinantes conhecidos na  formação de SPDs 
nas condições comuns de tratamento de água. Em seguida, consideramos os esperados impactos da mudança 
climática sobre esses parâmetros e a degradação de qualidade da água de beber. Por último, apresentamos 
algumas necessidades adicionais de monitoramento para melhor conhecimento. 

3.1. Determinantes dos SPDs

Diversos fatores, tais como a temperatura, carbono orgânico dissolvido (COD), pH, concentrações de 
bromo, bem como fatores operacionais ou doses de cloro e tempo de contato foram apontados no relatório, 
por afetarem significativamente a formação de SPDs (Nikolaou et al., 2004; Teksoy et al., 2008). A matriz da 
temperatura e da matéria orgânica influenciada pela mudança climática, será posteriormente considerada. 

Com relação à influência da temperatura da água na formação de SPDs, a tendência geral indica que 
para temperaturas da água natural de superfície (5 a 30 °C), o aumento de temperatura eleva o nível de 
formação de SPDs. Alguns estudos (Rodriguez e Serodes, 2001) mostraram que as concentrações de THM 
variam significativamente (de 1,5 a 2 vezes, dependendo das instalações) entre a planta da água de beber e a 
torneira (a mais distante). Quando a temperatura da água excede 15 °C, as variações espaciais de THM são 
particularmente altas (de 2 a 4 vezes, dependendo das instalações). Da mesma forma, outros autores relataram 
que o aumento da temperatura (10 a 33 °C) geralmente aumentou a formação de SPDs  de bromo orgânico 
(Zhang et al., 2005). Entretanto, esta tendência geral deve ser moderada para determinados SPDs instáveis. 
De fato, Yang et al. (2007) estudaram a formação de SPDs após 3 dias de cloraminação com monocloramina 
(NH2Cl) em três temperaturas (10 °C, 20 °C e 30 °C). Eles comprovaram aumentos na formação de clorofórmio 
com temperatura de10 a 30 °C. Entretanto, para SPDs mais instáveis as dicloroacetonitrilas (DCAN) e 
1,1-dicloro-2-propano (1,1-DCP), esta tendência geral deve ser moderada, uma vez que sua decomposição 
pode aumentar com a temperatura.

Em termos de qualidade da água, foi determinado que os constituentes fúlvicos e húmicos da matéria 
orgânica são importantes precursores de THMs (Christman et al., 1990). O carbono orgânico total (COT), 
bem como a absorvância de UV, tem sido usados como indicadores da presença de matéria orgânica na água 
de beber (Thomas, 2007). Alguns autores apontaram que uma dose efetiva mínima de alume mostra uma forte 
relação estequiométrica com concentrações de COD nas águas de modelo (Shin et al., 2008). Além disso, 
diversos estudos mencionaram que a concentração de carbono orgânico dissolvido (COD) na água tratada 
com alume ou ferro estava diretamente relacionada à potencial formação de THM (van Leeuwen et al., 2005; 
Uyak e Toroz, 2007). Alguns projetos de pesquisa baseados em escala piloto de laboratório e dados de campo 
mostraram que quanto mais altos são os valores desses parâmetros, mais altas as concentrações de THMs 
formados (Rodriguez et al., 2000; Golfinopoulos et al., 1998; Garcia-Villanova et al., 1997; Montgomery, 
1993). Para a formação dos SPDs, um fator determinante poderia ser a parte aromática ou fração hidrofóbica 
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de MON e a distribuição de peso molecular (Randtke e Jepsen, 1981; Bose e Reckhow, 1998; Croue et al., 
1999; Singer, 1999). Além disso, alguns estudos já mostraram que para águas que não são controladas pela 
floculação por varredura, as doses coagulantes são determinadas pelas concentrações de MON e partículas, 
sendo a sílica o fator determinante para a demanda de coagulação em altas concentrações de partículas (N100 
mg/L) (Shin et al., 2008). Consequentemente, as substâncias húmicas associadas a mineral aumentam as 
propriedades intrínsecas de complexação de substâncias minerais para  poluentes orgânicos e inorgânicos 
(Murphy e Zachara, 1995) e impacta diretamente na formação potencial de SPDs.

3.2. Potenciais impactos

Com relação a problemas de mudança climática na formação de SPDs, investigações anteriores já 
observaram que a ocorrência de THMs em água clorada pode variar  significativamente de acordo com estação 
e localização geográfica do sistema de distribuição (Williams et al.,1997; Garcia-Villanova et al., 1997; Arora 
et al., 1997; Singer et al., 1995; Clark, 1994). Essas variações temporais e espaciais são devido a mudanças 
na qualidade da água bruta e tratada, bem como nos parâmetros operacionais (pH, dose de cloro, tempo de 
contato…) relacionado a cloração. Eventos de temporais conduzem a elevados níveis de turbidez e matérias 
orgânicas encontradas nas águas dos rios provocando a deterioração no desempenho do tratamento. Entretanto, 
foi mostrado que esse efeito não é uniforme. Isso pode ser devido à combinação de temperaturas da água mais 
baixas e uma mudança na natureza e maiores concentrações de MON na água natural (Hurst et al., 2004). Isso 
também explicaria o motivo pelo qual esses autores observaram que as diferenças sazonais tem um impacto 
significativo na robustez do processo, independente da turvação da água bruta. Rodriguez e Serodes (2001) 
mostraram que quando a temperatura da água é inferior a 15 °C, os THMs na água tratada não são superiores 
às concentrações iniciais de THM, mesmo que elas sejam altas (60 μg/L). A última situação pode ser típica 
na primavera ou outono, quando o conteúdo orgânico da água bruta e água tratada tende a aumentar após a 
chuva ou escoamento de campo. Para temperaturas da água de verão típicas (>18 °C), a concentração de THM 
no tratamento do sistema pode ser de  2 a 4 vezes, dependendo das instalações (Rodriguez e Serodes, 2001). 

A natureza e concentração de COD não são os únicos parâmetros que drasticamente se alteram durante 
eventos de tempestade, devendo ser também levada em consideração a contribuição do compartimento 
biológico. Chen e Zhang (2008) globalmente mostraram que a alga contribuiu muito mais para a formação de 
AHA (ácidos haloacéticos) do que os THM durante eflorescências de verão e outono. Durante esses eventos 
especiais, quando a concentração de algas é de 20 a 80 milhões por litro, os precursores de DPP que se 
originaram da alga contabilizariam aproximadamente de 20% a 50% do total do potencial de formação.

Variações da temperatura, pH e composição aquosa que ocorrem durante a mudança climática também 
influenciam os contaminantes em suas sorções nas fases minerais. Ao avaliar o comportamento de lixiviação 
dos compostos antropogênicos, a influência das propriedades do solo deve ser levada em consideração (Oppel 
et al., 2004; Yu et al., 2009). Além disso, especialmente durante os eventos de chuva, a lixiviação de partículas 
minerais provoca altas concentrações em águas naturais, tendo um impacto direto na demanda de coagulação 
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durante o tratamento da água, conforme visto anteriormente (Shin et al., 2008) e na formação de SPDs. 
Com relação à ocorrência e destino dos micropoluentes com respeito ao tratamento da água de 

beber, os principais estudos (recentes) estão relacionados aos farmacêuticos. De fato, os estudos sobre os 
farmacêuticos estão principalmente ligados ao tratamento de água servida, cuja eficiência poderá afetar a 
qualidade dos recursos de água que recebem descarga de efluente tratada. Mesmo se eles forem parcialmente 
removidos, as quantidades residuais podem permanecer na água tratada, e foram encontradas na água de beber 
(torneira) (Al-Ahmad et al., 1999; Hernando et al., 2006). A eficiência da remoção dos farmacêuticos varia de 
acordo com os processos de tratamento e também com temperatura e tempo (Choi et al., 2008). Por exemplo, 
diclofenac apresentou índices de eliminação bastante diferentes entre 17% (Heberer et al., 2002), 69% (Ternes 
et al.,1998) e 100% (Thomas e Foster, 2004) dependendo desses dois últimos parâmetros. Finalmente, para a 
eliminação de pesticidas em processos de tratamento físico-químico convencionais da água de beber, tal como 
a floculação, sedimentação, filtragem ou abrandamento com cal, apenas determinadas substâncias lipofílicas 
são removidas adequadamente (Baldauf, 2006).

Micropoluentes naturais, principalmente os representados por cianotoxinas podem também exercer 
forte impacto no tratamento da água de beber. A cloração, micro-/ultrafiltragem e especialmente a ozonação 
são os procedimentos de tratamento da água mais eficazes na destruição da cianobactéria e na remoção de 
microcistinas (Hitzfeld et al., 2000). Durante eventos de eflorescência de cianobactérias, a ozonação pode 
ser um processo apropriado para eliminar as toxinas peptídicas, como a microcistina LA e LR (Rositano et 
al., 1998, 2001; Brooke et al., 2006). Muitos estudos com relação a remoção das toxinas da cianobactéria 
da água mostraram que a eficácia do processo de oxidação não é apenas dependente da  concentração do 
reactante, mas também da temperatura, pH, composição iônica (Rositano et al., 1998; Shawwa e Smith, 2001) 
e concentração de MON (Al Momani et al., 2008). Embora poucos estudos tenham relatado a relação entre a 
alga e os precursores de  SPDs, alguns autores apontaram a contribuição da alga para algumas formações de  
DPBs (Chen e Zhang, 2008). Alguns estudos tentaram melhorar a identificação de novos subprodutos para as 
cianotoxinas (Rodriguez et al., 2007; Merel et al., 2009). Entretanto, a formação de SPDs não foi amplamente 
investigada. 

3.3. Monitoramento e modelo de impactos

Diante dos  impactos previamente esperados na degradação da qualidade da água (de beber), diversas 
ferramentas de monitoramento são propostas. 

O primeiro modo é incorporar as medições do COT (ou COD) on-line no algoritmo de controle de 
coagulação para o controle de pH e dose de coagulante para impedir a variação descontrolada, especialmente 
durante eventos de chuva/tempestade (Hurst et al., 2004). Na mesma área, o desenvolvimento dos sistemas 
ou os  procedimentos de monitoramento em campo podem ser úteis para melhorar o conhecimento da MOD, 
a fim de avaliar as propriedade do volume, que influenciam principalmente a formação de subproduto de 
desinfecção, como as  atividades biológicas (contribuição das algas, evolução fotossintética…) ou polaridade 
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molecular.
A análise de fluorescência pode ajudar na avaliação de fontes da MOD por assinaturas espectrais 

relacionadas a águas afetadas pela atividade microbiana, tanto pela influência de água servida quanto por 
processos autóctones e pode correlacionar alguns desses dados com o COD, por exemplo (Parlanti et al., 2000; 
Jung et al., 2005; Rosario-Ortiz et al., 2007). Outra solução é a previsão da ocorrência ou destino de alguns 
parâmetros físico-químicos através de modelos. Uyak e Toroz (2007) propuseram um modelo para estimar a  
concentração de THM e AHA em água bruta clorada, por exemplo, no abastecimento de água da superfície. 
Outros modelos que relatam a dose de coagulante para a concentração e qualidade dos orgânicos presentes 
em águas naturais já foram desenvolvidos. Esses modelos possibilitam a previsão das doses de coagulante 
inorgânico que maximizam a remoção de orgânicos em um pH específico de coagulação (van Leeuwen et al., 
2005). Como vimos anteriormente, é necessário continuar os estudos de desenvolvimento de modelo levando 
em consideração a temperatura. A complexidade das reações de formação de DPP dificulta o desenvolvimento 
de modelos universalmente aplicáveis. Esse campo de pesquisa, entretanto, deve ser considerado com especial 
atenção para o futuro. 

Um último ponto a ser considerado é o desenvolvimento analítico para substâncias emergentes e 
subprodutos. Com relação a farmacêuticos e pesticidas, há uma real necessidade de identificação e avaliação 
da toxicidade  dos subprodutos da degradação formados durante o tratamento da água. A remoção de 
farmacêuticos e outros micropoluentes polares podem ser garantido  apenas utilizando-se avançadas técnicas 
como a ozonação, carbono ativado ou filtro de membrana (Ternes et al., 2002) ou eventualmente tratamento 
por  UV (Canonica et al., 2008). Entretanto, apenas desenvolver as melhores técnicas de tratamento disponíveis 
para remover essas substâncias sem levar em consideração a formação de SPDs não é um desafio real.

A comparação entre o consumo de substâncias emergentes (tal como os farmacêuticos) e a ocorrência na 
água baseou-se em uma metodologia  de referência, devendo as avaliações de risco ecotoxicológico e  à saúde 
serem desenvolvidas em paralelo com os métodos analíticos que permitam a identificação e quantificação dos 
subprodutos.

3.4. Síntese

Os impactos da mudança climática nos problemas de tratamento da água de beber foram resumidos na 
Fig. 2. Deve-se lembrar que a mudança climática pode provocar, em termos de recursos (águas da superfície), 
grandes variações hidrológicos, elevação da temperatura da água e aumentos da carga de poluição (química 
e microbiológica). Para plantas de tratamento, considerando-se que todas as ações de recuperação podem ser 
feitas (redução da fonte de poluição, limitação de escoamento, administração da redução de fertilizantes e 
pesticidas, etc.) medidas de adaptação precisam ser  consideradas para melhor eficiência, particularmente com 
relação a eventos extremos (chuvas torrenciais e estiagens). Essas medidas integram as etapas de tratamento 
complementar e controle de processo, mesmo para pequenos sistemas de abastecimento de água. Além disso, o 
monitoramento da qualidade da água com análise de micropoluentes, entre os quais as substâncias emergentes 
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e subprodutos do tratamento, precisam ser realizados, bem como a avaliação de risco à saúde (seguindo um 
procedimento de plano de segurança da água). Obviamente, em caso de grandes inundações, o transporte de 
garrafas ou tanques pode ser a única solução para abastecimento seguro da água de beber.

Fig. 2. Impactos da mudança climática e problemas de tratamento da água de beber.

4. Conclusão

O principal resultado desta revisão de literatura sobre o impacto da mudança climática na qualidade 
da água da superfície (desde os recursos até a torneira) é que há uma tendência à degradação da qualidade da 
água de beber, provocando um aumento de situações de risco com relação ao impacto em potencial à saúde, 
principalmente durante eventos meteorológicos extremos. Entre os parâmetros da qualidade da água, a matéria 
orgânica dissolvida, os micropoluentes e patógenos são susceptíveis à elevação em concentração ou número 
como consequência  do aumento da temperatura (água, ar e solo) e chuvas torrenciais em países de clima 
temperado. 

Outra conclusão é a falta de informação sobre ocorrência de micropoluentes e seu destino  com relação 
aos impactos da mudança climática e a eficácia do tratamento, incluindo potencialmente a associação e o 
transporte com a matéria orgânica natural. Os subprodutos de desinfecção de micropoluentes não removidos 
durante o tratamento e os resíduos precisam ser identificados e sua toxicidade avaliada. A última conclusão 
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se refere às doenças potencialmente transportadas pela água e fortemente ligadas aos impactos da mudança 
climática, mas ainda pouco estudadas pelo menos em países de clima temperado. Finalmente, há grande 
necessidade de monitorar  a qualidade da água e prever ferramentas como modelos e sistemas de suporte 
para tomada de decisão, principalmente com o objetivo de avaliar os riscos à saúde e ações de recuperação e 
adaptação.
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