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RESUMO

REMOCAO DE BACTERIAS E GENES DE RESISTENCIA A ANTIBIOTICOS EM
ESTACOES DE TRATAMENTO DE AGUAS RESIDUAIS URBANAS

AUTORA: Barbara Werle Nunes Grehs
ORIENTADOR: Elvis Carissimi
COORIENTADOR: Maria Angelica Oliveira Linton

O aumento da resisténcia bacteriana a antibiéticos € um tema de grande preocupacdo para a
salde publica e ambiental, ocasionado principalmente pelo uso indiscriminado de antibioticos
e pela disposicdo final incorreta de medicamentos. Dentro desse contexto, as EstacGes de
Tratamento de Aguas Residuais - ETAR s&o um ponto de particula interesse, pois atuam
como reservatorios de Bactérias Resistentes a Antibioticos - ARB e Genes de Resisténcia a
Antibidticos - ARG, que posteriormente liberam altas cargas de resisténcia bacteriana nos
corpos hidricos receptores. O reconhecimento de que as ETAR atuam com pressdes seletivas
nos micro-organismos e favorecem a transferéncia horizontal de genes, aumentando a
abundancia de genes de resisténcia é motivo de apreensdo. Baseado no atual estado da arte,
este estudo conclui que melhorias nas tecnologias de tratamento das aguas residuais sdo
necessarias, nao apenas na remocao de solidos, nutrientes e matéria organica, mas também na
remocao de residuos de antibidticos e micro-organismos resistentes. Este trabalho teve como
objetivo avaliar a capacidade da agregacdo, com sulfato de aluminio e tanino, de reduzir a
carga de ARB e ARG em efluentes urbanos tratados, provenientes de uma Estacdo de
Tratamento de Aguas Residuais Urbanas — ETARU, assim como, verificar o impacto do
tratamento na estrutura e diversidade da comunidade bacteriana. Também foi avaliada a
capacidade de reativacdo dos micro-organismos ap6s periodo de armazenamento. Ambos 0s
coagulantes reduziram a carga dos organismos procariéticos, incluindo ARB, entretanto
apenas o sulfato de aluminio foi eficaz na remocdo dos ARG analisados, e ambos 0s
coagulantes promoveram alteracdes na comunidade bacteriana, em comparacdo ao efluente
néo coagulado.

Palavras-chave: resisténcia bacteriana, tratamento de dguas residuais, coagulacao.



ABSTRACT

REMOVAL OF ANTIBIOTICS RESISTANT BACTERIA AND RESISTENCE
GENES AT URBAN WASTEWATER TREATMENT PLANTS

AUTHOR: Barbara Werle Nunes Grehs
ADVISOR: Elvis Carissimi
CO-ADVISOR: Maria Angelica Oliveira Linton

The spread of antibiotics bacterial resistance is a subject of great concern for public and
environmental health, caused mainly by the indiscriminate use of antibiotics and the incorrect
discard of medicines. In this context, Wastewater Treatment Plants (WWTP) are a particular
point of interest, because they act as reservoirs for antibiotic resistant bacteria (ARB) and
antibiotic resistance genes (ARG), which subsequently release high loads of bacterial
resistance on the waterbodies receptors. The recognition that the WWTPs act with selective
pressures on the microorganisms and favor the horizontal transfer of genes, increasing the
abundance of resistance genes, causes seizure. Based on the current state of the art, this study
concludes that improvements in wastewater treatment technologies are necessary, not only in
the removal of solids, nutrients and organic matter, but also in the removal of residues of
resistant antibiotics and microorganisms. The main goal of this work was to evaluate the
aggregation capacity, with aluminum sulfate and tannin, to reduce the ARB and ARG loading
in treated urban effluents from an Urban Waste Water Treatment Plant (UWWTP), as well as,
verify the impact of the treatment on the structure and diversity of the bacterial community
and evaluate the ability to reactivate the microorganisms after storage period. It was noticed
that both coagulants reduced the prokaryotic organisms loading, including ARB, however
only aluminum sulphate was effective in the removal of analyzed ARGs. Also, both
coagulants promoted changes in the bacterial community compared to uncoagulated effluent.

Keywords: Bacterial resistance, wastewater treatment, coagulation.
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1 APRESENTACAO

As relacdes entre 0s seres vivos e 0 meio ambiente formam conexdes complexas que
afetam direta e indiretamente os ecossistemas. O impacto das agdes humanas sejam elas
positivas ou negativas ndo séo sentidas apenas localmente, as consequéncias podem afetar um
bioma especifico, uma populacdo isolada, assim como podem vir a se tornar um problema
mundial. Um exemplo claro sdo as mudancas climaticas, que afetam o planeta na totalidade,
independente da nacdo que seja responsavel pela poluicdo, todos os paises podem vir a sofrer
com os seus efeitos (WWF, 2019).

A problematica envolvendo a resisténcia bacteriana se assemelha a este cenério. Pois o
uso indiscriminado de antibiéticos em humanos e animais ndo afetam somente os individuos
que fizeram o uso do medicamento, a resisténcia bacteriana pode ser difundida para outros
individuos e para 0 meio ambiente, criando um ciclo dificil de ser interrompido. Em
consequéncia do aumento da resisténcia bacteriana temos internacGes hospitalares mais
longas, maiores custos médicos e um crescente numero de oObitos provenientes de infeccdes
por micro-organismos resistentes ou multirresistentes, que ndo respondem aos antibi6ticos
atualmente existentes (Fiocruz, 2017). O que se tornou um grave problema de saude publica
mundial, que demanda urgéncia na revisdo de politicas publicas que visem combater 0 uso
indiscriminado de antibidticos, bem como o desenvolvimento de solugbes que auxiliem no
combate da disseminag&o da resisténcia bacteriana no meio ambiente (WHO, 2015).

A presenga de antibidticos, bactérias resistentes a antibioticos e genes de resisténcia a
antibidticos em estacdes de tratamento de aguas de abastecimento e aguas residuais é
reportada mundialmente (Manaia et al., 2018). O impacto do processo de tratamento das
aguas na resisténcia bacteriana ainda esta sob investigacdo, mas ndo se pode negar o fato de
que as plantas de tratamento sdo ponto-chave para conter a dispersdo deste preocupante
fendmeno.

Tratamentos com radiacdo ultravioleta, catalise, ozonizacao e cloracdo ja foram propostos
por diversos pesquisadores e apresentaram bons resultados (Lamba e Ahammad, 2017).
Entretanto, a reativacdo de micro-organismos com potencial resisténcia bacteriana apds o
tratamento ainda é um fator limitante (Becerra-Castro et al., 2016; Jia et al., 2015; Moreira et
al., 2018). A agregacao de particulas em suspensdo a partir do uso de substancias coagulantes
¢ pratica comum em plantas de tratamento de &guas de abastecimento e &guas residuais

(Sillanp&é et al., 2018). Porém, o estudo dessa técnica para avaliar o potencial de remogé&o de
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micro-organismos e genes de resisténcia a antibioticos ainda é escasso. A investigacdo parte
do principio de que um percentual das bactérias fica adsorvido a particulas orgénicas e
inorganicas e com a agregacdo destas particulas e posterior remocao por sedimentacdo ou
flotacdo, é possivel a remocao de micro-organismos e genes de resisténcia a antibioticos.
Dessa maneira, essa tese buscou contextualizar a tematica da resisténcia bacteriana no
ambiente das plantas de tratamento de aguas residuais e avaliar os efeitos de dois coagulantes
em bactérias e genes de resisténcia selecionados, provenientes dos efluentes de uma estacdo

de tratamento de aguas residuais urbanas.

1.2 REFERENCIAL TEORICO

A 4gua mais do que vital a vida, é também peca chave no desenvolvimento
socioeconémico das populacBes. Serve como indicador de parametros multivariados, como
produtividade, satde, desenvolvimento e econdémico. Mais do que planejar o uso racional da
agua como recurso estratégico, o tratamento das aguas residuais é imprescindivel para
assegurar o desenvolvimento sustentavel das populacdes. No Brasil, apenas 45% do esgoto
gerado recebe tratamento adequado e 35 milhGes de brasileiros ainda ndo possuem acesso a
agua potavel, de acordo com relatorio do Instituto Trata Brasil, que utilizou os dados mais
recentes disponibilizados pelo Sistema Nacional de Informacgdo sobre Saneamento (SNIS),
referentes ao ano de 2016, (Trata Brasil, 2018). Em comparacdo ao ano de 2011, houve uma
evolucdo de 0,9 ponto percentual no atendimento a dgua potavel e 7,4% no tratamento de
esgoto. Um ritmo lento para universalizar o saneamento béasico e alcancar o acesso a
saneamento e higiene adequados e equitativos para todos.

O ciclo urbano da agua consiste na integracdo das etapas de: captacdo da agua em
corpos hidricos; tratamento em estacGes de tratamento de agua; distribuicdo da agua para
abastecimento humano; recolhimento e o transporte para o tratamento em estacdes de
tratamento de aguas residuais e por fim, a devolucdo aos corpos hidricos. O tratamento das
aguas residuais visa a melhora do efluente final, diminuindo a presenca de contaminantes que
podem impactar os sistemas aquaticos e a salde humana. Diversos sdo 0s métodos para o
tratamento de efluentes, que comumente integram processos (quimicos e bioldgicos) e
operacdes que se organizam em niveis de tratamento: preliminar, primario, secundario e
terciario (Pituco, 2017).

14



O tratamento preliminar tem por finalidade a remoc&o de solidos grosseiros, areias e
gorduras, cuja presenca acarreta problemas de manutencdo e funcionamento das diferentes
operacdes, processos e sistemas auxiliares. Ja o tratamento primario € constituido por
operacdes fisicas, que removem principalmente sélidos sedimentaveis e uma parte de materia
organica em suspenséo, podendo integrar uma etapa de coagulacéo/floculacdo, que envolve o
uso de agentes quimicos, sintéticos ou naturais, para desestabilizar as particulas coloidais e
promover a formacdo de flocos sedimentéaveis ou flotaveis. O tratamento secundario é
efetuado predominantemente por processos biologicos através da degradacdo da matéria
organica pela agdo de micro-organismos. Estes processos podem ser aerdbios, anaerobios,
anoxicos ou facultativos. Uma das aplicagdes técnicas destes processos é o sistema de lodo
ativado, que basicamente consiste na oxidacdo da matéria organica por meio de bactérias
aerobias. Neste sistema a recirculacdo da biomassa é parte integrante do processo (Metcalf e
Eddy, 2013; WEF, 2007).

O tratamento terciario tem sido cada vez mais considerado como medida para obter
um efluente final tratado de alta qualidade. Para isso, o tratamento visa além da remocéao de
compostos organicos facilmente metabolizados, a isencdo de nutrientes como nitrogénio e
fosforo; a remogdo de micropoluentes quimicos recalcitrantes; e obtencdo de cargas
microbioldgicas extremamente baixas (Henze et. al, 2008). Considerando os altos custos
envolvidos na remogdo de micropoluentes quimicos, a maioria das ETAR, que incluem uma
etapa adicional de tratamento terciario, operam com uma etapa de desinfec¢do do efluente
secundario antes do lancamento no corpo hidrico receptor. Cloracdo, radiacdo UV e
0zonizacgdo séo as tecnologias de desinfecgdo mais comumente aplicadas atualmente (EEA,
2007).

A coagulacdo é um processo gque consiste na desestabilizacdo das particulas coloidais
ou neutralizacdo das moléculas de substancias humicas, através de fendmenos quimicos e
fisicos. Durante 0 processo quimico, ocorrem as reacdes do coagulante com a &gua e a
formacdo de espécies hidrolisadas com carga positiva, ou precipitados do coagulante usado.
Posteriormente ocorre o processo fisico que consiste no transporte das espécies hidrolisadas,
ou dos precipitados, para que haja contato com as impurezas presentes na dgua, de maneira
que formem aglomerados maiores, capazes de serem removidos por sedimentagédo ou flotagdo
(Di Bernardo et al., 2008).

A escolha do coagulante e a dose a ser utilizada dependem de uma série de fatores

como: caracteristicas do coagulante; concentracdo e o tipo de particulas; caracteristicas de
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matéria organica natural — NOM; temperatura da agua; e de outros constituintes da agua bruta,
como pH, alcalinidade e fosforo. Portanto ndo h4 uma abordagem formal para incorporar essa
colecdo de variaveis no processo de selecdo, sendo importante a realizacdo do teste de jarros e
a experiéncia profissional para determinar a escolha do produto e a metodologia de uso
(Davis, 2017). A presenca de particulas e matéria organica dissolvida, conhecida como
matéria organica natural (NOM — natural organic matter), um produto da decomposi¢do e
lixiviacdo de detritos organicos. Apresenta um papel importante no tratamento da agua, pois é
precursora da formacdo de subprodutos de desinfeccdo. Portanto, embora o principal objetivo
da coagulacdo seja a remocdo do material coloidal e em suspenséo, a precipitacdo de NOM
dissolvida é um objetivo simultaneo de relevada importancia (Davis, 2017).

As particulas coloidais e em suspensdo possuem uma carga de superficie que faz com
gue as mesmas nao se agreguem. A maior parte das particulas na dgua possui carga elétrica
negativa, portanto o objetivo da coagulacao € gerar a desestabilizacdo das particulas, de forma
que permita 0 seu agrupamento. Esse processo ocorre através do resultado individual ou
combinado de quatro mecanismos: compreensdao da dupla camada elétrica; adsorcdo e
neutralizacdo; varredura; e adsorcdo e formacdo de pontes. No mecanismo da varredura, as
dosagens de coagulante e pH sé&o relativamente altas (acima de 15 mg/L), com presenca de
excesso de precipitados de aluminio ou ferro, causando o emaranhamento das impurezas entre
eles. J& 0 mecanismo de adsorcdo e neutralizacdo decorre do precipitado com carga positiva
ou de espécies hidrolisadas positivas, caracterizando-se por dosagens de coagulante e pH
menores.

Conjuntamente com 0 uso de coagulante pode haver a adicdo de auxiliares de
coagulacdo (materiais particulados insoltveis) e floculantes (polimeros), assim como o uso de
solucdes acidas e basicas para ajuste de pH. Estas substancias e materiais sdo utilizados em
condicdes especificas para potencializar o processo de remocdo de impurezas, seja na reducao
da dose de coagulante ou para acelerar o processo (Di Bernardo et al., 2011). J& na etapa de
floculacdo ocorre o agrupamento dos pequenos flocos provenientes da agregagdo, formando
flocos maiores e mais estaveis que sedimentam com mais facilidade. A mistura é o principal
mecanismo para a floculagéo, pois a agitagdo de agua contendo particulas cria gradientes de
velocidade que provocam a colisdo de particulas. S&o utilizados dois tipos de mistura com
diferentes finalidades, a mistura rapida é aplicada para a dispersdo do coagulante na agua

bruta e a mistura lenta é empregada para flocular a &gua coagulada. O gradiente de velocidade
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e o tempo de mistura sdo fatores essenciais para a eficacia do processo de
coagulacao/floculagéo (Davis, 2017).

O sulfato de aluminio (Alx(SO4)3) é o coagulante mais utilizado em Estacdes de
Tratamento de Agua — ETA. Essa ampla utilizacio é devida a eficiéncia do reagente no
processo de coagulacdo das particulas, baixo custo, ampla distribuicdo geogréfica do produto
e facilidade operacional dos trabalhadores j& habituados com a técnica. Uma enorme
variedade de reagentes naturais e sintéticos com potencial aplicacdo para
coagulacao/floculacdo no tratamento de agua vém sendo estudados. Nomeados de coagulantes
poliméricos verdes, ou coagulantes organicos, alguns ja foram bem estudados como o0s
taninos; Moringa oleifera; e a quitosana; outros nem tanto, como sementes de feijdo;
Actinobacteria; derivados de amido; espécies de cactos; dentre outros, sdo tido como
promissores (Chun-Yang Yin, 2010; Oladoja, 2015).

Choy et al. (2014) apresentaram um trabalho com o resumo de pesquisa de 21 tipos de
plantas com propriedades coagulantes naturais, classificados em: frutas, cactos, cereais,
fungos, nozes, arbustos e especiarias. Entre tantas possibilidades, o Brasil dispde em escala
comercial para o tratamento da agua, tanino proveniente da casca da arvore Acacia Negra, um
polimero organico-catidnico de baixo peso molecular, de origem essencialmente vegetal, que
atua como: coagulante/floculante e auxiliar de coagulacdo no tratamento de 4guas em geral. O
tanino age em sistemas de particulas coloidais, neutralizando cargas e formando pontes entre
estas particulas, sendo este o processo responsavel pela formagdo de flocos e consequente
sedimentacdo (Graham, et al., 2008).

A presenca de micro-organismos resistentes a antibidticos em diferentes sitios é uma
constatacdo que vem causando enorme preocupacao aos pesquisadores (Cytryn, 2013., Ma et
al., 2014). A resisténcia antibiotica ¢ um fendmeno natural em que oS micro-organismos
conseguem resistir ao efeito de um antibiético ou antimicrobiano devido as mutacGes e a
grande capacidade das bactérias em transferir seu material genético, existindo uma clara
correlacdo entre o uso de antibidticos e a resisténcia bacteriana (Mosquito, 2011). Dentre a
enorme diversidade de micro-organismos que compde a microbiota dos efluentes, as
enterobactérias sdo consideradas um grupo de interesse peculiar para a resisténcia bacteriana.
As enterobactérias sdo uma familia muito abundante de bacilos Gram-negativos, que inclui
uma grande variedade de bactérias patogénicas. Elas podem ser encontradas amplamente na
natureza, mas a maioria habita os intestinos do homem e dos animais, tanto como parte da

microbiota normal, sendo um exemplo a Escherichia coli, quanto como agentes de infeccao,
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como a Salmonella (Murray, 2004). A capacidade desse grupo de desenvolver mecanismos de
resisténcia, aliado ao uso indiscriminado de antibidticos de amplo espectro, favoreceu a
aparicao e disseminacdo de enterobactérias multirresistentes. Entre os diversos mecanismos
de resisténcia que essas bactérias podem expressar, destacam-se as mediadas por diversos
tipos de betalactamases, como as betalactamases de espectro estendido, de tipo AmpC e as
carbapenemasas (Guerrero, et al. 2014).

A agua residual esté entre os principais reservatdrios de resisténcia a antibioticos em
ambientes urbanos. O que torna as estacdes de tratamento de aguas residuais um ponto de
fundamental interesse, pois afetam direta e indiretamente a populacdo humana e 0 meio
ambiente. Os tratamentos convencionais ndo sdo capazes de eliminar totalmente estes micro-
organismos e por vezes 0s processos de desinfeccdo acabam por facilitar a seletividade dos
micro-organismos resistentes a antibidticos, devido ao desiquilibrio gerado na comunidade
microbiana que inibe a competi¢cdo natural existente, favorecendo a prevaléncia de micro-
organismos que representam risco a saude humana (Becerra-Castro, et al., 2016; Moreira et
al., 2018., Sousa, et al., 2016).

A busca por solucgdes alternativas, como os processos oxidativos avancados, filtracdo
por membranas, ozonizacao, radiacdo ultravioleta, dentre outras técnicas que visam a melhora
na remocao de micropoluentes e micro-organismos ganha cada dia mais visibilidade (Zhang
et al., 2019., Moreira et al., 2018., Sousa et al., 2016., Le et al., 2018). Entretanto, é necessario
analisar com cautela diferentes parametros fisicos, quimicos e microbioldgicos, bem como,
fatores econdmicos e viabilidade de implantacdo, de maneira que a melhora na qualidade da
agua tratada seja efetiva, justificando tal investimento.

Diferentes metodologias atualmente sdo utilizadas para avaliar a diversidade,
abundancia ou prevaléncia de ARB e ARG num determinado ambiente. Analises
microbioldgicas dependentes ou independentes de cultivo, como: o método de filtracdo por
membrana e cultivo em meios seletivos; Reacdo em Cadeia da Polimerase quantitativa —
gPCR para genes selecionados; e analise metagendmica para avaliar a diversidade da
comunidade microbiana, sdo amplamente utilizados e recomendados para 0 monitoramento
das aguas residuais e analise da eficacia dos tratamentos empregados na remogdo de ARB e
ARG (Manaia et al., 2018).

Nesse contexto, a presenca difusa de residuos de antibidticos e resisténcia bacteriana
em EstacBes de Tratamento de Aguas Residuais representa um extraordinario desafio a ser

enfrentado. A busca por politicas publicas, tratamentos inovadores, investimento em pesquisa
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e tecnologias voltadas a solugdo dessa problemaética sdo de fundamental importancia para a

melhora do cenério atual.

1.3 PROPOSICAO

Diante da eminente ameaca da resisténcia bacteriana para 0s ecossistemas e para a
salde humana, o presente trabalho aborda a necessidade de investigacdo a respeito da
presenca de bactérias e genes de resisténcia em estacdes de tratamento de aguas residuais. A
compreensdo dos mecanismos de resisténcia, e o monitoramento de ARB e ARG em aguas
residuais, atraves de técnicas de microbiologia dependentes e independentes de cultivo,
consistem em importantes ferramentas para o controle da resisténcia bacteriana. Bem como, o
desenvolvimento de estudos que proponham tratamentos com a finalidade de remover estes
micro-organismos dos efluentes.

Nesse contexto, a avaliacdo de métodos inovadores que busquem contribuir para a
solucdo desta problematica sdo de extrema importancia. A proposta de avaliar o impacto da
etapa de coagulacdo como alternativa de tratamento terciario em Esta¢cdes de Tratamento de
Aguas Residuais Urbanas para a remocdo de ARB e ARG é bastante atual, uma vez que
processos que desequilibram a estrutura da comunidade microbiana ndo sdo desejaveis,
devido a sua importancia nos ciclos biogeogquimicos e potenciais impactos na satide humana.
Como justificativa da escolha do tema a figura 1 apresenta a evolucdo de publicacbes que
relatam sobre a tematica: Remocdo de ARB e ARG em EstacBes de Tratamento de Aguas
Residuais (Removal ARB and ARG in Wastewater Treatment Plants). Como apresentado, se
trata de uma linha de pesquisa recente, que apresenta um crescente interesse cientifico devido
principalmente, ao fato de se tratar de um grave problema de satde publica e ambiental, com

muitas questdes ainda sem respostas.
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Figura 1 - Numero de publicagdes por ano utilizando como palavras-chave: remocdo de
bactérias resistentes a antibidticos e genes de resisténcia a antibidticos em estacbes de
tratamento de aguas residuais. (do inglés: removal ARB and ARG in WWTP).
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Fonte: Base de dados Science Direct (2019).

Apesar do crescente numero de publicacdes considerando essa tematica, encontramos
apenas um trabalho que reporta o uso da coagulacdo na remocdo de genes de resisténcia a
antibiéticos em uma ETAR, utilizando cloreto de ferro e cloreto poliférrico (PFC). O estudo
relata remocdes de 0.5 a 3.1 log para dois genes de resisténcia a sulfonamida (sull e sulll),
trés genes de resisténcia a tetraciclina (tetO, tetW e tetQ) e para o gene relacionado a
resisténcia intll (Li et al., 2017). Resultado bastante promissor, que afirma a necessidade de
investigacdo de estudos de remocdo de ARB e ARG a partir de coagulantes, especialmente se
considerado a enorme variedade de coagulantes disponiveis atualmente que podem trazer

resultados promissores.

1.3.1 Objetivo

Compreender a dindmica das bactérias resistentes a antibidticos e genes de resisténcia
a antibioticos nas estacOes de tratamento de &guas residuais, bem como, avaliar os efeitos de

dois coagulantes em ARB e ARG de uma esta¢éo de tratamento de aguas residuais urbanas.
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1.3.2 Objetivos especificos

e Auxiliar na compreensdo da problematica envolvendo a resisténcia bacteriana, suas
implicacGes na salde humana e ambiental e sua relacdo com as ETAR. Bem como,
apresentar ferramentas de monitoramento e tratamentos para a remocdo de ARB e
ARG nos efluentes;

e Auvaliar os efeitos da coagulacdo com sulfato de aluminio e tanino em bactérias
resistentes a antibioticos e genes de resisténcia a antibioticos em uma estacdo de
tratamento de &guas residuais urbanas, a partir de métodos dependentes e
independentes de cultivo;

e Avaliar o efeito da coagulagdo com sulfato de aluminio e tanino na comunidade
microbiana dos efluentes provenientes de uma estacdo de tratamento de aguas

residuais;

Analisar a capacidade de perturbacdo na comunidade e reativacdo microbiana, apds

periodo de armazenamento da agua residual tratada com sulfato de aluminio e tanino.

1.4 MATERIAL E METODOS

A metodologia apresentada descreve o que foi realizado para a elaboracdo dos dois
artigos apresentados na tese. Consistindo o primeiro em uma ampla revisdo de literatura sobre
0 tema, e o0 segundo na investigacdo experimental sobre o uso potencial da coagulacdo na
remocao de micro-organismos e genes de resisténcia a antibidticos em estacdes de tratamento
de aguas residuais urbanas.

O artigo de revisao desenvolvido busca elucidar o leitor sobre a temética da tese. Para
isso foram abordados assuntos relevantes para a problematica da resisténcia bacteriana como:
i) as principais fontes de contaminacdo ambiental de residuos de antibidticos, bactérias e
genes de resisténcia a antibidticos; ii) o impacto na salde humana devido ao crescente
aumento da resisténcia bacteriana; iii) os principais mecanismos desenvolvidos pelos micro-
organismos para adquirir resisténcia aos farmacos; iv) a relacdo entre as estagdes de
tratamento de aguas residuais e a resisténcia bacteriana; v) as principais técnicas utilizadas
para a identificacdo e monitoramento de bacterias e genes de resisténcia; vi) bem como, as

tecnologias empregadas para a remocao de bactérias e genes de resisténcia a antibidticos em
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plantas de tratamento de &guas. O texto baseou-se na extensa pesquisa de revisdo de 115
publicacdes de renomados pesquisadores dessa area do conhecimento.

O trabalho de investigacdo experimental sobre o uso de coagulantes para a remocéo de
micro-organismos e genes de resisténcia a antibidticos foi desenvolvido em parceria com
Faculdade de Engenharia da Universidade do Porto (FEUP) — Portugal. A pesquisa buscou
avaliar os efeitos de uma etapa adicional de coagulagdo em efluentes do tratamento
secundario, de uma planta de tratamento por lodo ativado convencional de aguas residuais
urbanas.

As coletas foram realizadas na Estacdo de Tratamento de Parada — Maia — PT,
localizada na regido metropolitana do Porto e ocorreram no periodo da manhd, durante os
meses de novembro de 2016 a abril de 2017, correspondendo ao: outono, inverno e primavera
europeus. Foram realizados ensaios de coagulacdo a partir de dois reagentes: Sulfato de
Aluminio e Tanino com o objetivo de remover poluentes da agua e avaliar a melhoria de
parametros fisico-quimicos e microbioldgicos da dgua tratada, em comparacdo a dgua residual
ndo coagulada.

Realizaram-se um total de seis experimentos, com amostras em triplicata, distintos em
duas fases: i) na primeira fase as analises foram realizadas imediatamente ap6s o ensaio de
coagulacdo; ii) jA na segunda fase, apds o tratamento de coagulacdo as amostras eram
armazenadas em frascos estéreis, fechados, ao abrigo da luz por um periodo de 72 horas, e
entdo se prosseguiam as analises conforme descrito anteriormente. O objetivo dessa fase do
estudo foi avaliar o recrescimento dos micro-organismos ap6s a estabilizacdo da comunidade,
depois do estresse ocasionado pela coagulagcdo. Todos 0s estudos experimentais foram
realizados no LEPABE — Laboratory for Process Engineering, Environment, Biotechnology
and Energy, da Faculdade de Engenharia da Universidade do Porto- PT - FEUP.

A figura 2 apresenta o desenho experimental das coletas e as aliquotas correspondentes
obtidas. Na primeira fase do estudo STWW se refere a amostra inicial coletada no tratamento
secundario da Estacdo de Parada; Control corresponde ao controle utilizado nos ensaios de Jar
test (sem adicdo de coagulante); Alu e Tan denominam as amostras tratadas com sulfato de
aluminio e tanino, respectivamente. Ja na segunda fase experimental: RSTWW indica a
amostra coletada na estacdo de tratamento, armazenada pelo periodo de 3 dias; assim como
RAIu e RTan correspondem as amostras tratadas com sulfato de aluminio e tanino,
respectivamente, armazenadas por 72 horas; STWW e Control na segunda fase tém o mesmo

significado do que foi mencionado anteriormente.
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Figura 2 - Desenho experimental das coletas e aliquotas obtidas durante a primeira e segunda
fase do estudo de investigacédo

10/01,24/01 e 14/02 14/03,21/04 e 28/04

1.4.1 Ensaios de Coagulagédo

Os ensaios de coagulacdo foram realizados em escala laboratorial no equipamento Jar
Test de seis provas, com regulador de rotagdo das hastes misturadoras. Utilizaram-se béqueres
de 1 litro, preenchidos com 500 mL de amostra para a realizacdo dos experimentos. A
temperatura da agua foi mantida em torno dos 20,0 £ 3,0°C durante todos os ensaios. O
equipamento Jar Test foi operado com tempo de mistura rapida de 2 minutos a uma
velocidade de 100 rpm; tempo de mistura lenta de 30 minutos com velocidade de rotacéo de
40 rpm; e tempo de sedimentagdo de 1 hora. Os dados utilizados foram baseados na pesquisa
de Beltran-Heredia e Sanchez-Martin (2009).

As concentracdes de coagulantes utilizados variaram entre as amostras em funcdo da
quantidade de poluentes presentes na agua. Para aperfeicoar o processo de coagulacéo,
inicialmente foram avaliadas concentracdes de sulfato de aluminio entre 10 e 350 mg L™ e
tanino de 10 a 70 mg L™, de forma a determinar a menor concentracio de coagulante
necessaria para remover com eficiéncia a maior quantidade de s6lidos suspensos da agua. As
aliquotas utilizadas nas analises foram coletadas com pipetas estéreis a trés centimetros de
profundidade na posicdo central de cada béquer, e acondicionadas em frascos também
estéreis, para posterior analise. Os parametros fisicos e quimicos avaliados para determinar a
eficiéncia do tratamento foram: turbidez, cor, pH, condutividade e carbono orgénico total. A

Figura 3 exemplifica um ensaio em Jartest utilizando amostras em triplicata, a esquerda da
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imagem pode-se observar a formacgdo de flocos a partir da coagulagdo com sulfato de

aluminio, e a direita em colorag&o mais forte 0 mesmo processo com Tanino.

Figura 3 - Ensaio de coagulacdo/floculacao utilizando sulfato de aluminio e tanino.

Fonte: Acervo da autora.

1.4.2 Analises Microbiologicas

1.4.2.1 Caracterizagdo Microbiologica

As amostras de aguas residuais antes e apds a coagulacdo foram caracterizadas quanto
a abundancia de diferentes grupos de micro-organismos cultivaveis, também foram avaliados
os quantificaveis de resisténcia aos antibioticos selecionados e os genes relacionados. Estes
parametros foram avaliados logo depois do tratamento e apds periodo de armazenagem de 72
horas, conforme descrito anteriormente. Foi utilizado o método de filtragdo por membrana
para enumeracdo dos micro-organismos cultivaveis, para tal, foram feitas dilui¢cbes seriadas
adequadas para cada tipo de amostra, filtradas com o auxilio de funil e bomba a vécuo,
através de membranas de nitrato de celulose (porosidade de 0,45um; Sartorius Stedim,
Alemanha) e incubadas em meio de cultura visando diferentes grupos microbianos.
Para a quantificacdo dos heterotroficos totais foi utilizado o meio Plate Count Agar —
PCA (Liofilchem, 30°C, 1 dia) e para as enterobactérias foi utilizado o meio Membrane fecal
Coliforms — MFC (Difco, 37°C, 1 dia). Alem disso, foram adicionados amoxicilina (32mg/L)
e ciprofloxacina (4mg/L) em meio MFC para avaliar a prevaléncia de resisténcia em amostras
de &gua antes e ap0s o tratamento com coagulantes. Estes antibiéticos foram selecionados por
terem sido previamente identificados com potencial de resisténcia em aguas de abastecimento
e aguas residuais portuguesas. (Silva, M. F. et al., 2007; Moreira, et al., 2016). Na Figura 4 ¢
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apresentada a bancada de trabalho utilizada para as analises de microbiologia, contendo tubos
de diluicdo, placas com meio de cultura, pipeta, ponteira, pinga, vortex, chama, alcool, rampa
de filtracdo, funis e bomba a vacuo.

A diluicdo seriada permite a contagem de micro-organismos em amostras com
concentragOes elevadas de bactérias. As amostras diluidas em série apresentam concentraces
menores de micro-organismos, 0 que possibilita a contagem das unidades formadoras de
colénia — UFC. Para determinar o nimero de micro-organismos da amostra original
multiplica-se o nimero de UFC formadas a partir da amostra diluida, pelo volume de diluicéo.
As diluicBes seriadas e volumes utilizados para cada tipo de aliquota e meio de cultivo estdo
detalhados na figura 5.

Figura 4 - Bancada de trabalho para filtracdo das amostras e cultivo em meios de cultura
selecionados.

Fonte: Acervo da autora.
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Figura 7 - Esquema demonstrativo das dilui¢Oes seriadas e volumes utilizados para cada tipo
de aliquota e meio de cultivo.

0,1 mL

0,1 mL

0,1 mL

0,

imL 0,1mL

TNy, N TN TN TN

LI

SOLUCAO 0,9mL 0,9mL 0,9mL 09mL 0,9mL

ESTOQUE 10* 107 103 10 10°
STWW Aln Ian RsTWW Ralu RIan

PCA 10°10% 10° | 100102, 10° | 10102, 10° | 102103, 107 103,107, 10° 10107, 109

mEC, 107105, 10% | 10° 105,102 | 100,107, 10° | 102.10%, 107 107107, 10° 10710, 107

mEC+ amex | 102105, 10% | 107, 10°, 107 | 10,1077, 102 | 102103, 107 101072, 10° 102,107, 107

mEC+cip | 102,103, 10% | 10ml 1ml, 107 | 1ml 105,107 | 107102, 10% | 100ml 10ml, tml | 10,102, 103

Fonte: Adaptado de: https://kasvi.com.br. PCA = Plate Count Agar, mFC= Membrane fecal
Coliforms, amox= amoxicilina, cip= ciprofloxacina.

Na Figura 6 ¢é apresentado o resultado de uma anélise de organismos cultivaveis por
filtracdo de membrana, ap6s 24 horas de cultivo. Podem-se observar as unidades formadoras

de coldnia — UFC nas diferentes dilui¢des utilizadas para o0 meio mFC.

Figura 8 - Unidades formadoras de coldnia em meio mFC utilizando o método de filtrac&o por

membrana.

Fonte: acervo da autora.
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1.4.2.2 Extracdo de DNA

Para as andlises de biologia molecular, primeiramente foi realizada a extracdo do DNA
das amostras que variaram entre 100 e 700 mililitros (dependendo do tipo de aliquota), apds
filtracdo atraveés de membranas de policarbonato (porosidade de 0,22pum, Whatman, Reino
Unido), usando o kit comercial Power Soil® de isolamento de DNA (MO BIO Laboratories,
Inc., USA). A quantificacho de DNA foi realizada através de fluorimetria (Qubit —
Invitrogen). Os extratos foram congelados a -20°C e descongelados somente no momento da
realizacdo das analises quantitativas de DNA.

1.4.2.3 PCR quantitativa — gPCR

A gPCR foi realizada conforme demonstrado da Tabela 1 e metodologia descrita por
Narciso-da-Rocha et al. (2014). Foram selecionados quatro genes para a analise: 16S rRNA,
que reflete a abundancia de micro-organismos na amostra, dois genes de resisténcia a
antibioticos:, blatem € qnrS, e da integrasse relacionada a resisténcia intll. A escolha dos
genes foi baseada em estudos anteriores que demonstram a prevaléncia desses genes em
amostras provenientes de estacBes de tratamento de &guas residuais (Souza, et al, 2016;
Moreira, et al., 2016).

Tabela 1 - Condig0es utilizadas nas analises de gPCR:

Gene Primers Referéncia Eficiéncia (%) Condigdes Referéncia
1114F 95°C por 10 min (1ciclo)

165 RNA (CGGCAACGAGCGCAACCC) Escherichia coli 95°C por 135, 35°C por 205 & e
1273R (ATCC25922) 100 72°C por 10s (33 ciclos) (Denman & McSweeney, 2006)
(CCATTGTAGCACGTGTGTAGC) outros- 12
il ILC3F 93°C por 10 min (1ciclo)

. (GATCGGTCGAATGCGTGT) Escherichia coli _ 95°C por 13, 35°C por 30s & .

it ml ILC1R (A2FCC14) o 72°C por 105 (40 cicos) (Goldstein etal, 2001)
(GCCTTGATGTTACCCGAGAG) outros: 12
blaTEM-F 95°C por 10 min (1ciclo)

. (TTCCTGTTTTIGCTCACCCAG) Escherichia coli 93°C por 13s, 60°C por 30s & . -

e BIaTEM-R (A2FCCI4) % T2°C por 105 (40 ciclos) (Bibbal et al., 2007)
(CTCAAGGATCTTACCGCTGTTG) outros: 2a
quSHF11F 95°C por 3 min (1ciclo)

(GACGTGCTAACTTGCGTG) Enterobactercloa . 95°C por 135, 60°C por o

gmrs qSIR11R ez (S14) 5 1min(30 ciclos) (Marti e Balcazar, 2013)
(TGGCATTGTIGGAAACTT) outros: 2b

1) KAPA SYBR® FAST ABI Prism® gPCR Master Mix; 2) SYBR® Select Master Mix; a) 200 nM de
primer; b) 600 nM de primer.
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1.4.2.4 Anélise de Comunidade

Para avaliar a comunidade microbiana das aguas residuais da ETE, as amostras de
DNA foram submetidas a uma anélise de PCR para o gene 16S rRNA, para avaliar se ndo
havia a presenca de inibidores de PCR, assim como também foi realizada uma eletroforese
das amostras para verificar a integridade do DNA. Apoés esta analise prévia, as amostras de
DNA foram encaminhadas para o laboratério Biocant - PT, especializado na area de
sequenciamento de comunidades, para analise das amostras pela metodologia Illumina. Os
resultados obtidos foram analisados através do software Quantitative insights into Microbial
Ecology — QIIME, que permite a execucdo do controle de qualidade sobre as leituras de
sequéncias de entrada, agrupa as sequéncias de nucleotideos do gene marcador em um nivel
filogenético solicitado (por exemplo 97% para o nivel de espécie) em OTU’s (unidades
taxondmicas operacionais) e organiza taxonomicamente as OTU’s através da comparagdo por

sequéncias similares em uma base de dados taxondmica de referéncia.

1.4.3 Andlise Estatistica

Os parametros fisicos e quimicos, as contagens microbiolégicas e os dados da PCR
guantitativa foram comparados usando o test-t de duas amostras, para indicar a diferenca
estatistica das aliquotas em comparacdo ao STWW. Estas analises foram realizadas usando o
software BioEstat (versdo 5.0). Ja a analise estatistica da comunidade bacteriana foi realizada
a partir de andlise multivariada de variancia permutacional (PERMANOVA) dentro da
plataforma QIIME2, para avaliar se as comunidades bacterianas foram agrupadas
corretamente por tipo de amostra, e se houveram grupos estatisticamente diferentes. As
diferencas na abundéncia relativa de determinado grupo bacteriano de cada amostra (Alu,
Tan, RSTWW, RAIu e RTan) em comparacdo ao STWW foram obtidas usando um teste-t
pareado com a correcdo Storey FDR para comparacGes multiplas, realizado no software
STAMP v.2.1.3.
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2 ARTIGO 1 - Resisténcia a Antibioticos em Estacdes de Tratamento de Aguas

Residuais: Compreensédo do Problema e Perspectivas Futuras

Barbara, W. N. Grehs.?, Maria Angélica O. Linton.”, Elvis Carissimi®

# Departamento de Engenharia Sanitaria e Ambiental, Universidade Federal de Santa Maria (UFSM), Av.
Roraima, 1000, CT Lab, Santa Maria, RS 97105-900, Brasil

® Departamento de Biologia, Universidade Federal de Santa Maria (UFSM), Av. Roraima, 1000, CE, Santa
Maria, RS 97105-900, Brasil

RESUMO

Residuos de antibidticos (AR), bactérias resistentes a antibioticos (ARB) e genes de
resisténcia a antibioticos (ARG) sdo considerados uma nova classe de contaminantes das
aguas, devido aos seus efeitos adversos nos ecossistemas aquaticos e na saude humana. A
contaminacdo dos corpos hidricos se da principalmente pela excrecdo de antibioticos
incompletamente metabolizados por humanos e animais sendo considerada a principal fonte
de contaminacdo de antibidticos no meio ambiente. Pela eminente ameaca, a Organizacao
Mundial de Salde (OMS) categorizou a disseminacdo de antibidticos como uma das trés
maiores ameacas a saude puablica no século 21. As EstacBes de Tratamento de Aguas residuais
Urbanas — ETARU retinem AR, ARB, ARG, tornando a compreensdo deste ambiente peculiar
fundamental para a investigacdo de tecnologias que visem combater a disseminacdo da
resisténcia bacteriana. Diversas metodologias vém sendo empregadas com o foco de reduzir
as cargas de ARB e ARG dos efluentes, entretanto a reativacdo destes micro-organismos apds
o tratamento é amplamente relatada. Este trabalho tem por objetivo elucidar o papel das
ETARU na disseminacdo da resisténcia bacteriana, bem como relatar os esfor¢os que tem sido
feitos até o momento e perspectivas futuras para combater esta importante problematica
mundial.

Palavras-chave: Tratamento de efluentes; bactérias resistentes a antibidticos; genes de
resisténcia a antibidticos.
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Resistance to Antibiotics in Wastewater Treatment Plants:
Understanding the Problem and Future Perspectives
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ABSTRACT

Antibiotics residues (AR), antibiotic resistant bacteria (ARB) and antibiotic resistance genes
(ARG) are a new class of water contaminants,
due to their adverse effects on aquatic ecosystems and human health.
The contamination of water bodies is caused by the incorrect elimination of antibiotics due to
population increase, urbanization, industrialization and misuse of agricultural practices. The
excretion of antibiotics incompletely metabolized by humans and animals is considered as the
main source of antibiotic contamination in the environment. Given the imminent threat, the
World Health Organization (WHO) has categorized the spread of antibiotics as one of the top
three threats to public health in the 21st century. The Urban Waste Water Treatment Plants
(UWWTP) bring together AR, ARB, ARG, among other potential factors that favor the
selection of these microorganisms, making the understanding of this peculiar environment
fundamental for the investigation of technologies aimed at combating the spread of bacterial
resistance. Several methodologies have been employed focusing on reducing the ARB and
ARG loads of the effluents, however the reactivation of these microorganisms after the
treatment is widely reported. The objective of this work is to elucidate the role of UWWTPs
in the dissemination of bacterial resistance, as well as to report the efforts that have been
made so far and future perspectives to combat this important global problem.

Keywords: Wastewater treatment; antibiotic resistant bacteria; antibiotic resistance genes.
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1.  Introducéo

As Estaces de Tratamento de Aguas Residuais — ETAR sdo fundamentais para o
desenvolvimento sustentavel e para a saide humana. Asseguram a remocdo de detritos, de
altas cargas organicas, e patdgenos dos efluentes antes destes serem descarregados no meio
ambiente através de corpos receptores (rios, lagos e mar). Os beneficios da implantacdo das
ETAR incluem evitar a eutrofizagdo dos corpos hidricos receptores e a disseminacdo de
micro-organismos potencialmente nocivos (Henze et al., 2008). Entretanto, o avanco das
metodologias de analise, bem como, das tecnologias de tratamento, indicam que a
complexidade dos efluentes (que podem conter substancias quimicas recalcitrantes,
micropoluentes persistentes e micro-organismos resistentes a antibioticos) cria novos desafios
para o tratamento eficiente dos efluentes, e demonstra que melhorias sdo necessarias a fim de
produzir efluentes finais que efetivamente protegerdo o meio ambiente e 0s seres humanos
(Manaia, et al., 2018).

A presenca de antibiéticos no meio ambiente tem sido amplamente relatada,
especialmente em aguas superficiais, subterraneas e sedimentos (Cytryn, 2013; Ma et al.,
2014). A contaminagdo dos corpos hidricos ocorre em consequéncia da incorreta eliminacéo
dos antibidticos, que cresce em decorréncia do aumento da populacdo, urbanizacdo e
industrializacdo. A excrecdo de antibidticos incompletamente metabolizados por humanos e
animais é a principal fonte de contaminacdo de antibi6ticos no meio ambiente, outros fatores
podem incluir a eliminacdo de medicamentos ndo utilizados e residuos de processos de
fabricacdo farmacéutica (Kumar e Pal, 2017). Em consequéncia da iminéncia do aumento da
resisténcia bacteriana a saude publica, a Organizacdo Mundial de Saude (OMS) categorizou a
disseminacdo de antibiéticos como uma das trés mais graves ameacas no seculo 21 (WHO,
2014). Portanto, é bastante perceptivel que a maior parte das fontes de contaminagdo por
antibioticos sejam conduzidas para as Estacbes de Tratamento de Aguas Residuais, o que
torna claro a importancia do estudo da influéncia destas plantas de tratamento na
disseminacdo de Bactérias Resistentes a Antibidticos — ARB e Genes de Resisténcia a
Antibidticos - ARG.

A agua residual estd entre os principais reservatorios de resisténcia a antibioticos em
ambientes urbanos. A abundéncia de fontes de carbono e outros nutrientes, bem como, a
presenca de oxigénio ou nitrato, particulas nas quais as bactérias podem ficar adsorvidas, pH e

temperaturas estaveis, sdo exemplos de condi¢cdes que favorecem a notavel diversidade de
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micro-organismos neste peculiar habitat (Exner at al., 2017; Silva et al., 2006). Estacdes de
Tratamentos de Aguas residuais Urbanas — ETARU relinem Bactérias Resistentes a
Antibioticos — ARB, residuos de antibioticos e outros fatores potenciais que favorecem a
selecdo para esses micro-organismos. Simultaneamente, oferece um rico suprimento de
nutrientes e interacdo das células bacterianas, o que facilita a transferéncia horizontal de
Genes de Resisténcia a Antibidticos (Harnisz, 2013; Moura et al., 2011; Silva et al., 2006).
Embora apenas uma parte das ARB liberadas no meio ambiente, através dos efluentes
provenientes das ETARU seja capaz de causar doencas em humanos ou animais, 0 risco de
enriquecer a resisténcia ambiental atraves de selecdo, ou Transferéncia Horizontal de Genes e
consequentemente contribuir para o surgimento de resisténcia em bactérias patogénicas, nao
pode ser negligenciado (Manaia et al., 2017).

Diversas metodologias vém sendo empregadas com o foco de reduzir as cargas de
ARB e ARG dos efluentes em ETARU, como: cloragdo, radiagdo UV, ozonizagéo,
fotocatalise, foto-fenton, filtracdo por membranas, adsorcdo, dentre outros, bem como, a
combinacdo de mais de um tipo de tratamento (Inyinbor et al., 2018; Kumar e Pal., 2017) .
Entretanto, embora ocorra a reducdo de micro-organismos resistentes ap0s o tratamento, a
reativacdo de ARB e ARG é amplamente relatada na literatura (Huang et al., 2011). Dessa
forma, a investigagdo e estudo aprofundado da influéncia das ETARU na disseminagéo da
resisténcia bacteriana, a busca de tecnologias de tratamento de &aguas residuais que
considerem esta problematica, bem como, o monitoramento da presenca de ARB e ARG em
efluentes sdo fundamentais, tendo em vista a urgéncia de aplicacdo de métodos eficazes de

tratamento para a eliminacdo de ARB em &guas residuais.

2. Contaminagdo Ambiental por Antibi6ticos

Os antibiodticos mais frequentemente utilizados mundialmente por humanos e animais
incluem o grupo dos beta-lactamicos, tetraciclinas, fluroquinolonas e sulfonamidas. O
metabolismo desses compostos ativos em humanos e animais varia muito. Alguns
compostos sdo 90% metabolizados, ou até mais do que isso, enquanto outros sdo apenas
10% metabolizados (Kiimmerer, 2009). O restante ndo metabolizado € excretado na forma
de compostos metabdlitos, através das fezes e urina para as aguas residuais, € no caso dos

animais, como fertilizante em fazendas, ou diretamente em corpos hidricos receptores
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3.

(Guo et al., 2017; Leung et al., 2012; Wei et al., 2011; Marti et al., 2014; Tien et al.,
2017).

Os antibidticos e seus respectivos subprodutos (ndo-metabolizados) que entram em
contato com o meio ambiente podem afetar a evolucdo da estrutura das comunidades
bacterianas que desempenham um papel fundamental nos ecossistemas (Aminov e
Mackie, 2007; Baran et al., 2011; Grenni et al., 2018; Thiele-Bruhn e Beck, 2005). Outra
fonte de contaminacdo dos ecossistemas por antibioticos é a descarga de aguas residuais
tratadas, especialmente quando ocorre a inclusdo de aguas residuais hospitalares
(Korzeniewska e Hamisz, 2013; Lien et al., 2017; Wang et al., 2018). A baixa eficacia do
tratamento dos efluentes hospitalares, ou até mesmo a falta de tratamento das aguas
residuais hospitalares pode contribuir de maneira significativa para o incremento e a
disseminacdo de bactérias multirresistentes de fontes hospitalares para as ETARU, e
posteriormente para 0 meio ambiente (Ahn e Choi, 2016; Korzeniewska et al., 2013;
Lekunberri et al., 2017).

A real compreensdo da contaminacdo ambiental e exposicdo dos organismos a
concentragdes crescentes de antibioticos, assim como a interacdo de ARB e ARG com 0s
ecossistemas, ainda ndo € totalmente conhecida e apresenta muitas lacunas a serem
esclarecidas. O fato é que a cada dia novos relatos na literatura salientam a fragilidade do
meio ambiente diante dessa mutua influéncia, sendo os reflexos dessa contaminacao
percebidos ndo somente nas comunidades ambientais, mas acima de tudo na salde

humana.

Impacto na Saude Humana

Os antibidticos salvaram milhdes de vidas humanas desde sua descoberta e

aplicacdo no tratamento de doencas infecciosas bacterianas. Contudo, 0 uso extensivo de

antibidticos levou a um aumento da prevaléncia de ARB (Levy e Marshall, 2004). O dltimo

relatério da UK Review on Antimicrobial Resistance, publicado recentemente estima que as

700.000 mortes anuais, atualmente atribuiveis a infeccbes por patdgenos resistentes a

medicamentos, aumentara para 10 milhdes em 2050, caso ndo haja mudancas consideraveis

no cenario atual (O'Neill, 2016). Portanto, a preocupacdo com a presenca de ARB e ARG é de

suma importancia, ndo somente quando pensamos em salde publica, mas também nos

aspectos ecoldgicos. Considerando os relatos de que o aumento de cepas bacterianas
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patogénicas resistentes a antibidticos, pode ser transferido do meio ambiente para seres
humanos. (Blasco et al., 2008., Todar, 2008).

A resisténcia microbiana é um desafio complexo de saude publica mundial e ndo
sera uma Unica ou simples estratégia capaz de conter a disseminacdo de organismos infeciosos
que se tornaram resistestes aos antibidticos disponiveis. O desenvolvimento de resisténcia a
antibiéticos é um fenbmeno natural nos micro-organismos, e € acelerado pela pressao seletiva
exercida pelo uso indevido de antibidticos em humanos e animais. Entretanto, a atual falta de
novos agentes antimicrobianos que possam substituir de forma eficaz os atualmente
empregados, traz urgéncia na necessidade de proteger a eficacia dos medicamentos
atualmente existentes (WHO, 2014).

4, Mecanismos de Resisténcia Bacteriana a Antibiéticos

A resisténcia antibidtica € um fendmeno natural em que 0S micro-organismos
conseguem resistir ao efeito de um antibiético ou antimicrobiano devido as mutagoes e pela
grande capacidade das bactérias de transferirem seu material genético, existindo uma clara
correlacdo entre o uso de antibiéticos e a resisténcia bacteriana. Essa relacdo antibiotico-
bactéria se altera por diversos fatores, entre eles a farmacocinética do remédio, a dose, a
duracdo do tratamento e o tamanho do indculo bacteriano (Mosquito, 2011).

A resisténcia bacteriana pode ser dividida em dois grupos: resisténcia intrinseca ou
resisténcia adquirida. A primeira determina uma caracteristica natural da bactéria que acarreta
a resisténcia a um determinado tipo de medicamento. Por exemplo, a E. coli apresenta
resisténcia intrinseca a VVancomicina. Ja a resisténcia adquirida é resultado da aquisicdo de
genes de resisténcia, mutacdo do DNA cromossémico, ou a combinagdo de ambos o0s
mecanismos (Baptista, 2013). Este fendmeno ocorre devido a mecanismos complexos que
podem envolver: a inativacdo enzimatica; alteracdo do sitio de a¢do do antibidtico (mutacédo
ou mecanismos pos-traducdo); alteracdo do transporte do antibidtico através do involucro
bacteriano (altera a permeabilidade, reduz a absorcdo do antibiético); e também ao evitar a
rota metabolica inibida pelo antimicrobiano (Khameneh et al., 2016). Na Figura 1 sédo

apresentados os principais mecanismos de resisténcia bacteriana conhecidos.
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Figura 1. Principais mecanismos de resisténcia bacteriana.
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Fonte: Adaptado de Barros et al. (2001).

A inativacdo enzimatica do farmaco resulta da producdo de enzimas que degradam ou
inativam o antibidtico, ja a alteracdo do sitio de acdo caracteriza-se pela diminui¢do ou
auséncia de afinidade do antibi6tico ao local de ligacdo, e é ocasionada pela alteragdo da
estrutura do peptideoglicano, interferéncia na sintese de proteinas ou na sintese de DNA. A
permeabilidade celular € essencial para que o antibiotico penetre na célula e tenha o efeito
desejado, portanto a modificacdo da permeabilidade por alteracdes estruturais no ndmero,
seletividade ou tamanho das porinas impede a eficacia do medicamento conferindo resisténcia
as bactérias. Enquanto que as bombas de efluxo sdo proteinas transportadoras envolvidas no
bombeamento de drogas ou substratos de dentro da célula para 0 meio externo. Dessa forma a
concentracdo intracelular de antibi6tico diminui e a bactéria sobrevive. O sistema de bomba
de efluxo pode transportar uma ou varias estruturas de agentes antibacterianos, o que inclui
multiplas classes de antibioticos, antissépticos, detergentes e corantes, fazendo com que esse
mecanismo possa estar associado a resisténcia a mualtiplos medicamentos (Webber e Piddock,
2003).

Genes reguladores que controlam a resisténcia a multiplas drogas e a formacdo de

biofilme bacteriano também desempenham papéis importantes na resisténcia bacteriana
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(Khameneh et al., 2016). Os biofilmes bacterianos sédo pega chave para a compreensdo da
disseminacdo do fendmeno da resisténcia bacteriana nas estacGes de tratamento de aguas
residuais. Consistem em compostos de matrizes poliméricas formadas por polissacarideos que
sdo capazes de proteger 0s micro-organismos incorporados contra agentes antimicrobianos
(Richards e Melander, 2009). A dificuldade de penetracdo do antibiético no biofilme, a
facilitacdo de troca de materiais genéticos, alteracdo do metabolismo das células bacterianas e
hiper mutacGes frequentes sdo alguns dos possiveis mecanismos envolvidos na participacao
da resisténcia bacteriana em biofilmes (Dao et al., 2011; Donlan, 2000; Fish et al., 2016;
Mathieu et al., 2014; Singh et al., 2006).

As bactérias resistentes tornaram-se um problema de saude publica, pois sdo dificeis de
tratar, necessitando de medicacdes alternativas ou doses significativas. Ainda, ha as bactérias
multirresistentes, ou seja, que sdo resistentes a multiplos antibidticos, conhecidas
popularmente como superbactérias. Muitas vezes, as bactérias resistentes acarretam infec¢oes
intrataveis, levando a 6bito milhdes de pessoas por ano (Rossolini et al., 2017). Alguns dos
micro-organismos multirresistentes mais problematicos sdo Pseudomonas aeruginosa,
Acinetobacter baumannii, Escherichia coli e Klebsiella pneumoniae, incluindo B-lactamases
de amplo espectro, enterococos resistentes a vancomicina e Staphilococcus aureus resistente a
meticilina (Levin at al., 1999; Miller et al., 2005).

A compreensdo dos mecanismos de resisténcia a antibioticos é fundamental para o
desenvolvimento de tratamentos eficazes na remocdo de ARB e ARG em EstacOes de
Tratamento de Aguas Residuais, pois este conhecimento é capaz de auxiliar na percepcao de
pontos criticos nas etapas de tratamento, e também contribuir na interpretacdo dos resultados
das tecnologias empregadas para solucionar esta problematica.

4.1 Bases Moleculares de Resisténcia Bacteriana

A aquisicdo de genes de resisténcia ocorre através da Transferéncia Horizontal de Genes
que geralmente é mediada por elementos genéticos moveis, ou transferiveis como plasmideos,
transposons e integrons. Estes sdo movidos por varios métodos de transferéncia de genes, tais
como: conjugacdo (transferéncia de DNA entre dois microbios via reproducdo sexuada),
transformacéo (captacdo de DNA extracelular de células mortas) e transducéo (transferéncia
de DNA mediada por virus) (Kumar e Pal, 2017).
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Os plasmideos sdo um meio altamente eficaz para a transferéncia de genes através do
processo de conjugacdo. Durante este processo, a superficie celular de ambas as bactérias
(doadora e receptora) entram em contato formando uma ponte para transferir os plasmideos
(Llosa et al., 2002). Exemplos de resisténcia bacteriana mediada por plasmideos podem ser
observados em enterobacterias resistentes a quinolonas e p-lactamicos (Hooper, 2001); e em
enterococos resistentes a vancomicina (Low et al., 2001).

Outro mecanismo de acao de resisténcia bacteriana € a inativacdo enzimatica, a partir de
enzimas modificadoras de aminoglicosideos ou claranfenicol acetiltransferase, por exemplo.
MutacBes cromossdémicas ndo sdo tdo frequentes em células bacterianas, ocorrendo em um a
cada 10° - 10® micro-organismos. Essas mutacdes resultam de erros na replicacéo
cromossémica ou de um reparo incorreto no DNA e sdo chamadas de mutagcfes espontaneas
ou mutacBes dependentes do crescimento. Um exemplo desse tipo de alteracdo é a resisténcia
a quinolonas em E. coli que ocorre pela alteracdo em pelo menos sete aminoécidos do gene
gyrA (Khameneh et al., 2016).

5.  EstacBes de Tratamento de Aguas Residuais e Resisténcia Bacteriana

As Estacbes de Tratamento de Aguas Residuais recebem importantes fontes de
antibidticos e bactérias resistentes a antibioticos oriundos de esgotos domeésticos e
hospitalares (Laht et al., 2014). De fato, a presenca de ARB e ARG foi confirmada em muitas
plantas de tratamento de aguas residuais no mundo todo (Michael et al., 2013., Rizzo et al.,
2013., Zanotto et al., 2016). O fato das ETAR serem consideradas como um ponto critico para
a aquisicdo e disseminacdo da resisténcia a antibidticos é fundamentado em trés fatores
principais: i) altas descargas de residuos de antibidticos, ARB e ARG, coletados no sistema
municipal de tratamento de aguas residuais; ii) condi¢bes favoraveis para a selecdo ou
transferéncia horizontal de genes de resisténcia entre as bactérias durante o processo de
tratamento das aguas residuais; e iii) altas concentracdes de AR no efluente tratado, as vezes,
maior até do que na agua bruta (Novo et al., 2013). Portanto, os efluentes das ETAR estéo
entre 0s principais condutores para a propagacdo de resisténcia bacteriana em ambientes

aquaticos (Proia et al., 2018).
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5.1 Plantas de Tratamento de Aguas Residuais

A caracteristica dos efluentes domésticos esta relacionada aos usos ao qual a agua foi
submetida, variando com o clima, situacdo social, econémica e habitos da populagédo
(Sperling, 2005). Atualmente diferentes arranjos sdo utilizados em Plantas de Estacdes de
Tratamento de Aguas Residuais, entretanto todas utilizam pelo menos trés etapas sequenciais:
0 pré-tratamento ou tratamento preliminar; o tratamento primario; e o tratamento secundario
(Grady et al., 2011; Henze et al., 2008). A figura 2 apresenta um esquema com as principais

etapas de uma Planta de Tratamento de Aguas Residuais Urbanas.

Figura 2 - Esquema genérico de uma Planta de Tratamento de Aguas Residuais Urbanas com:
pré-tratamento, tratamento primario, tratamento secundario e tratamento terciario.
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Fonte: Adaptado de Manaia et al., 2018.

5.1.1 Pré-Tratamento e Tratamento Primario

O pré-tratamento visa a remoc¢éo de materiais grosseiros, solidos volumosos, areia, etc, ou
seja, todo o material que possa vir a prejudicar 0s equipamentos e tratamentos a jusante.

Algumas plantas contam também nessa etapa, com um tanque de equalizagdo com o intuito de
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evitar picos de fluxo e homogeneizar a composi¢do da agua residual. No tratamento primario
é realizada a remocédo de gorduras, graxas e solidos sedimentaveis remanescentes, que Sao
conduzidos para os tanques de decantagdo primarios e canalizados para o tratamento de lodos
(Davis, 2017). Uma grande quantidade dos micro-organismos presentes no esgoto adere a
particulas organicas e inorganicas e é, portanto, removido do efluente para o lodo j& nesta
etapa (Manaia et al., 2018). Sendo o restante do efluente do tratamento primério conduzido

entdo para o tratamento secundario.

5.1.2 Tratamento Secundario

Uma enorme variedade de processos esta disponivel para o tratamento secundario, porém
todos visam a remoc¢do de compostos biodegradaveis dos efluentes. Compostos suspensos ou
dissolvidos sdo originérios principalmente de excrementos humanos, restos de comida e
detergentes. Mas uma grande variedade de produtos como metais pesados e pesticidas
também estdo presentes (Henze e Comeau, 2008., Kock-Schulmeyer et al., 2013., Rizzo et al.
2013., Tchobanoglous et al., 2003).

Dessa forma, as aguas residuais ndo contém somente micro-organismos e compostos
biodegradaveis, mas também substancias recalcitrantes que podem ser potencialmente tdxicas
para uma parcela dos organismos que entram ou habitam o reator, gerando pressdo seletiva
sobre as bactérias. Por outro lado, o enorme suprimento de nutrientes presente no meio,
suporta o crescimento da microbiota capaz de lidar com a condicdo estressora, que podem
entdo vir a atingir altas densidades. As condi¢cdes prevalecentes no tratamento secundario
favorecem o crescimento de organismos formadores de flocos ou biofilmes. Estes micro-
organismos sdo produtores de substancias poliméricas extracelulares - EPS que atuam como
adsorventes ndo s6 de micro-organismos incapazes de produzir EPS, mas também de
compostos quimicos organicos e inorganicos, formando o lodo ativado. Parte dessa biomassa
¢ descartada para o tratamento do lodo e o restante € reciclado para a continuidade do
processo (Manaia et al., 2018). Isto propicia que a carga microbiana do efluente secundario
diminua de uma a duas unidades em escala logaritmica (1 a 2-log) em relacdo a agua bruta
ndo tratada (EPA, 1986).

No tratamento secundario realizado pelo processo biolégico de lodo ativado a microbiota
presente na dgua bruta que ndo foi removida através do tratamento primario, entra em contato

com o lodo ativado no tanque secundario. Isto estimula a competicdo entre as bactérias pela
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matéria organica disponivel, gerando uma intensa atividade metabdlica que leva a importantes
alteracdes na dindmica das comunidades. O desenvolvimento das ARB, assim como a
transferéncia de ARG, através da transferéncia horizontal de genes nessa fase do tratamento €
o fator crucial que ird determinar a eficacia do tratamento na remocéao de fatores que podem
contribuir para a resisténcia bacteriana (Marano e Cytryn, 2017).

A recirculagdo do lodo no tratamento bioldgico permite o enriquecimento do mesmo, com
células altamente adaptadas as condi¢des da planta de tratamento, incluindo um vasto leque
de agentes estressores. Dessa maneira, quando o efluente é finalmente liberado no corpo
hidrico receptor pode haver um incremento de 10'> ARB ou 10*® ARG por dia (Manaia et al.,
2016., Vaz-Moreira et al., 2014). Este fato torna este um ponto critico e determinante no que

diz respeito a proliferacio de ARB e ARG em Estacdes de Tratamento de Aguas residuais.

5.1.3 Tratamento Terciario

Algumas plantas contam com um tratamento terciario ou avancado para obter um efluente
final de alta qualidade, principalmente considerando a necessidade do reuso para diferentes
finalidades. A maior parte das plantas que dispde de tratamento terciario utiliza processos de
desinfeccdo como radiacdo UV, cloracdo e ozonizacdo (Inyinbor et al., 2018). Dada a
capacidade de uma etapa adicional de desinfeccdo reduzir as cargas microbianas, é esperado
que ocorra simultaneamente a remocdo de ARB e ARG. No entanto, a provavel perturbagéo
das comunidades microbianas e a reativacdo de ARB e ARG durante 0 armazenamento de
aguas residuais tratadas foi observada em diversos estudos (Becerra-Castro et al., 2016;
Moreira et al., 2018; Sousa et al., 2016).

Esse fendbmeno acontece, pois quando a desinfec¢do é aplicada, uma grande fragdo de
células morre, incluindo ARB, enquanto outras entrardo em um estado de dorméncia devido
ao estresse e retornardo a se desenvolver assim que condicBes mais favoraveis forem
reestabelecidas. O que ocorre naturalmente quando o efluente final atinge o corpo hidrico
receptor, ou a agua € armazenada para reuso, por exemplo (Manaia et al, 2018).

Huang et al. (2012) avaliaram o efeito da cloracdo em ARB no efluente secundario de
uma ETAR, e observaram que ocorre a reativacdo de ARB, especialmente para cloranfenicol,
ampicilina e penicilina, sendo que para o cloranfenicol a resisténcia ultrapassou 0s 50%. Liu
et al. (2017) também relataram 0 aumento de genes de resisténcia apés a cloracdo do efluente

secundario de uma ETAR. Ou seja, por vezes, submeter o efluente a um processo de

40



desinfeccdo pode ser ainda mais prejudicial para a selecdo de ARB e ARG, pois a
desestabilizacdo da comunidade bacteriana pode favorecer o desenvolvimento de espécies

indesejadas, do ponto de vista da sadde publica e do meio ambiente.

6.  Tecnicas de Identificacdo e Monitoramento de ARB e ARG em ETAR

Diferentes metodologias estdo disponiveis para avaliar a diversidade, abundancia ou
prevaléncia de ARB e ARG num determinado ambiente. Estes métodos podem ser
classificados como dependentes ou independentes de cultivo, dependendo do foco da analise.
Métodos dependentes de cultivo utilizam meios de cultura para promover o crescimento dos
micro-organismos, ja os independentes de cultivo realizam analises diretas de acidos
nucléicos (DNA ou RNA). Também é possivel optar por avaliar um grupo ou gene
microbiano especifico (anélise segmentada), ou a comunidade como um todo (n&o
segmentada). A escolha do melhor método para avaliar ARB e ARG deve ser feita de acordo
com as questBes que o pesquisador busca responder, bem como, com a disponibilidade de
equipamentos e recursos financeiros disponiveis. No entanto, a combinacdo de diferentes

métodos pode ser uma abordagem promissora (Manaia et al., 2018).

6.1 Métodos dependentes de cultivo

Os métodos tradicionais de microbiologia dependentes de cultivo sdo baseados nas
diferencas morfoldgicas, metabolicas e fisioldgicas dos micro-organismos. Isto inclui o
isolamento, cultivo e identificacdo em meio de cultura. A identificacdo microbiolégica
tradicional inclui a avaliacdo de caracteristicas macroscdpicas como temperatura 6tima de
crescimento e morfologia das coldnias, e microscopicas como tamanho, formato, padrdes de
agregacdo celular, mobilidade, presenca ou auséncia de flagelos, coloracdo Gram, etc. (Tarazi,
2010).

Os métodos dependentes de cultivo podem avaliar a viabilidade dos micro-organismos e
permitem a caracterizacdo fenotipica de isolados, caracteristica muito importante para avaliar
o perfil de resisténcia a multiplas drogas, a concentragdo inibitoria minima de antibidticos e a
capacidade de propagacdo potencial da transferéncia horizontal de genes sob condicdes
ambientais especificas (Buthelezi et al., 2010; Garcha et al., 2016; Li et al., 2009).
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Dentro das caracteristicas fenotipicas possiveis de serem avaliadas em isolados estdo
inclusas: alteracbes no metabolismo, condigdes fisico-quimicas, capacidade de formacgéo de
biofilme, esporulacdo, motilidade e tolerancia a condicdes estressantes (McLain et al., 2016).
Além disso, a analise de isolados de ARB facilita a analise de ARG relacionados, e apoia a
identificacdo das espécies ou clones que podem ser de grande relevancia para a disseminagao
de um determinado ARG. Outro ponto importante € o fato de procedimentos padronizados,
baseados em métodos de cultivo, j& serem atualmente utilizados no monitoramento da
qualidade das aguas, o que facilita a adaptacdo para a vigilancia de ARB em ambientes
aquéticos (Guardabassi et al., 2002; Hembach et al., 2017; Kaplan et al., 2015; Varela et al.,
2015; Vaz-Moreira et al., 2014).

As desvantagens das andlises dependentes de cultivo estdo em se tratar de uma técnica
trabalhosa, demorada e cara, se 0 processamento pds-isolamento se destina a epidemiologia
molecular, por exemplo. A cultura estudada também ndo é representativa de toda a
diversidade da comunidade bacteriana, pois se estima que somente 1-10% dos micro-
organismos crescam em condicBes de cultivo (Cowan, 2000). A técnica também apresenta
limitacGes quanto aos limites de quantificacdo (muito altos) em condicGes ndo seletivas; risco
potencial de contaminacdo bioldgica; e requer profissionais habilitados com experiéncia para
a correta quantificacdo de ARB (Manaia et al., 2018).

6.2 Métodos independentes de cultivo

A extracdo dos acidos nucléicos (DNA e RNA) é o primeiro passo para a realizacdo das
técnicas de biologia molecular como: reacdo em cadeia da polimerase — PCR, eletroforese em
gel de gradiente desnaturante — DGGE e sequenciamento. E possivel obter DNA a partir de
inimeros tipos de tecidos e células, existindo assim uma infinidade de protocolos para a
realizacdo deste procedimento. Nos ultimos anos a tecnologia disponivel para o
sequenciamento de genomas de bactérias evoluiu muito, em termos de acessibilidade,
velocidade e precisdo (Van Dijk et al, 2014). As andlises baseadas em DNA sdo altamente
dependentes da qualidade do DNA extraido, dessa forma os kits comerciais s&0 uma opcao
menos toxica para os profissionais que realizam a analise, do que a abordagem tradicional de
extracdo de DNA que utiliza fenol-cloroférmio. Os kits comerciais também apresentam uma

combinacdo de técnicas comprovadas para minimizar a perda de DNA e potencializar a
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remoc¢do de inibidores de PCR produzindo resultados bastante confiaveis (Walden, et al.
2017).

Em um estudo realizado por Walden, et al., 2017, avaliou-se diferentes méetodos de
extracdo de DNA, usando o método de sequenciamento avancado (lllumina MiSeq). O
objetivo do estudo foi determinar as vantagens e desvantagens entre os protocolos para uma
variedade de amostras de agua e efluentes utilizados na &rea da engenharia ambiental. Foram
avaliados quatro Kits comerciais de extracdo de DNA (QlAamp DNA Mini kit, QlAamp DNA
Stool Mini Kit, MO BIO Power Water Kit, e MO BIO Power Soil DNA Isolation Kit). O
Stool Mini Kit foi o0 menos eficiente em termos de diversidade nos resultados de amostras de
agua doce, surpreendentemente o Power Water Kit, foi 0 menos eficiente em todos os tipos de
amostras examinados. As comparacOes detalhadas da diversidade beta do sequenciamento
avancado indicaram que o Mini Kit e o Power Soil kit, sdo os mais adequados para estudos
que extraem DNA de uma variedade de amostras de agua superficiais e aguas residuais.
Portanto, os pesquisadores recomemdam a aplicagdo do Mini Kit ou do Power Soil Kit como
uma melhoria nos protocolos para as analises de sequenciamento avancado em amostras de
aguas ambientais (Walden, et al., 2017). As principais abordagens de métodos independentes
de cultivo utilizadas para andlise de resisténcia a antibidticos em aguas residuais sdo a PCR
quantitativa (QPCR) e a analise de comunidade por sequenciamento.

6.2.1 PCR quantitativa (QPCR)

Todas as analises que envolvem um método molecular de amplificacdo, como a rea¢do em
cadeia da polimerase — PCR compreendem etapas de extracdo de acidos nucléicos de amostras
bioldgicas, seguido da amplificacdo de um segmento selecionado mediante a reacdo em
cadeia de polimerase e deteccdo dos fragmentos amplificados durante o processo. A PCR
guantitativa - qPCR associa a metodologia da PCR a um sistema de deteccao e quantificacdo
de fluorescéncia produzida durante todos os ciclos de amplificacdo. A metodologia permite a
amplificacdo, deteccdo e quantificacdo de DNA em uma Unica etapa, agilizando a obtencdo de
resultados e minimizando o risco decorrente de possiveis contaminacgdes. A possibilidade de
monitorar, ao longo da reacédo, a quantidade de produto formado a cada ciclo de amplificacéo
e de quantificar este produto durante a fase 6tima de formagdo, confere maior preciséo e

reprodutibilidade a gPCR quando comparado a PCR convencional (Mackay, et al., 2004).
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Os equipamentos destinados a realizacdo de qPCR, associam um termociclador a um
leitor de fluorescéncia capaz de medir a luz proveniente de uma reagdo de amplificagdo. A
metodologia utiliza os mesmos reagentes de uma PCR convencional acrescido de
fluorocromos, intercalados em cadeias de DNA (metodologia SYBER Green) ou presentes em
sondas de hibridizacdo especificas (metodologia TagMan). O SYBR Green e 0 sistema
TacMan sdo o corante fluorescente e a sonda mais utilizados, respectivamente. Entretanto,
SYBR Green é preferivel devido ao custo mais baixo, apesar da menor sensibilidade (Manaia
et al., 2018). Na presenca de produto amplificado, os fluorocromos excitados por uma fonte
de luz (laser), emitem um sinal proporcional & quantidade de produto sintetizado, que por sua
vez, sera proporcional a quantidade inicial de sequencias-alvo presentes na reacdo de
amplificacdo. Os sinais sdo detectados por um sistema ético e analisados por software
especifico. Os sinais de fluorescéncias, produzidos a medida que o produto é amplificado sao
expressos graficamente (sinais de fluorescéncia x nimero de ciclos) permitindo monitorar, em
tempo real, a cinética e a eficiéncia da reacdo de amplificacdo. A quantificacdo do produto
amplificado é realizada através da comparacdo com uma curva padrdo que correlaciona a
intensidade de sinais de fluorescéncia gerados durante os ciclos de amplificacdo, com as
concentragdes conhecidas de uma sequéncia idéntica a que se quer quantificar (Saunders,
2004).

O uso da qPCR para anélises ambientais se difundiu na ultima década por uma série de
fatores positivos como: o potencial de apresentar uma analise direcionada, que permite a
busca de um gene ou mutacdo especifica; a quantificacdo da abundancia ou prevaléncia de
genes especificos de resisténcia em determinada amostra; a analise simultanea de vérios
genes, bem como de genes de referéncia, como o 16S; assim como a descri¢do na literatura de
protocolos padronizados (primers, referéncias e condigdes), que possibilitam a reproducédo da
técnica em diferentes laboratérios e facilitam a comparacdo dos resultados entre diferentes
estudos. (Czekalski et al., 2015; Rocha et al., 2018). Entretanto, a g°PCR também apresenta
algumas limitagdes como: os resultados dependem fundamentalmente da qualidade da
extracdo do DNA; a presenca de inibidores da PCR em matrizes complexas pode
comprometer a precisdo da quantificacdo de ARG; o limite de quantificacdo pode ser alto
quando comparado ao risco associado para alguns ARG; os protocolos disponiveis estao
limitados a ARG que j& foram previamente caracterizados; assim como, matrizes complexas

podem levar a amplificacdes incorretas, gerando falsos resultados (Manaia et al., 2018).
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6.2.2 Anélise da Comunidade Microbiana

Métodos de analise molecular da comunidade microbiana tém revolucionado o
entendimento de diversidade e distribuicdo de bactérias, arqueias e micro-organismos
eucariotos. As informacdes obtidas tém demonstrado que a analise de sistemas de modelos
microbianos podem prover importantes percepgdes dentro da funcionalidade e estabilidade de
um ecossistema (Bent & Forney, 2008). O conceito de metagenoma é o0 acesso ao DNA
microbiano total extraido de uma amostra ambiental independente de cultivo, incluindo
clonagem e andlise da amostra. A metagenémica é uma poderosa ferramenta para explorar a
ecologia e perfil metabdlico do complexo ambiente das comunidades microbianas, bem como
identificar novas biomoléculas pelo uso de bibliotecas construidas a partir de &cidos
nucléicos isolados (Ferrer, et al., 2009; Simon & Daniel, 2010).

A técnica incide nas seguintes etapas basicas: isolamento de DNA de qualquer
amostra ambiental, clonagem do DNA em vetor apropriado, transformagdo dos clones
recombinantes em uma célula hospedeira, e analise da biblioteca metagendémica, que pode ser
baseada em funcdo dos genes ou no sequenciamento de DNA. As analises metagendmicas de
amostras ambientais tém sido propostas por esta ser a mais acurada técnica para descri¢do de
comunidades microbianas presentes em um habitat (Von Mering, et al., 2007).

Um grande diferencial das analises metagenémicas é o potencial de fornecer ndo
apenas uma visdo geral da comunidade de ARG presente em determinada amostra, mas
também suas varidveis, ou novos ARG que podem estar presentes em um determinado
ambiente (Oulas et al. 2015). A aplicagdo da metagendmica para estudar ARG e a
diversidade bacteriana em varios ambientes, incluindo aguas residuais tem sido amplamente
demonstrada (Li et al., 2015; Munck et al., 2015; Tang et al., 2016).

Entretanto, o método apresenta algumas desvantagens como: a necessidade de
equipamentos sofisticados e profissionais com conhecimentos avangados em bioinformatica e
microbiologia para a correta interpretacdo dos resultados; requer uma determinada
quantidade de DNA para analise, que nem sempre é possivel ser obtida em algumas
amostras; pode apresentar alta variacdo entre as réplicas, o que significa que um maior
numero de repeticbes pode ser necessario para detectar diferencas estatisticamente
significativas; assim como a falta de métodos padronizados para a analise de dados, reduz a

reprodutibilidade e comparacao entre estudos similares.

45



Recentemente, muitos estudos tem validado a utilizacdo do sequenciamento
metagendmico para detectar ARG em ETAR, com o objetivo de avaliar a abundancia de
ARG em diferentes plantas de tratamento e determinar a eficiéncia de remocdo de ARG em
diferentes processos de tratamento nos efluentes e no lodo (Li et al., 2013; Li et al., 2015;
Paiva etal., 2017., Yang et al., 2014; Bengtsson-Palme et al., 2016., Christgen et al., 2015).

7. Remogdo de ARB e ARG em Plantas de Tratamento de Aguas Residuais

Um grande nimero de metodologias vem sendo estudado para auxiliar na remocao de
ARB e ARG nas estacOes de tratamento de aguas residuais. Tais estudos buscam estabelecer
tecnologias eficientes e inovadoras para abordar esta problematica. No entanto, a remocao de
ARB e ARG em ETAR depende ndo somente da tecnologia de tratamento utilizada, mas
também das condi¢des de operacdo da planta de tratamento (Christgen et al., 2015; Kim et al.,
2007; Manaia et al., 2010). Christgen et al. (2015) relataram que reatores aerobios, ou a
combinacdo de reatores aerdbios-anaerobios sdo mais eficazes na remocao de ARG do que
reatores anaerébios. Maiores tempos de detencéo hidraulica também auxiliam no aumento da
remogdo de micro-organismos no sistema de lodo ativado. No entanto, o maior tempo de
exposicao pode favorecer a troca de ARG, podendo promover a resisténcia a maltiplas drogas
(Manaia et al., 2010).

A utilizacdo de processos avancados de tratamento, apds o tratamento biolégico tem sido
amplamente avaliada para a remocéo de ARB e ARG, técnicas como: radiacdo ultravioleta e
cloracdo (Zhang et al., 2019); coagulacdo (Li et al., 2017); fotocatalise, e foto-fenton (Moreira
et al., 2018); ozonizacdo (Sousa et al., 2016); filtracdo por membrana (Le et al., 2018), entre
outras tem sido testadas. A remoc¢do de ARG, conjuntamente com as ARB é crucial, pois
mesmo com a inativagdo dos micro-organismos, 0s genes de resisténcia contidos no DNA das
bactérias é liberado no meio ambiente, podendo ser transferido para outras células pelo
processo de transferéncia horizontal de genes, contribuindo para a proliferacdo da resisténcia
bacteriana (Crecchio et al., 2005).

Nesse contexto, tecnologias de tratamento que utilizam radiacdo UV e ozonizagao
parecem bastante promissoras, tendo em vista que ambas apresentam a capacidade de causar
danos no DNA das células (Macauley et al., 2006; Oncii et al., 2011; Rastogi et al., 2010).
Entretanto, a discrepancia de resultados entre diferentes estudos, demonstra a dificuldade de

se padronizar metodologias para a remocao da resisténcia bacteriana em efluentes, uma vez
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que os resultados podem variar por uma série de fatores como: dosagem utilizada, condi¢Bes
fisicas e quimicas da amostra, assim como pela susceptibilidade dos micro-organismos. Por
exemplo, para a radiacdo UV, alguns estudos apontam a reducdo de ARB em escala de 3 a5
log (Macauley et al., 2006; Mckinney e Pruden, 2012), entretanto outras publicacdes relatam a
ineficiéncia do tratamento na diminuigdo da abundancia de ARB e ARG em efluentes (Munir
etal., 2011; Rusin e Gerba, 2001).

O mesmo ocorre com a cloracdo onde alguns trabalhos relatam a remocdo de ARB
(Huang et al., 2011; Macauley et al., 2006) e outros apontam para nenhum efeito positivo
(Munir et al., 2011; Rusin e Gerba, 2001). Na ozonizac&o ocorre situacdo similar, Macauley et
al. 2006 e Zhuang et al. 2015, descrevem que o tratamento contribuiu para uma reducdo que
variou de 2 a 3.9 log, ja Alexander et al. 2016 ndo observou nenhuma mudanca para
Pseudomonas aeruginosa e constatou 0 aumento da abundancia dos genes de resisténcia vanA
e blayim (Alexander et a., 2016).

Portanto fica claro que muito ainda deve ser feito, na busca por tecnologias e
procedimentos que efetivamente contribuam para a remocdo da resisténcia bacteriana nas
ETAR. Entretanto, a variabilidade das caracteristicas dos efluentes e a dificuldade de controle
de fatores adversos nas plantas de tratamento s&o considerados um importante agravante na
dificuldade de reprodutibilidade e comparacdo entre estudos similares. Isto demonstra que
talvez seja impossivel o desenvolvimento de um unico modelo de tratamento que solucione a
problematica da resisténcia bacteriana em ETAR, e que protocolos regionais que levem em
consideracdo as peculiaridades das suas aguas residuais, assim como a viabilidade de
combinacdo de diferentes técnicas de tratamento, possam ser 0 caminho mais proximo para a

obtenc&o de resultados consistentes.

8.  Consideragdes Finais

A presenca difusa de residuos de antibidticos e resisténcia bacteriana em Estacbes de
Tratamento de Aguas Residuais representa um extraordinario desafio a ser enfrentado. A
busca por politicas publicas, tratamentos inovadores, investimento em pesquisa e tecnologias
voltadas a solucdo dessa problematica sdo de suma importancia para a melhora do cenéario
atual. Tentativas de atenuar, adiar e gerenciar a presencga de bactérias e genes de resisténcia
sdo um desafio para diversas areas de investigacdo, mas sem davida alguma, o uso consciente

de antibioticos pela medicina, pecuéria e agricultura é peca chave para conter o avango de
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ARB e ARG. Apesar do pouco conhecimento e compreenséo ainda existente sobre os efeitos
da presenca de antibidticos no meio ambiente, e consequentemente da exposi¢cdo dos
organismos aquaticos e terrestres a estes medicamentos, o risco eminente desta exposi¢do nao
pode ser negligenciado.

Embora vérias técnicas de inativacdo tenham sido investigadas, com a finalidade de se
estabelecer uma maneira correta de evitar a liberacdo de ARB no meio ambiente, a maioria
das técnicas apresentam limitacdes. O estudo da interacdo de ARB e ARG nas aguas residuais
apresenta uma alta complexidade, em razdo de inimeros fatores externos que séo dificilmente
controlados e monitorados em sistemas reais de tratamento. Esta provavelmente seja a razdo
de encontrar-se achados tdo contraditérios na literatura, e muitos questionamentos ainda nao
terem sido respondidos, apesar dos esforcos de pesquisadores do mundo todo em contribuir
para a solucao deste problema.

Outra questdo importante diz respeito a reativacdo dos micro-organismos apds o
tratamento. Como relatado em estudos anteriores (Becerra-Castro et al., 2016; Moreira et al.,
2018; Sousa et al., 2016), o desafio de inativar ARB e ARG dos efluentes ndo pode ser
avaliado somente imediatamente apds o tratamento proposto. Pois 0s micro-organismos
apresentam a capacidade de se reestabelecer apds o periodo de superacdo da condicdo
estressora, 0 que pode ocasionar 0 aumento de ARB e ARG no efluente tratado. Dessa forma,
ndo apenas acarretando ineficiéncia do tratamento proposto, mas também piora da condi¢do
inicial observada, levando ao incremento de ARB e ARG no ambiente.

Em resumo, o combate ao avanco da resisténcia bacteriana deve considerar alguns fatores
como:

e O controle e monitoramento de 4guas contaminadas com antibidticos;

e Priorizar a andlise de antibioticos, ARB e ARG em amostras ambientais, através de
protocolos bem fundamentados que facilitem a reprodugdo e comparagdo dos
resultados;

e As pesquisas devem servir de apoio para auxiliar o poder publico na tomada de
decisdo de medidas de combate & resisténcia bacteriana;

e A sensibilizacdo e educacdo da populagdo, bem como dos profissionais de salde em
geral sobre o0 uso sensato de antibidticos € vital para garantir a eficacia dos antibidticos
atualmente existentes, assim como diminuir o incremento de subprodutos de

antibioticos no meio ambiente;

48



e E por fim, porém ndo menos importante, a continua investigacdo de tecnologias que
possam contribuir para a remoc¢do de antibioticos e inativacdo de ARB e ARG nos
efluentes de forma eficaz, evitando o ciclo de contaminagdo e disseminacdo de

resisténcia bacteriana que vivenciamos atualmente.
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HIGHLIGHTS

e Both coagulants reduced the load of the prokaryotic organisms, including ARB.
e Storage of tannin-treated samples led to reactivation of ARB&ARG content.

e For both coagulants, the load of intl1 decreased independent of storage.

e Rearrangements in the wastewater bacterial community were induced by storage.

e Storage favoured y-Proteobacteria, including Betaproteobacteriales, overgrowth.
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The presence of antibiotic resistant-bacteria (ARB) and antibiotic resistance genes (ARG) in
treated effluents of urban WasteWater Treatment Plants (WWTP) may represent a threat to
the environment and public health. The continuous emission of ARB&ARG is thought to
contribute for antibiotic resistance dissemination in the environment. Thus, the development
of cost-effective technologies contributing to minimize loads of these contaminants in the
final effluents of WWTP is important.

This study aimed at assessing the capacity of coagulation to reduce the ARB&ARG load in
treated urban wastewater, as well as the impact of the process on the structure and diversity of
the bacterial community. Coagulation performance was compared for aluminium sulphate, a
synthetic substance and tannins, a biowaste. Samples were analysed immediately before and
after the coagulation treatment, as well as after 3-days storage in the dark at room
temperature, to assess possible reactivation events.

Both coagulants reduced the load of the prokaryotic organisms (16S rRNA gene copy number
per ml of sample and total heterotrophic counts), including the analysed ARB (faecal
coliforms resistant to amoxicillin or ciprofloxacin) up to 1-2 log immediately after the
treatment. However, only aluminium sulphate was able to decrease the content of the analysed
ARGs (blatem and gnrS). Yet, storage of the wastewater treated with this coagulant promoted
the reactivation of blargm to values similar to those found before coagulation treatment.
Storage of the wastewater treated with tannin led to the increase of the load of qnrS to levels
higher than those found before treatment. In contrast, the load of intll was lower than that
found in STWW, in all the treated waters independent of storage.

After storage, the bacterial communities differed from those observed in the pre-coagulation
wastewater, characterized by an increment in Gammaproteobacteria. However, different
genera were favoured by each coagulant. Curvibacter, Undibacterium and Aquaspirillum
abundance increased in the aluminium treated stored wastewater. In contrast the abundance of
Aeromonas, Pseudomonas and Stenotrophomonas, previously described as potential vectors
of ARG dissemination, were the most abundant genera in the tannin treated stored
wastewater. In summary, the overall performance of aluminium sulphate was better than that
of tannins in the treatment of treated urban wastewater.

Keywords: Coagulation; ARB; ARG; bacterial communities; bacterial regrowth.
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1. Introduction

The excessive and indiscriminate use of antibiotics in human and veterinary medicine,
as well as in animal prophylaxis, metaphylaxis and growth promotion, has been pointed out to
be directly related to the increase in bacterial antibiotic resistance (WHO, 2015; WHO 2017).
The antibiotic resistance in pathogenic bacteria is associated with high rates of morbidity and
mortality and is considered a global public health issue (Frieri et al., 2017). Wastewater
Treatment Plants (WWTP) may have a major role in the dissemination of bacterial resistance
and, consequently, impact on human and environmental health, as their effluents may act as
sources of antibiotic resistant-bacteria (ARB) and antibiotic resistance genes (ARG) (Manaia
et al, 2018). This fact may be related to the selective pressure created by the presence of
pollutants in the wastewater, such as antibiotics, disinfectants and metals, which even at low
concentrations may favour the acquisition and horizontal gene transference of ARGs
(Karkman et al., 2017; Kumar et al., 2018).

WWTP use physical and biological processes to reduce the amount of coarse
materials, suspended solids, organic matter, and inorganic nutrients, such as phosphorus,
ammonia and nitrate (Mustapha et al., 2017). Although being able to reduce the total load of
microorganisms of the sewage, the effluents of WWTP operating with a secondary treatment
based on Conventional Activated Sludge (CAS) still contain a high number of bacterial cells,
including ARB (Manaia et al., 2009; Novo and Manaia, 2010). Indeed, the final treated
effluents of CAS processes may contain up to 10’ CFU and 10'° gene copies per 100 mL of
ARB and ARGs, respectively (Manaia et al., 2016). In order to reduce the microbial loads of
the treated effluents, some WWTPs rely on processes such as chlorination, ultraviolet
radiation, ozonation, and membrane filtering (Lamba and Ahammad, 2017). However, the
high energy and reagent costs involved are a significant limiting factor in their use (Rahman
et al., 2016). Moreover, despite being effective on the removal of the microbial load, some of
these disinfection processes did not prevent regrowth of ARB&ARG with the establishment
of disturbed bacterial communities in stored treated wastewater (Becerra-Castro et al., 2016;
Jia et al., 2015; Moreira et al., 2018). These findings point out the importance of investigating
treatment technologies that, along with the improvement of physical, chemical and biological
parameters, will assist in reducing the quantity of ARB&ARG in the final treated wastewater

and promote a lower imbalance in the bacterial community.

Artigo submetido para a revista Water Research 62



The use of coagulation is a routine practice in both drinking and wastewater treatment
plants (Sillanp&a et al., 2018). Coagulation is a physicochemical process that reduces the
repulsive potential of the colloidal double electrical layer through the use of a coagulating
reagent, which promotes the aggregation of suspended solids and results in the formation of
flocs that can be separated by decantation. This aggregation phenomenon includes various
mechanisms such as charge neutralization, capture, adsorption and complexation with the
coagulant’s metallic ions into insoluble aggregates that easily settle (Henderson et al., 2006).
Coagulation and flocculation are sensitive to factors such as type and nature of turbidity
producing substances, turbidity levels, type and concentration of coagulant, pH, and the
hydrodynamic factors that promote the contact among those colloids (Bratby, 2016; Carissimi
and Rubio, 2015; Carissimi et al., 2018; Tebbutt, 1998). The commonly used chemical
coagulants are aluminium sulphate (Al;[SOs]s), ferric chloride (FeCl3), ferric sulphate
(Fe2[SQO4]3), and polyaluminium chloride — PAC (Rana and Suresh, 2017). Green polymeric
coagulants are alternative reagents, which act in a similar manner, causing the aggregation of
the particles and enabling the solid-liquid separation of the suspended particles. Many organic
substances are being studied and validated as potential coagulants/flocculants for the
treatment of water, namely chitosan (extracted from crustacean exoskeletons), moringa
(extracted from Moringa oleifera seeds), and tannins (extracted from bark and wood of trees
like Acacia, Castanea, or Schinopsis), among others (Oladoja, 2015; Yin, 2010). Among the
many possibilities, Brazil has available for commercial-scale water treatment the tannin
extracted from the bark of the Acacia mearnsii tree. This is an organic-cationic polymer of
low molecular weight of essentially vegetable origin, which promotes the aggregation of the
particles and is used for water and wastewater treatment (Graham et al., 2008; Hameed et al.,
2018; Justina et al., 2018).

The main goal of this work was to assess the potential of coagulation to remove
ARB&ARG from the final effluents of a CAS process without disturbance of the bacterial
community of the final treated stored water. Due to the availability of tannin from the bark of
the Acacia mearnsii tree, the effectiveness of this green coagulant was compared to that of

aluminium sulphate, a commonly used coagulant.
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2. Material and methods

2.1. Sampling and experimental design

Wastewater samples were collected from an urban WWTP, located in Northern
Portugal, after the secondary sedimentation of the CAS process. To assess the effect of
coagulation on the chemical and biological composition of the treated wastewater, the
collected samples were divided into four aliquots, out of which two were subjected to
coagulation treatments with aluminium sulphate and tannin, respectively (herein named as
Alu and Tan, respectively). The third aliquot was used as a control of the coagulation process
(herein named as Control), which was subjected to the physical processes of agitation and
decanting but without the addition of any coagulant. The fourth aliquot, corresponding to the
freshly collected sample (herein named as STWW), was immediately analysed.

Because treatment may cause dramatic bacterial community rearrangements in the
final effluents of urban WWTP, the changes in the chemical and biological composition of the
wastewater induced by storage of the treated wastewater were also assessed. For that, the
collected samples were divided into five aliquots. An aliquot of the collected wastewater was
immediately stored for three days, under darkness at room temperature conditions (herein
named as RSTWW) to evaluate the effect of storage per se. The two other aliquots of the
collected sample were subjected to the coagulation treatments and further stored for 3 days
(herein named as RAIu and RTan, respectively). The fourth and fifth aliquots corresponded to
the STWW and Control, as previously described.

Three experimental replicates were assayed with independent water samples collected
over the first semester of 2017. The samples were collected on the 10", 24™ January and 14"
February and were used to assess the capacity of the coagulation treatments on the removal of
the microbial load, including ARB&ARG, as well as on the composition and structure of the
bacterial community immediately after the treatment (herein noted by 1-3). Those collected
on the 14™ March, 21% and 28™ April were used to assess the effect of storage of the treated

water on the same parameters (herein noted by 4-6).
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2.2. Coagulation assays

Coagulation assays were carried out in a Jar test (JLT76; VELP Scientifica, Italy)
apparatus with six stirred beakers of 1 L capacity, with controlled mixing speed. The beakers
were filled with 0.5 L of wastewater. The coagulation procedure was based on previous
reports (Beltrdn-Heredia and Sanchez-Martin, 2009). Briefly, the assays were carried out at
room temperature; the samples were immediately stirred at 100 rpm for 2 min, to homogenise
the coagulant, and then at 40 rpm for 30 min, before settling for 1 h (Alu, Tan, RAlu, RTan).
Simultaneously, the control of the coagulation step was performed, which was subjected to
the same Jar test conditions, but without the addition of any coagulant (Control).

The amount of coagulant used per sample replica varied according to the colloids
present in each freshly collected wastewater sample. Thus, the amount of aluminium sulphate
(Alx(SO4)3(14-18)H,0, P.A.-A.C.S. Synth) or tannin (Tanfloc SG — Tanac, Brazil) used
ranged between 220-350 mg/L or 50-80 mg/L, respectively.

All the wastewater samples were characterized for turbidity, colour, pH, conductivity and
total organic carbon (TOC) (APHA, 2005). TOC was monitored using a Shimadzu TOC-

5000A instrument (Shimadzu Scientific Instruments, Japan).

2.3. Enumeration of cultivable microorganisms

The total heterotrophs, faecal coliforms and amoxicillin or ciprofloxacin resistant-
faecal coliforms were enumerated based on the membrane filtration method, as previously
described (Moreira et al., 2016). Adequate volumes of samples or dilutions thereof were
filtered through cellulose nitrate membranes (0.22 um porosity; Sartorius Stedim Biotech,
Germany) and incubated on Plate Count Agar (PCA, Liofilchem) at 30 °C, 24 h for total
heterotrophs and on Faecal Coliforms agar (m-FC, Difco), at 37 °C, 24 h for faecal coliforms.
The prevalence of faecal coliforms ARB was assessed in m-FC supplemented with
amoxicillin (AMX) (Fluka, 32 mg/L) or ciprofloxacin (CIP) (Applichem, 4 mg/L).

Faecal coliforms and their amoxicillin or ciprofloxacin resistant counterparts were
assessed because this group of Enterobacteria i) is used worldwide as indicators of faecal
contamination (APHA, 2005; 1SO9308-1, 2000); ii) harbour high resistance prevalence for
antibiotics, namely amoxicillin and ciprofloxacin (Ferreira da Silva, et al., 2007; Moreira et
al., 2016; Vaz-Moreira et al., 2014); iii) harbour high genomic plasticity (Brunder and Karch,
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2000; Vaz-Moreira et al., 2014), iv) are ubiquitous in particular, in human impacted
environments. For these reasons, faecal coliforms are considered important tracers to assess

the antibiotic resistance status of environmental samples (Vaz-Moreira et al., 2014).

2.4 DNA extraction

Volumes ranging from 100 to 700 mL of each sample were filtered through
polycarbonate membranes (0.22 pum porosity; Whatman, UK). DNA was extracted using the
commercial kit Power Soil® DNA Isolation (MO BIO Laboratories, Inc., USA). DNA
extract’s concentration was measured using the Qubit 3.0 Fluorometer (ThermoFisher
Scientific, USA). A total of 21 DNA extracts, corresponding to 3 independent sampling dates
and 7 conditions, were stored at -20 °C until further use.

2.5 Quantification of antibiotic resistance genes

Quantitative polymerase chain reaction (QPCR, StepOneTM Real-Time PCR System,
Life Technologies, Carlsbad, CA, USA) was used to measure the abundance (per mL of
sample) of the ARGs blargym and gnrS (encoding to resistance beta-lactams and quinolones,
respectively) and class 1 integron - integrase (intl1). The selection of these genes was based
on their prevalence in wastewater samples (Moreira, et al., 2016; Sousa, et al., 2016) The
16S rRNA gene was also quantified in order to evaluate the total bacterial abundance. The list
of primers and protocols used, based on SYBR Green detection, have been described before
(Narciso-da-Rocha et al. 2018) (Table S1).

2.6 Bacterial community analysis

The same DNA extracts were used for the bacterial community analysis, except for
Tanl sample due to DNA scarcity (< 200 ng DNA). Briefly, each replicate DNA extract was
submitted to pair-end sequence analyses with MiSeq® V3 chemistry, according to
manufacturer’s instructions (Illumina, San Diego, CA, USA) at Genoinseq (Cantanhede,
Portugal). For each replica, DNA was amplified for the hypervariable VV3-V4 region with
specific primers (Bakt 341F 5’-CCTACGGGNGGCWGCAG-3’ and Bakt 805R 5'—
GACTACHVGGGTATCTAATCC-3’) (Herlemann et al., 2011; Klindworth et al., 2013) and
further re-amplified in a limited-cycle PCR reaction to add sequencing adapters and dual

indexes, according to manufacturer’s instructions. Following quantification with fluorimetry
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with PicoGreen dsDNA quantitation kit (Invitrogen, Life Technologies, Carlsbad, California,
USA), the obtained amplicons were pooled at equimolar concentrations and sequenced.
Demultiplexed paired end reads were analysed using QIIME2 (Version 2-2018.4;
https://qiime2.org/). The forward and reverse reads were truncated at their 3’ end, at their 254
and 195 sequencing positions, respectively. Sequences were grouped into features based on
100% sequence similarity, further referred to as ASV (amplicon sequence variants), using
DADA2. MAFFT was used to perform multiple de novo sequence alignments of the
representative sequences. FastTree was used to generate unrooted and rooted trees further
used in the phylogenetic diversity analysis. For taxonomic assignment, a Naive-Bayes
classifier was trained on the SILVA database release 132 (Quast et al., 2013) (99%
Operational Taxonomic Units). It is important to note that this database has recently been
updated and important, yet not consensual, taxonomic re-classifications were performed.
These re-classifications included the transference of i) the class Betaproteobacteria to a new
order of the class Gammaproteobacteria (Betaproteobacteriales) (Parks et al., 2018); ii) the
class Epsilonproteobacteria to the new phylum Epsilonbacteraeota (Parks et al., 2018; Waite
et al.,, 2017). These re-classifications were based on the Genome Taxonomy Database

(http://gtdb.ecogenomic.org/) (Parks et al., 2018), where a genome based phylogeny is

inferred, aiming to overcome the occurrence of polyphyletic groups (e.g., Proteobacteria) and
standardize ranks based on relative evolutionary divergence.

After applying the trained classifier to the representative sequences to assign
taxonomy, chloroplast, mitochondria as well as unclassified at the kingdom level (not
Bacteria or Archaea) derived sequences were removed from the dataset. In total, 1 137 594
Illumina sequence reads were obtained (ranging from 31488 to 103532 in the different
samples), of which 943 168 reads remained after quality filtering. The replica RTan5 was
excluded from the analysis, as only ~2000 sequences were retained after quality filtering. The
feature table was rarefied to an even sequencing depth of 32933 sequencing reads,
representing 66.38% of the total sequences post quality control. Overall, 2734 amplicon
sequence variants (ASVs) were identified.

Alpha diversity metrics including Shannon index (H), phylogenetic diversity (PD)
whole tree, number of ASVs and evenness index (E°) were calculated after normalization
according to smallest library (32933 sequences) (Faith, 1992; Pielou, 1966; Shannon and

Weaver, 1963). Beta diversity was assessed using the weighted UniFrac metric (Lozupone
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and Knight, 2005) and the dissimilarities among samples were depicted by the Principal
Coordinate Analysis (PCoA) biplot.

2.7 Data Analysis

Physicochemical parameters, microbial counts and gPCR data were compared using
two-sample statistical test (t-test). All these analyses were performed using the BioEstat
software (version 5.0).

The permutation multivariate analysis of variance (PERMANOVA) based on
weighted-unifrac similarities was performed within QIIME2, to evaluate if the bacterial
communities were grouped by sample, and if there were statistically different groups within
the analysed bacterial communities. Moreover, the differences on the relative abundance of a
given bacterial group from each sample (Alu, Tan, RSTWW, RAIlu and RTan) in comparison
to the untreated control (STWW) was achieved using a pairwise t-test with the Storey FDR
correction for multiple comparisons as implemented in the STAMP software v.2.1.3 (Parks et
al., 2014).

2.8 Data Availability

Demultiplexed sequences and metadata from all the analysed samples are available
from the Sequence Read Archives (SRA) under accession number PRIPRINA509231
(SAMN10574495; SAMN10574496; SAMN10574497; SAMN10574498; SAMN10574499;
SAMN10574500; SAMN10574501; SAMN10574502; SAMN10574503; SAMN10574504;
SAMN10574505; SAMN10574506; SAMN10574507; SAMN10574508; SAMN10574509;
SAMN10574510; SAMN10574511; SAMN10574512 and SAMN10574513).

3. Results and discussion

3.1 Turbidity and organic carbon removal

Both coagulation processes permitted to decrease the turbidity and colour of the initial
samples (STWW) (Table 1). The aluminium sulphate was able to remove over 94% of the
turbidity registered for the STWW samples, even after storage of the treated water (Alu and
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RAIu). Aluminium sulphate allowed also an average colour reduction of 88.1% immediately
after coagulation (Alu) and 75.3% after storage of the treated water (RAIlu). The values of
turbidity and colour of the samples treated with tannin were slightly higher and less
homogeneous than those treated with aluminium sulphate. Indeed, tannin removed about
89.0% of the turbidity and 73.6% of the colour registered for the STWW immediately after
coagulation (Tan) and 78.7% of the turbidity and 56.2% of the colour after storage (RTan).

Considering that the coagulation process contributes to the reduction of natural
organic matter (Henderson et al., 2006), this study also assessed the capacity of the tested
coagulants to reduce the TOC content of the analysed samples. Aluminium sulphate and
tannin were, respectively, able to remove up to 50.0% and 35.0% of the TOC registered in the
initial samples (STWW) immediately after coagulation (Alu and Tan) and after treated water
storage (RAIlu and RTan). Noteworthy, TOC reduction up to 29.0% was registered for the
stored untreated control wastewater samples (RSTWW).
In contrast, none of the coagulants led to observable alterations in the conductivity in the
treated wastewater, which varied between 710 and 812 ps/cm. pH varied between 6.60 and
7.43, differing statistically only in the Alu and RAIu samples, as compared to STWW. This
was an expected result, because aluminium sulphate is a strong conjugate acid, and reduces
the pH of the medium.

When considering the turbidity, colour and total organic carbon of the final treated
water samples, we can conclude that aluminium sulphate was on average more efficient than
tannin. However, higher doses of aluminium sulphate (about 4 times higher, on average) were

used than tannin.

3.2. Cultivable bacterial removal and reactivation

To assess if the coagulation process by aluminium sulphate and tannin could promote
the aggregation of microbial cells and their further removal through sedimentation of the
resulting sludge-cultivable bacterial load from the STWW was assessed through the
enumeration of the total heterotrophic bacteria as well as the faecal coliforms and their
amoxicillin or ciprofloxacin resistant counterparts (Fig 1a). The performance of both
coagulants on the bacterial removal was similar, being able to remove approximately 2-log

units of each of the analysed bacterial groups from the initial STWW (Fig 1a). Similar
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removal values (1 to 2-log units) were observed in other coagulation studies carried out with
surface water (Ali et al., 2008; Ho et al., 2012; Sanchez-Martin et al., 2010).

Despite the capacity of both coagulants to reduce loads of the analysed cultivable
groups immediately after the treatment, further assays were carried out to assess the regrowth
capacity after the application of the coagulation process. Indeed, bacterial reactivation during
storage of treated water has been widely reported regardless of the type of water and the
treatment process (Fiorentino et al., 2018; Giannakis et al., 2016; Giannakis et al., 2018;
Malvestiti and Dantas, 2018; Moreira et al., 2016., Moreira et al., 2018; Sousa et al., 2016)
being influenced by parameters such as temperature and availability of carbon and energy
sources (Giannakis et al., 2014; Ubomba-Jaswa et al., 2009; Zhao et al., 2014).

Storage of the initial STWW for 3 days at room temperature (RSTWW) did not
change the load of the analysed cultivable bacterial groups, except for amoxicillin resistant-
faecal coliforms, which in average was 0.7 log lower than in STWW. In contrast, during
storage of samples treated with aluminium sulphate (RAlu) was observed a decrease on the
microbial load, particularly on ciprofloxacin resistant-faecal coliforms (Fig 1b), with log
reductions up to 4.5. Inversely, during storage of samples treated with tannin (RTan) was
observed the regrowth of all the analysed cultivable bacterial groups, particularly of the total
heterotrophic bacteria, which concentration was significantly higher (p<0.01) in RTan than in
STWW (Fig 1b). The ability of bacteria to utilise the organic compounds of this natural
coagulant may explain the regrowth of the cultivable populations during storage of the tannin

treated samples (RTan).

3.3. Effect of coagulation on ARGs and bacterial community composition

Given the limitation of the culture-based methods to recover the wide diversity of
bacteria inhabiting the STWW, as well as the difficulties on the recovery of stressed cells
after the treatments, the analyses of total DNA based on quantitative PCR was used to assess
the efficacy of the tested coagulants on the removal of the bacterial population from the
STWW. As observed for the cultivable populations, both coagulants were able to reduce the
load of the prokaryotic organisms immediately after the treatment, as assessed by the number
of copies of the 16S rRNA gene per millilitre of sample, which was approximately 1 log unit
lower in the treated water (Alu and Tan) than in the initial STWW (Fig 2a). Similar results

were observed for the gene intl1, a proxy for anthropogenic pollution (Gillings et al., 2015).
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Indeed, intl1 has been linked to multidrug-resistance and horizontal gene transference in a
wide diversity of bacteria (Gillings et al., 2015). However, when analysing the ARG blargm
and gnrS, respectively encoding for beta-lactams and plasmid-mediated quinolone resistance,
only coagulation with aluminium sulphate promoted a significant removal of these ARGs
(approximately 1 log reduction) from the initial STWW (Alu, Fig 2a).

During storage of samples treated with aluminium sulphate was observed a decrease
on the load of all analysed genes (ranging from 0.5-1.4 log reduction), except of blargm which
copy number was not significantly different from that found in STWW. In contrast, during
storage of samples treated with tannin reactivation of gnrS to levels ~0.7 log higher than those
found in STWW (Fig 2b) was observed. In contrast to our findings, a coagulation process
carried out with Fe-based coagulants led to 0.5-log to 3.1-log reductions of different classes of
ARGs (Li et al., 2017), suggesting a better performance of this type of coagulants than those
herein studied. Nevertheless, the effect of storage on the Fe-based coagulants treated water
was not assessed (Li et al., 2017).

Water treatment processes, such as those based on advanced oxidation processes, have
been described as promoting disturbance of the bacterial communities, which in part are due
to differential regrowth capacity of distinct bacterial groups (Becerra-Castro et al., 2016,
Moreira et al., 2018). In this context, the effect of the analysed coagulants on the bacterial
communities of the treated water was also assessed in this study. As expected, the bacterial
community of the initial STWW was diverse, comprising members of 32 phyla, being
Proteobacteria (33-47 %) and Bacteroidetes (26-31 %) the most abundant, in accordance with
previous reports (Becerra-Castro et al., 2016). Also bacteria affiliated to Epsilonbacteraeota
(17-14 %) and Firmicutes (3-4 %), were among the most abundant phyla found in STWW
(Fig 3a and 4a).

According to the PCoA biplot (Fig 5), rearrangements in the bacterial communities, in
particular for RAlu, RTan, RSTWW in comparison to the initial STWW samples (replica 4, 5
and 6, Fig 5) were observed. These differences were also suggested by the PERMANOVA
analysis (PERMANOVA pseudo-F = 3.86, P = 0.001). In fact, in all the stored wastewater
samples the abundance of members affiliated to Epsilonbacteraeota decreased (p<0.05) in
comparison to the initial STWW (Fig 4a). Yet, distinct rearrangements were observed
regarding the abundance of other groups, particularly Bacteroidetes and Proteobacteria. In
RAIlu and RSTWW the abundance of Bacteroidetes, respectively decreased and increased

(p<0.05) in comparison to STWW. Although not significant due to high variation between
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replicas, in RAlu and particularly in RTan samples not only Alpha- but mainly
Gammaproteobacteria, including those of the order Betaproteobacteriales, increased, in
comparison to STWW (Fig. S1).

Whereas in RSTWW only the members affiliated to class Alphaproteobacteria
increased (p < 0.05) in comparison to STWW. The absence of a common trend in the
rearrangements occurring in the bacterial community following the storage of the analysed
samples was also observed in their alpha diversity values (Table 2). Where the only clear
difference was observed in the phylogenetic diversity (PD) values (Table 2), being the lowest
value observed for RTan samples. In fact, this loss of phylogenetic diversity agrees with the
increase in the abundance of members affiliated to Proteobacteria, which members
represented more than 70 % in RTan samples (Fig 4). Moreover, in these samples more than
53 % of the total relative abundance of bacteria was given by the abundance of organisms
affiliated to ten different genera of Gammaproteobacteria (Fig. 4b). Among those, with
higher abundance (p< 0.05) than in STWW were affiliated to Aeromonas spp. (16 %),
Pseudomonas spp. (6 %) and Stenotrophomonas spp. (2 %). All these genera include species
with the potential to acquire resistance genes (Vaz-Moreira et al., 2014). Moreover, the
increase in the abundance of Aeromonas spp. in the RTan samples might be related with the
increase of the gnrS load registered following storage (Fig 2b), as this gene has been detected
in both surface and wastewater aeromonads isolates (Varela et al., 2016). In addition, these
aeromonads might have contributed to the increase in all cultivable groups observed in RTAn
samples, as aeromonads isolates have been recovered from different culture media, in
particular, in those used in this study (PCA, and mFC agar) (Figueira et al., 2011).

In contrast, in RAlu samples the most abundant genera in comparison with the STWW
(p< 0.05) were Curvibacter (11 %), Undibacterium (6 %) and Aquaspirillum (4%), all
belonging to the order Betaproteobacteriales. These organisms are ubiquitous in water
environments (Vaz-Moreira et al., 2014, Jia et al., 2015, Kampfer et al., 2007). Interestingly,
the genus Curvibacter includes members thriving in a nuclear fuel storage pond, which are
resistant to Co>* (Dekker et al., 2014). Also, Undibacterium members tolerant to arsenic (As)
have been isolated from contaminated ground water samples (Ghosh and Sar, 2013). Thus, the
ability of these organisms to resist and live in metal enriched/contaminated water might
explain their increment in the stored wastewater previously treated with aluminium sulphate
(RAIu).
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The results obtained, demonstrate that storage of wastewater following a coagulation
treatment with aluminium sulphate or tannin favour the overgrowth of proteobacteria, in
particular, Gammaproteobacteria, including Betaproteobacteriales. Increments in
proteobacterial members have also been reported in wastewater under treatments coupling
biological and photocatalysis or ozonation treatments (Chen et al., 2013; Esplugas et al.,
2013). Moreover, increment in Beta- or Gammaproteobacteria, in particular, pseudomonads,
as well as ARGs have also been reported for wastewater stored following photolysis,
ozonation, photocatalytic ozonation (Becerra-Castro et al., 2016, Moreira et al., 2018) or
different solar driven advanced oxidation processes (Moreira et al., 2018) as well as for
drinking water following chlorination treatment (Jia et al., 2015). These observations suggest
that Gammaproteobacteria, including Betaproteobacteriales, have a higher capacity to
regrow or are less effectively inactivated or removed during the treatments than the other
bacterial community members. Nevertheless, the present study indicated that the most
abundant gammaproteobacterial genera were dependent on the coagulant used. Most
important those favoured following treatment with tannin were potentially more critical

regarding antibiotic resistance dissemination.

4. Conclusions

e Coagulation with both aluminium sulphate and tannin decreased the turbidity and
colour of the secondary treated urban wastewater, although aluminium sulphate
showed an overall better removal efficiency.

e Both coagulants reduced the load of prokaryotic organisms, including the analysed
ARB immediately after the treatment in 2-log units. However, following storage of the
treated wastewater with tannin this reduction was attenuated, with regrowth of these
organisms to values similar to those found in the initial STWW.

e Both coagulants reduced the load of intl1, even upon storage of the treated wastewater.
In contrast, only aluminium sulphate reduced the load genes blargm and gnrS
immediately after treatment. Yet, storage of the wastewater treated with this coagulant
promoted the reactivation of blargy to values similar to those found in the initial
STWW. Storage of the wastewater treated with tannin led to the increase of the load of
gnrS to levels higher than those in the initial STWW.

Artigo submetido para a revista Water Research 73



e The storage of coagulation treated wastewater created the opportunity for
rearrangements in the bacterial communities. Irrespectively of the coagulant, stored
treated wastewater contained a higher relative abundance of Gammaproteobacteria,
including Betaproteobacteriales, than the initial STWW.

e Within Gammaproteobacteria, Curvibacter, Undibacterium and Aquaspirillum
(Betaproteobacteriales) prevailed in the aluminium treated stored wastewater. Whereas
Aeromonas (Aeromonadales), Pseudomonas (Pseudomonadales) and
Stenotrophomonas (Xanthomonadales), ubiquitous bacteria previously described as
potential vectors of ARG dissemination, were the most abundant genera in the tannin
treated stored wastewater when compared to the initial STWW.
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Table 1 Physicochemical properties of the analysed samples. Values are means + standard deviation (n = 3).

Sample Turbidity Colour TOC pH Conductivity
(NTU) (Cv) (mg/L) (us/cm)

STWW 18.3%5.7 145.7+70.4 41.4+248 7.3+0.2 703.0 £ 247.9
Control 11.0+4.2 119.9 + 40.6 31.2+11.9 7.3+0.3 658.3 + 218.4
Alu 16+1.47 236+143" 20.5+17.2 6.6+01" 727.6£228.1
Tan 1.8+03" 36.8+6.2 265+17.3 7.5+0.09 693.6 + 230.6
Regrowth

STWW 25.0%0.9 148.6 £ 45.2 26.1+5.4 7.4 £0.09 765.7 + 38.8
Control 138+32" 145.5 + 37.0 229%52 7.3£0.3 762.1+34.5
RSTWW 15.7+32" 96.9+6.1 181+1.9° 7.4£0.1 765.0 + 71.8
RAIlu 1.0£05" 354+19.27 123107 6.6+03" 812.0 £ 55.0
RTan 6.0£27" 58.8 +14.1" 16.2+3.3" 7.4£0.1 766.0 + 61.6

Regrowth was evaluated with the samples collected at the 14™ March, 21% and 28™ April (STWW, RSTWW, RAIlu and RTan);

Values are the average of three independent assays. Asterisks indicate a significant difference (* p<0.05; **p<0.01;) in relation to the STWW samples,

assessed by t-test
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Table 2 Alpha diversity indices of the analysed samples. Values are means + standard deviation (n = 3 and n=2%).

Sample Pielou (E") PD Observed ASVs Shannon diversity (H)
STWW 0.70 £0.02 43.67 £ 0.39 545 + 41 6.40+0.10

Alu 0.69 + 0.04 48.64 + 0.91 568 + 30 6.28 + 0.46
Tan* 0.60 55.46 705 5.66
Regrowth

STWW 0.70 £0.02 49.22 +551 527 + 40 6.30 £ 0.22
RSTWW 0.69 £0.01 37.45 + 3.65 376+ 2 5.88+£0.13
RAIlu 0.73+£0.02 33.57 £ 3.37 380 +43 6.22 £ 0.32
RTan* 0.76 21.79 320 6.35

Regrowth was evaluated with the samples collected at the 14™ March, 21% and 28" April (STWW, RSTWW, RAIu and RTan).
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Figure 1. Total heterotrophs (HET) and faecal coliforms (FC) and their antibiotic resistant counterparts (FC/AMX, FC/CIP) in Secondary
Treated Wastewater (STWW) and in treated STWW using aluminium sulphate (Alu) or tannin (Tan) as coagulants, immediately after treatment
(samples collected at the 10", 24™ January and 14™ February) (a) or after storage for 3 d at room temperature without previous treatment
(RSTWW) and following treatment with coagulants (RAlu and RTan) (samples collected at the 14™ March, 21% and 28™ April) (b). Values are the

average of three independent assays. Error bars represent standard deviations. Asterisks indicate a significant difference (* p<0.05; **p<0.01;) in relation to the STWW

samples, assessed by t-test.
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Figure 2. Abundance of the genes 16S rRNA, intl1, blatgy and gnrS in the Secondary Treatment Wastewater (STWW) and in treated STWW
using aluminium sulphate (Alu) or tannin (Tan) as coagulants, immediately after treatment (samples collected at the 10", 24™ January and 14™
February) (a), or after storage for 3 d at room temperature without previous treatment (RSTWW) and following treatment with coagulants (RAlu
and RTan) (samples collected at the 14™ March, 21% and 28™ April) (b). Values are the average of three independent assays. Error bars represent standard

deviations. Asterisks indicate a significant difference (* p<0.05; **p<0.01;) in relation to the STWW samples, assessed by t-test
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Figure 3. Relative abundance of (a) classes and (b) genera, in the initial STWW samples and

in the samples after the coagulation treatments (Alu, Tan). Values are the average of three
independent assays, collected in 10", 24™ January and 14™ February, except for Tan samples (n=2, 24" January
and 14" February, respectively). Only those classes and genera with a relative abundance (> 1%) in at least one

of the samples are presented.
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Figure 4. Relative abundance of (a) classes and (b) genera in the initial STWW samples and
treated wastewater samples following storage at room temperature conditions (RSTWW,

RAIu and RTan). Values are the average of three independent assays, collected in 14" March, 21* and 28"

April, except for RTan samples (n=2, 14™ March and 28" April, respectively). Only those classes and genera

with a relative abundance (> 1%) in at least one of the samples are presented.
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Figure 5. Biplot of principal coordinates analysis (PCoA) based on weighted-unifrac distances of the initial STWW, wastewater samples after

coagulation treatments (Alu, Tan) and treated wastewater samples following storage (RSTWW, RAlu, Rtan). The numbers of the samples refer to the
date of sampling: 1-3, 10", 24" January and 14" February, respectively; 3-6, 14™ March, 21° and 28" April, respectively
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Suplementary Information

Table S1. Target genes and conditions used in the qPCR assays.

Target Primers (sequence) Conditions Efficiency Reference
gene Reference (%)
1114F (CGGCAACGAGCGCAACCC) 95 °C for 10 min (1 cycle)
(Denman and McSweeney
16SrRNA  1275R (CCATTGTAGCACGTGTGTAGCC) 95 °C for 15 s, 55 °C for 20 s 100 2006)
Escherichia coli - ATCC 25922 and 72 °C for 10 s (35 cycles)
blaTEM-F (TTCCTGTTTTTGCTCACCCAG) 95 °C for 10 min (1 cycle)
blargm blaTEM-R (CTCAAGGATCTTACCGCTGTTG) 95 °C for 15 s, 60 °C for 30 s 96 (Bibbal et al. 2007)
Escherichia coli - A2FCC14 and 72 °C for 10 s (40 cycles)
intl1-F (CCTCCCGCACGATGATC) 95 °C for 10 min (1 cycle)
intll intl1-R (TCCACGCATCGTCAGGC) 95 °C for 15 s, 55 °C for 30 s 94 (Goldstein et al. 2001)
Escherichia coli - A2FCC14 and 72 °C for 10 s (40 cycles)
gnrSrtF11 (GACGTGCTAACTTGCGTGAT) 95 °C for 5 min (1 cycle)
qnrs gnrSrtR11 (TGGCATTGTTGGAAACTTG) 95 °C for 15 s and 60 °C for 95 (Marti and Balcézar 2013)

Enterobacter cloacae - S1+

1 min (40 cycles)
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Fig. S1. Relative abundance of orders (a) in the initial STWW samples and in the samples
after the coagulation treatments (Alu, Tan) and (b) in the initial STWW samples and treated
wastewater samples following storage at room temperature conditions (RSTWW, RAIlu and
RTan). Only those orders with a relative abundance (> 1%) in at least one of the samples are
presented. a) Values are the average of three independent assays, collected in 10™, 24™
January and 14™ February, except for Tan samples (n=2, 24" January and 14™ February,
respectively) and b) Values are the average of three independent assays, collected in 14™
March, 21% and 28™ April, except for RTan samples (n=2, 14™ March and 28" April,
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4. DISCUSSAO

A difusdo da resisténcia bacteriana € amplamente relatada em escala global,
representando sérios riscos a salde humana e ao meio ambiente, conforme reportado pela
Organizacdo Mundial de Saude (WHO, 2014). As 4&guas residuais sdo consideradas
importantes fontes de contaminagdo de ARB e ARG no meio ambiente e, portanto, o
monitoramento e o desenvolvimento de tecnologias eficazes na remocdo destes micro-
organismos sdo fundamentais para diminuir o impacto nos ecossistemas, especialmente no
meio aquatico (Proia et al., 2018). A excrecao de antibidticos incompletamente metabolizados
por humanos e animais € a principal fonte de contaminacdo destes medicamentos no meio
ambiente (Kumar e Pal, 2017).

Como demonstrado nos artigos apresentados nas segdes 1 e 2, a literatura apresenta
inimeros estudos sobre a remocdao de ARB e ARG em aguas residuais, principalmente
baseados em radiacdo ultravioleta, ozonizagdo e cloracdo (Moreira et al., 2018., Sousa et al.,
2017., Zhang et al., 2019), sendo as pesquisas sobre coagulacdo ainda muito escassas (Li et
al., 2017. Entretanto nenhum estudo havia sido realizado com os coagulantes, sulfato de
aluminio e tanino, para a remocéo de resisténcia bacteriana.

Dessa forma essa tese de doutorado propds auxiliar na compreensao da resisténcia
bacteriana em estagdes de tratamento de aguas residuais e servir como subsidio para a
investigacdo de novas tecnologias que possam contribuir para a solugdo dessa problematica.
Também foi proposto um método inovador para a remocdo de ARB e ARG em aguas
residuais de uma ETARU a partir de ensaios de coagulacdo com sulfato de aluminio e tanino.

Embora inimeros trabalhos apontem para a toxicidade do sulfato de aluminio (Bondy,
2016., Guillmore et al., 2016) e ocorra a crescente substituicdo deste por coagulantes
organicos (Beltran-Heredia e Sanchez-Martin, 2009., Oladoja, 2015., Yin, 2010). Neste
estudo, o sulfato de aluminio foi mais eficaz na remocdo de sélidos suspensos, bactérias
resistentes a antibiéticos, e genes de resisténcia a antibioticos do que o tanino. Outro resultado
importante € que a reativacdo dos micro-organismos que estavam em estado de dorméncia,
apos periodo de armazenamento, ja anteriormente relatada na literatura (Becerra-Castro et al.,
2016; Moreira et al., 2018; Sousa et al., 2016), foi maior ap6s o tratamento com tanino, do
que nas amostras tratadas com sulfato de aluminio. O que sugere que por se tratar de um
coagulante organico, o tanino possa disponibilizar outra fonte metabdlica para os micro-

organismos, contribuindo para o crescimento microbiano.
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Esse estudo também buscou avaliar se a coagulacdo poderia levar a alteracdes na
estrutura da comunidade microbiana, o que foi confirmado pela analise metagendmica. A
analise das aguas residuais tratadas apds armazenamento gerou a oportunidade de rearranjos
na comunidade bacteriana em ambos o0s coagulantes utilizados. Resultando em uma
abundancia relativa mais alta de Gammaproteobacteria, incluindo Betaproteobacteriales do
que no efluente ndo tratado com coagulantes. No efluente armazenado ap0s o tratamento com
sulfato de aluminio houve a prevaléncia de: Gammaproteobacteria, Curvibacter,
Undibacterium e Aquaspirilum (Betaproteobacteriales). Enquanto que nas amostras
armazenadas apds o tratamento com tanino houve um aumento, de Aeromonas
(Aeromonodales), Pseudomonas (Pseudomonadales) e Stenotrophomonas
(Xanthomonadales), que sdo bactérias previamente descritas como potenciais vetores de
disseminacdo de genes de resisténcia a antibioticos (Vaz-Moreira et al., 2014).

Estes achados foram fundamentais para o entendimento dos efeitos da coagulacdo com
sulfato de aluminio e tanino nas bactérias resistentes a amoxicilina e ciprofloxacina, assim
como nos genes 16S rRNA, intll, e nos genes de resisténcia blargy € gnrS, em aguas
residuais urbanas. Considerando os resultados obtidos nesta pesquisa, ndo é recomendado o
uso do tanino para o tratamento de &guas que apresentem cargas significativas de bactérias
resistentes e genes de resisténcia a antibioticos, como efluentes urbanos e hospitalares, pois 0s
resultados obtidos nesse estudo sugerem o aumento de ARB e ARG ap6s o armazenamento
dos efluentes tratados com tanino. Levando em consideracdo 0S prejuizos ambientais
advindos da toxicidade do sulfato de aluminio presente no lodo ap6s o tratamento, e a
consequente restricdo na disposicao final desse residuo, os beneficios provenientes de uma
efetiva remocdo de ARB e ARG nas aguas residuais poderiam se sobressair aos custos do
tratamento do lodo contaminado com sulfato de aluminio. Pois a presenca de elevadas cargas
de ARB e ARG nos efluentes contribui para a disseminacdo da resisténcia bacteriana nos
corpos hidricos, que possui maior impacto de propagacdo do que o confinamento no lodo.

Os resultados encontrados fornecem uma importante base para pesquisas futuras de
remocdo de ARB e ARG em ETARU, demonstrando o possivel uso de coagulantes,
especialmente considerando a grande variedade de reagentes potenciais que ainda podem ser
testados, bem como, a possibilidade de combinagdo com outras técnicas. O que pode vir a
trazer grandes contribuicdes na busca por um tratamento eficaz na remocao da resisténcia

bacteriana das aguas residuais e consequentemente nos corpos hidricos receptores.
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5. CONCLUSAO

O crescente aumento da resisténcia bacteriana e as implicacGes desta problematica na
salde publica e ambiental sdo considerados um dos grandes desafios da atualidade. Nesse
contexto, a correlagdo existente entre as bactérias e genes de resisténcia a antibidticos, e as
estacdes de tratamento de aguas residuais é considerado um ponto critico para a disseminacéo
da resisténcia bacteriana. O tratamento secundario, especialmente o tratamento por lodo
ativado, onde ocorre a recirculacdo do lodo e pressdo seletiva para a adaptacdo dos micro-
organismos é considerado um agravante para o incremento de bactérias e genes de resisténcia
nos efluentes das plantas de tratamento de aguas residuais. O que consequentemente leva a
descarga desses micro-organismos no meio ambiente e contribui para a contaminacgdo
aquatica.

A capacidade de remover bactérias e genes de resisténcia em efluentes urbanos através
da coagulacdo com sulfato de aluminio e tanino foi testada por meio da avaliacdo da
quantificacdo de micro-organismos cultivaveis, da quantificacdo de genes de resisténcia e da
analise de comunidade. Os resultados demonstraram que ambos os coagulantes reduziram a
carga microbiana, incluindo as bactérias resistentes a antibidticos em unidades de 2 log.
Quanto aos genes avaliados, ambos o0s coagulantes reduziram a carga de intll, entretanto
apenas o sulfato de aluminio reduziu a carga dos genes de resisténcia blatem € gnrsS.

A reativacdo dos micro-organismos ap6s periodo de armazenamento também foi
avaliada. Nas amostras tratadas com tanino ocorreu 0 recrescimento dos micro-organismos
para valores semelhantes aos encontrados nas amostras iniciais. Quanto aos genes analisados,
0 armazenamento das aguas residuais tratadas com sulfato de aluminio promoveu a reativacéo
do blargm para valores semelhantes aos encontrados na amostra inicial. JA nas amostras
armazenadas apds o tratamento com tanino ocorreu um incremento da carga de gnrS para
niveis superiores aos encontrados no efluente inicial.

Os efeitos da coagulacdo na comunidade microbiana foram avaliados, o
armazenamento das aguas residuais tratadas com sulfato de aluminio e tanino criou
oportunidade para rearranjos na comunidade microbiana. Ocasionando uma abundancia
relativa mais alta de Gammaproteobacteria, incluindo Betaproteobacteriales em relacdo as
amostras iniciais ndo coaguladas. Entretanto ocorreu uma diferenca entre os coagulantes
estudados. Nas amostras tratadas com sulfato de aluminio prevaleceram as Curvibacter,
Undibacterium e Aquaspirillum. Enquanto que nas amostras tratadas com tanino os géneros

Aeromonas, Pseudomonas e Stenotrophomonas foram mais abundantes. Cabe salientar que os
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géneros prevalentes nas amostras tratadas com tanino sdo bactérias previamente descritas
como potenciais vetores de disseminacdo de genes de resisténcia a antibidticos.

Portanto, considerando os resultados obtidos nesse estudo o sulfato de aluminio
apresentou resultados mais promissores na remoc¢do de bactérias e genes de resisténcia a
antibioticos em comparacdo ao tanino. No entanto, o estudo de outros coagulantes, assim
como a combinacdo da coagulacdo com métodos de desinfegdo sdo necessarios para uma

maior compreensdo do potencial da coagulacdo na remocdo de ARB e ARG em efluentes.
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