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PREFÁCIO

A microbiologia ambiental é hoje uma ciência que combina a 
aplicação dos princípios químicos, biológicos e biotecnológicos, 
voltada para o maior desafio do ser humano — a manutenção 
da qualidade ambiental. Entretanto, tecnologias baseadas 
na manipulação de comunidades microbianas ainda carecem 
de uma base sólida de conhecimentos sobre ecologia 
microbiana. No Brasil, com problemas ambientais diversos, 
a microbiologia ambiental ainda está em expansão e necessita de 
maior elo de integração entre geneticistas, ecologistas, químicos 
e biotecnologistas, com vistas à resolução dos emergentes 
problemas de qualidade ambiental dos agroecossistemas. 
Este livro focaliza, entre outras abordagens, o problema 
de contaminação ambiental, principalmente a contaminação 
por xenobióticos. Essas moléculas são sintetizadas para agirem 
contra pragas com a premissa de exercerem o mínimo impacto 
sobre organismos não-alvo. No entanto, algumas podem afetar 
a vida selvagem, o homem, o ambiente em geral, se são 
persistentes e/ou recalcitrantes e também se são usadas 
indiscriminadamente.

Tecnologias desenvolvidas a partir dos estudos de biodegradação 
têm contribuído para descontaminação de poluentes orgânicos 
em solos e águas.

Os autores esforçaram-se para descrever e discutir informações 
recentes no sentido de fornecer uma publicação acessível, em 
língua portuguesa, aos estudantes e profissionais da área, tão 
carentes de textos de microbiologia ambiental. O livro apresenta, 
por isso, capítulos diversos como: biodegradação de pesticidas, 
biodegradação de petróleo, deterioração de monumentos 
históricos, impacto ambiental de pesticidas, estratégias de 
isolamento de microrganismos degradadores de xenobióticos, 
microrganismos e metais etc.
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APRESENTAÇÃO

As preocupações com a conservação do meio ambiente 
têm crescido nos últimos anos, principalmente nos países 
industrializados, devido à consciência que tem sido construída 
nessas sociedades de que a qualidade ambiental é a base para 
a preservação da vida das futuras gerações. Desse modo, o meio 
ambiente deixa de ser um bem de consumo do setor produtivo 
e se transforma em patrimônio da humanidade.

Muitas atividades produtivas utilizam matérias-primas que 
são obtidas às custas da degradação ambiental. Muitos resíduos 
do processo produtivo são descartados no meio ambiente, 
sem levar em conta os riscos de seu impacto nos diferentes 
componentes bióticos dos ecossistemas naturais ou 
transformados. Na agricultura, muitos insumos utilizados, como 
fertilizantes e agrotóxicos, podem representar riscos ambientais 
e à saúde humana, se utilizados de forma abusiva e sem 
considerar as particularidades dos agroecossistemas. Hoje em 
dia, já há uma tendência do próprio setor produtivo absorver 
os problemas da degradação ambiental, uma vez que a cobrança 
das sociedades organizadas nessa direção faz-se notar pela 
preferência por produtos com “selo verde”, ou seja, que 
possuam certificado de gestão ambiental adequada aos 
parâmetros estabelecidos de qualidade ambiental. Em nosso país 
tem havido uma preocupação cada vez maior com as questões 
ambientais, mas as ações têm sido desenvolvidas muito mais 
por iniciativa do Estado do que por pressões da sociedade.

Há muitos problemas de resíduos já presentes no meio ambiente, 
originário das mais diferentes atividades econômicas, e que 
requerem ações para a sua remediação ou descontaminação, 
de modo que os seus efeitos ambientais negativos sejam 
minimizados ou eliminados. Muitos conhecimentos já foram 
gerados com esse objetivo, mas ainda há muito a ser realizado.



O importante não é restabelecer a estrutura original 
de um ecossistema, mas sim as suas funções, de modo que 
as necessidades humanas por qualidade de vida sejam atendidas.

Uma das formas de degradar os resíduos presentes no meio 
ambiente é utilizar o seu próprio potencial de reação contra 
esses químicos. Nesse sentido, os microrganismos desempenham 
importante papel, uma vez que utilizam essas substâncias como 
fonte de energia.

Este livro é uma compilação de muitos casos em que 
os microrganismos podem desempenhar a função de restauração 
dos padrões ambientais, contribuindo para que os ecossistemas 
tenham os seus ciclos e funções restabelecidos, e possam 
oferecer de modo mais eficiente os serviços demandados tanto 
pelo setor produtivo como pela sociedade em geral.

A sua organização se deu com base nas áreas em que há volume 
significativo de informações disponíveis e onde já existem 
condições para a utilização prática de microrganismos para 
a conservação e recuperação da qualidade ambiental.
São abordados também efeitos que produtos químicos, 
principalmente agrotóxicos, podem causar na biota do solo 
e sua relação com os ciclos biogeoquímicos dos ecossistemas.

Trata-se de um esforço de muitos autores no sentido de suprir 
lacuna importante de informação a todos aqueles que 
se interessam ou que pretendem utilizar o potencial dos 
microrganismos para manter ou restabelecer o funcionamento 
adequado dos processos naturais.

Clayton Campanhola
Chefe Geral Embrapa
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MICRORGANISMOS 
E METAIS

Osvaldo Garcia Jr.
Instituto de Química, Departamento de Bioquímica
Universidade Estadual Paulista, UNESP, Campus de Araraquara 
Caixa Postal 355, CEP 14801 -970, Araraquara, SP

I. INTRODUÇÃO

Os microrganismos, de maneira geral, estão largamente distribuídos 
em nosso planeta. Representantes desses seres vivos são muitas vezes 
encontrados mesmo em ambientes de características extremas e presu
mivelmente adversas. Estão descritas e plenamente caracterizadas espé
cies que vivem em temperaturas elevadas ou extremamente baixas, em 
altas concentrações salinas, submetidas a pressões elevadas, em valores 
extremos de pH (ácido ou básico) etc. A Ecologia Microbiana estuda a 
interrelação entre os microrganismos, as plantas e os animais no meio 
em que vivem, não só em ambientes, digamos normais, como também 
naqueles extremos.

Característica interessante dos microrganismos em geral é o papel 
que têm exercido e continuam exercendo, desde o aparecimento da 
vida no planeta, em inúmeros processos geológicos fundamentais. Em 
linhas gerais, a atividade metabólica desenvolvida pelos microrganismos 
exerce comprovada influência no intemperismo das rochas, na forma
ção e transformação de sedimentos do solo, na gênese e degradação de 
minerais e de combustíveis fósseis etc. Ao estudo da relação dos micror
ganismos com os processos geoquímicos é dado o nome de Geomi- 
crobiologia (Ehrlich, 1981). Conforme esse autor, existem ainda outros 
assuntos que, de certa forma, se relacionam com o tema central, a Bio- 
geoquímica (Fig. 1).

Pode-se dizer que o estudo da associação de microrganismos e geo
logia (Geomicrobiologia) começou no século passado com algumas des-
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cobertas marcantes que revelaram a participação de microrganismos em 
processos geoquímicos. Como destacaram Ehrlich (1981) e Rossi (1990), 
a descoberta da bactéria Gallionella ferruginea como agente responsá
vel por depósitos ocres de ferro em pântanos, feita por C.S. Ehrenberg 
em 1838, pode ser considerada marco inicial dessa área da ciência.

FIGURA 1. Diagrama de Venn-Euller 
mostrando a relação entre várias 
áreas envolvendo microrganismos 
e a geoquímica.

Conforme foi citado também por esses autores, um destaque especial 
deve ser dado aos estudos de microbiologia de solo, realizados no final 
do século passado pelo microbiologista russo S.N. Winogradsky. As evi
dências que obteve sobre a oxidação do H,S e deposição de enxofre 
elementar na bactéria filamentosa Beggiatoa sp. e sobre a oxidação de 
FeCO3 a óxido férrico pela espécie Leptothrix ochracea, levaram-no à 
formulação do modo quimiolitotrófico de vida. Isto é, os organismos 
quimiolitotróficos obtêm energia para fixação do CO2 atmosférico, atra
vés de reações de oxidação de compostos estritamente inorgânicos.

Nessa mesma época, o cientista Beijerinck descobria o processo 
bacteriano de redução do sulfato a enxofre elementar que, associado ao 
processo de oxidação de H2S, fundou o alicerce experimental da teoria 
da ativa participação de microrganismos na formação dos depósitos de 
enxofre na litosfera, a despeito da teoria “inorgânica da gênese dos de
pósitos de enxofre” ser predominante na época.

Apesar do conceito de quimiolitotrofismo estar relativamente conso
lidado no início do século XX, o isolamento e caracterização da primeira 
cepa de Thiobacillus sp., bactéria oxidante de formas reduzidas de en
xofre, realizada pelo cientista Nathansohn em 1902, foi também uma 
descoberta de extrema importância na consolidação dos conceitos ini
ciais e fundamentais sobre o envolvimento de microrganismos nos pro
cessos geoquímicos.

Desde então, um número enorme de trabalhos experimentais de na
tureza multidisciplinar, envolvendo microbiologistas, geólogos, quími
cos e outros, vem consolidando e dando o contorno de ciência para a 
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Geomicrobiologia. Obviamente muitos processos ainda não estão com
pletamente explicados, mas de qualquer forma muitos já estão elucidados, 
permitindo até o desenvolvimento de tecnologias para o aproveitamen
to racional desses processos microbianos naturais.

II. CICLOS BIOGEOQUÍMICOS - 0 CICLO DO ENXOFRE

De uma forma geral, podemos dizer que os microrganismos partici
pam ativamente como catalisadores biológicos das transformações 
geoquímicas, pela deposição e solubilização de minerais, que vêm ocor
rendo há bilhões de anos em nosso planeta. Para compreendermos a 
influência que os microrganismos exercem nesses processos transforma
dores de rochas e minerais, vamos rapidamente relembrar alguns con
ceitos gerais sobre as características químicas e físicas das rochas e dos 
minerais.

Sob o ponto de vista geológico, a palavra rocha se refere a uma 
massa sólida e inorgânica, constituída de dois ou mais minerais. Em ter
mos de origem, as rochas podem ser: a) ígneas ou magmáticas, resul
tantes do resfriamento e solidificação do magma, líquido quente prove
niente do interior do planeta (vulcão, por exemplo) rico em elementos 
químicos (Si, O, Fe, Al etc.). Quartzo, feldspato, micas, piroxênios são 
alguns exemplos de minerais formadores das rochas ígneas; b) sedi
mentares, rochas secundárias, formadas por intemperismo de rochas 
preexistentes, seguido de deposição, acúmulo e compactação dos mate
riais intemperizados. São caracterizadas em geral por uma estrutura ar
ranjada paralelamente, formando camadas. Como exemplos podem ser 
citados o arenito, calcário, dolomito etc.; c) metamórficas, aquelas que 
se formaram por alterações químicas ou físicas das rochas ígneas ou 
sedimentares, submetidas a altas temperaturas e alta pressão. São exem
plos típicos o gnaisse, xisto, mármore etc.

O termo mineral é usualmente definido como composto inorgânico, 
normalmente cristalino mas, às vezes, amorfo, com composição e estrutu
ra definidas. O carvão e o asfalto são considerados também minerais, porém 
de origem orgânica. Os minerais inorgânicos podem ser simples, como 
por exemplo o enxofre (S°), mais complexos, como a calcopirita (CuFeS2), 
ou muito complexos, como a biotita [K(Mg, Fe, Mn) AlSi3O10(OH)2],

As rochas e os minerais estão sendo constantemente intemperizados 
em maior ou menor intensidade, devido à ação de agentes físicos, quí
micos e biológicos (sobretudo pela ação dos microrganismos). Devido à 
natureza das rochas ígneas ou magmáticas, os microrganismos pratica
mente não tiveram participação na origem (formação) desse tipo de ro
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cha. Entretanto, é inegável a sua participação ativa na formação e de
composição dos outros tipos de rochas e nos minerais. Os ciclos bio- 
geoquímicos descrevem as conversões desses materiais, decorrentes da 
atividade bioquímica na biosfera. Os ciclos biogeoquímicos englobam 
as transformações físico-químicas, tais como dissolução, precipitação, 
volatilização e fixação, essencialmente através de reações de óxido-re- 
dução. Todos os organismos vivos participam desses ciclos, mas os mi
crorganismos, devido a sua quase onipresença e à diversidade de suas 
atividades metabólicas, desempenham papel central nos ciclos biogeo
químicos.

Os ciclos biogeoquímicos de inúmeros minerais e elementos quími
cos, incluindo a identificação e o tipo de atividade específica de cada mi- 
crorganismo, estão atualmente bem elucidados. Como exemplos mar
cantes, podem ser citados: a formação e decomposição de carbonatos, 
silicatos e sulfetos; as transformações microbianas do nitrogênio, fósfo
ro, ferro, enxofre, manganês, arsênio, mercúrio, cobre, urânio etc.

Neste trabalho, será apenas discutido o envolvimento dos microrga
nismos com a dissolução de minerais contendo metais, sobretudo os 
sulfetos metálicos e a bioacumulação e biotransformação de alguns metais, 
em alguns processos biológicos mais significativos.

Dessa forma, é interessante destacar como um exemplo típico de ci
clo biogeoquímico, o ciclo do enxofre na biosfera, uma vez que os 
sulfetos metálicos são fontes importantes dos metais na natureza (Fig. 2).

11.1. Redução Biológica Assimiladora do Sulfato

Pode-se observar, pela Fig. 2, que o SCF presente no solo é basica
mente assimilado pelas plantas e microrganismos. Após sua assimilação 
por transporte ativo, através das membranas desses organismos, o enxo
fre, que está em sua forma mais oxidada [+6], sofre uma série de reações 
enzimáticas de redução para ser incorporado ao material celular na sua 
forma reduzida (Garcia, 1992). Os passos dessas transformações têm sido 
estudados em várias espécies de microrganismos, tais como Escberichia 
coli, Salmonela typhimurium, Aspergilus niger etc. Em linhas gerais, o 
enxofre na forma de sulfato é reduzido inicialmente a sulfeto, o qual 
reage com o aminoácido serina para formar o aminoácido sulfurado 
cisteina. Conforme Gottschalk (1979), pode-se resumir essa redução e 
incorporação do enxofre, segundo as reações mostradas abaixo:

1. SO* (externo) XTX» so< (interno)

2. ATP + SO4 su|(^ase> (adenosina 5’-fosfosulfato) + Ppi
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FIGURA 2. Esquema simplificado das transformações do enxofre na biosfera.
1) redução por microrganismos; 2) oxidação por microrganismos.

3. ATP + APS , ,APS—*PAPS (adenosina 3’-fosfato 5’-fosfosulfato) + ADP
fosfoquinase

4. 2RHS O + PAPS ----------* SO + AMP-3’fosfatO + RSSR (tireodoxina oxidada)redutase 3

5. SO> 3NADPH, s“'f.it0 »H,S + 3NADP
3 2 redutase 2

6. L-serina + acetil CoA + H,S Q'aae*llsenna» L-cisteína + acetato + H,O
2 sulfidrilase 2

Esse enxofre orgânico (Sorg), que participa de várias moléculas bioló
gicas, sobretudo na estrutura das proteínas (aminoácidos cisteina e me- 
tionina), é então liberado para a atmosfera como H,S, por microrganis
mos decompositores da matéria orgânica morta.

11.2. Redução Biológica Não Assimiladora de Sulfato

Outra fonte importante da liberação de H2S para a atmosfera é a redu
ção não assimiladora de sulfato por bactérias redutoras, tais como 
Desulfovibrio e Desulfotomaculum. Essa redução não assimiladora ocor
re praticamente em todo ambiente, contendo sulfato e matéria orgânica 
na ausência de oxigênio. O sulfato é usado por esse tipo de microrganis- 
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mo como o aceptor final de elétrons do processo oxidativo da matéria 
orgânica. Um vez na atmosfera, o sulfeto de hidrogênio se transforma 
em SO2 (que também é liberado, através da queima de combustíveis fós
seis e tratamento pirometalúrgico de sulfetos metálicos) e depois retorna 
à superfície terrestre, sob a forma da conhecida “chuva ácida”.

Uma outra característica, que merece ser salientada na redução não 
assimiladora do sulfato, é sua grande importância geológica, visto que o H,S 
liberado pode reagir com os metais presentes nesse ambiente e formar de
pósitos de sulfetos metálicos. Como exemplo, pode ser citada a formação 
de depósitos de pirita (FeS2), cujos mecanismos estão bem caracterizados 
(Zehnder & Zinder, 1980). As reações mostradas a seguir ilustram essa im
portante característica da redução não assimiladora de sulfato:

7. Fe2+ + H2S + S°---------- ♦ FeS2 + 2H+
8. 2FeOOH + 2H2S---------- ♦ FeS, + Fe2+ + 2H,O + 2OH

As duas reações foram realizadas em laboratório, mas a reação [8] 
parece ser a que ocorre mais comumente, pois as condições estão mais 
próximas daquelas encontradas na natureza. Como já foi destacado, se 
outros metais estiverem no microambiente, onde a redução não assi
miladora microbiana ocorre, haverá a deposição desse metal como um 
sulfeto. Hoje existem evidências suficientes para se acreditar que esse é 
um dos mecanismos significativos da formação da gênese dos depósitos 
geológicos de sulfetos metálicos.

ll.3.Oxidação Biológica de Enxofre

Pode-se dividir as bactérias oxidantes de enxofre inorgânico em dois 
principais grupos: a) bactérias fototróficas e b) bactérias quimiolitotróficas. 
Dois gêneros constituem os representantes principais do primeiro tipo: 
Chlorobium e Chromatium ou “bactérias verdes do enxofre” e “bactéri
as púrpuras do enxofre”, respectivamente. Essas bactérias realizam a 
fotossíntese na ausência de oxigênio (anaeróbios estritos), utilizando o 
H2S como doador de elétrons para a realização do processo fotossintético. 
Desse processo resulta a formação de enxofre elementar (S°), o qual 
pode ser acumulado no interior celular (“bactéria púrpura”) ou excretado 
para o meio externo (“bactéria verde”). A equação abaixo mostra a rea
ção de oxidação, realizada por essas bactérias:

9. H2S + CO,----—----♦ (CH2O) + H2O + 2S°

O segundo grupo de bactérias desenvolve suas reações de oxidação 
de formas reduzidas de enxofre inorgânico na presença de oxigênio, 
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sendo, portanto, aeróbias estritas. Os compostos de enxofre mais co
muns, utilizados como fonte energética para o crescimento bacteriano, 
são o H2S, S° e S2O’. As equações apresentadas a seguir mostram as 
reações de oxidação biológica desses compostos de enxofre:
10. H2S + 2O2---------- ♦ SO2'+ 2H+
11. S° + HO + P/2O,---------- » SO,2 + 2H+

2 2 4
12. S O2'+ HO + 20,---------- * 2SO2 + 2H+

2 3 2 2 4

Pode-se notar que um dos produtos finais das reações de oxidação 
dessas formas reduzidas de enxofre é o íon H+; isso significa que, nos 
ambientes onde tais reações se processam, o pH cai significativamente e 
o ambiente torna-se ácido. Em certas condições de cultivo em laborató
rio, a espécie Thiobacillus thiooxidans oxida o S° e o pH do meio de 
cultura no final de 10 a 15 dias atinge cerca de 0,5 (Garcia, 1991).

Além da espécie mencionada acima, existem outros exemplos clássi
cos de bactérias oxidantes de formas reduzidas de enxofre. Podem ser 
citados os gêneros Beggiatoa, Sulfolobus e Sulfobacillus, além de outras 
espécies do gênero Thiobacillus, tais como T. denitrificans, T. novellus e 
T. ferrooxidans. Sem dúvida alguma, a maioria dos estudos com bacté
rias oxidantes de enxofre se concentra nas espécies (cerca de 17) do 
gênero Thiobacillus. Dentre essas espécies, merece destaque especial o 
T. ferrooxidans, pois essa espécie, além de oxidar as formas reduzidas 
de enxofre, oxida ainda o íon ferroso (Fe2+) e sulfetos metálicos em geral 
(Rossi, 1990). Dessa forma, o T. ferrooxidans participa da dissolução 
oxidativa dos sulfetos metálicos na natureza e essa característica tem 
sido usada industrialmente para recuperação de metais de interesse eco
nômico em um processo chamado de lixiviação bacteriana de metais. 
Devido a sua importância econômica e ecológica, esse processo será 
discutido mais detalhadamente a seguir.

III. LIXIVIAÇÃO BACTERIANA DE METAIS

111.1.  Histórico

A recuperação de metais, especificamente do cobre, de efluentes na
turais de minas, isto é, de soluções produzidas “naturalmente” pelo con
tato de águas da própria mina ou de chuvas, em caso de minas de céu 
aberto, foi provavelmente praticada há cerca de 1000 anos A.C., na re
gião mediterrânea (Brierley, 1982). Os chineses, no século X, e os euro
peus (norte da atual Hungria), no final do século XIV, provavelmente já 
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usavam esse processo, conforme documentação científica da época (Rossi, 
1990). Entretanto, o primeiro registro oficial da lixiviação natural de co
bre em pilhas data do século XVIII nas minas do rio Tinto, na Espanha. 
Tal processo é ainda aplicado nessa mina de cobre. Nos EUA, essa prá
tica foi estabelecida no início deste século e é aplicada até hoje em esta
dos do sudoeste norte-americano. A aplicação dessa técnica para recu
peração de urânio foi posteriormente utilizada no Canadá, África do Sul, 
Portugal e Espanha (Karavaiko & Groudev, 1985).

Apesar de ser uma prática antiga e bastante utilizada, a participação 
ativa de microrganismos no processo de lixiviação natural era totalmen
te desconhecida até bem pouco tempo. A definitiva correlação entre a 
lixiviação natural de metais e a participação direta de bactérias no pro
cesso foi estabelecida no final dos anos 40. Através de experimentos 
elegantes, Colmer & Hinkle (1947), Colmer et al. (1950) e Temple & Col- 
mer (1951) conseguiram isolar, purificar e caracterizar a bactéria respon
sável pela forte acidez e elevada concentração de metais em efluentes de 
minas de carvão nos EUA, o T. ferrooxidans. Tal designação foi atribuída, 
e plenamente aceita, pela característica peculiar da bactéria de oxidar 
tanto o enxofre elementar e outras formas reduzidas deste (sulfetos 
metálicos, por exemplo), como também o íon ferroso (Fe2+). Após esses 
trabalhos pioneiros, numerosos artigos foram publicados demonstrando 
o isolamento dessa espécie de águas ácidas de minas contendo sulfetos 
de cobre (Bryner &Jameson, 1960; Corrick & Sutton, 1961; Razzel & Trussell, 
1963). Nesses trabalhos foi evidenciada a ação oxidativa do T. ferrooxidans 
sobre os sulfetos de cobre, com a conseqüente solubilização do metal, e 
assim definitivamente correlacionada a decisiva participação bacteriana 
na lixiviação “natural” do cobre.

111.2.0  Processo

Como já destacado anteriormente, mineral pode ser definido como 
um elemento químico ou uma substância inorgânica de composição quí
mica definida, encontrada naturalmente na crosta terrestre. Por outro 
lado, entende-se minério como um ou mais minerais associados, que, 
sob certas condições podem ser processados, objetivando a recuperação 
de um ou mais elementos ou substâncias (metálicas ou não metálicas) 
de interesse econômico. A definição de economicidade da exploração 
de uma jazida mineral baseia-se fundamentalmente no teor e na quanti
dade do elemento de interesse e nos custos dos processos envolvidos 
para sua extração do minério.

Ao longo dos anos, o homem vem utilizando os bens minerais nas 
mais variadas atividades exercidas em nosso planeta pela espécie huma
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na. Sabe-se que há cerca de 20 mil anos, o homem já praticava uma 
metalurgia rudimentar. Na chamada idade do bronze, já se produzia uma 
liga de cobre e estanho. Calcula-se que os egípcios usavam aproximada
mente 30 bens minerais. Atualmente são utilizados cerca de 300 bens 
minerais, dos quais 50 são metais.

Com o avanço tecnológico, metais raros, como urânio, tório, germânio, 
nióbio e muitos outros, tornaram-se materiais importantes, devido às 
suas utilizações em vários segmentos da tecnologia de ponta (eletrônica, 
óptica, energia atômica etc.).

Devido à busca incessante e à descoberta de novas aplicações dos 
minerais, o aumento da demanda mundial desses bens tornou-se ine
vitável. Dessa forma, tem-se verificado um progressivo esgotamento das 
reservas minerais, contendo altos teores dos metais de interesse econô
mico, devendo-se salientar que tais recursos são, obviamente, não 
renováveis. Pode-se citar como exemplo o caso do minério de cobre. 
Até o final do século passado considerava-se econômica a exploração 
de um minério que apresentasse um teor de cobre da ordem de 10%. Na 
década de 20 já se processava minério contendo de 1 a 2% do metal. Pa
ra isso novas técnicas foram, então, desenvolvidas. Atualmente, utilizan
do técnicas de concentração prévia, processam-se minérios contendo 
cerca de 0,3% do metal. Abaixo desse valor, a recuperação do cobre pe
los métodos convencionais é praticamente inviável, sob o ponto de vista 
econômico. Pelo método pirometalúrgico convencional, por exemplo, 
somente minérios de altos teores ou concentrados prévios são apro
veitáveis, devido ao alto custo dessa técnica em função dos gastos exces
sivos de energia.

Dessa forma, torna-se imperioso o desenvolvimento de métodos al
ternativos para o tratamento de minérios contendo baixos teores do metal 
de interesse. O uso de técnicas hidrometalúrgicas vem merecendo cres
cente atenção dos técnicos e empresários do setor mínero-metalúrgico. 
Nesses processos, soluções ácidas ou básicas são contatadas com o mi
nério em condições apropriadas, causando a solubilização do metal 
desejado, o qual é, então, recuperado da solução.

Dentre esses processos hidrometalúrgicos, a utilização de microrganis
mos para promover a solubilização de metais (lixiviação bacteriana ou 
bio-hidrometalurgia como é atualmente denominada) apresenta-se como 
uma alternativa promissora, não só para a recuperação de cobre, como 
também para uma série de outros metais de interesse econômico.

Essa potencialidade decorre de uma série de fatores, dentre os quais 
podem ser citados:
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1. economia de insumos utilizados em um processo hidrometalúrgico 
convencional (ácidos e agentes oxidantes), pois a própria bactéria pro
duz tais insumos a partir de substratos presentes no referido minério;
2. baixo requerimento de energia, se comparado a um processo pirome- 
talúrgico e mesmo a um processo hidrometalúrgico, em que se utilizam 
agitadores (lixiviação ácida agitada, por exemplo);
3. baixo investimento de capital inicial e baixo custo operacional, devi
do à simplicidade das instalações requeridas na bio-hidrometalurgia;
4. reduzida necessidade de mão-de-obra especializada na operação;
5. não poluição atmosférica, pois não ocorre emissão de SO2 como no 
processo pirometalúrgico. Como se sabe, o SO2 é o agente causador da 
conhecida “chuva ácida”.

Além do aproveitamento de rejeitos minerais (minérios de teores re
duzidos), a bio-hidrometalurgia pode ser ainda uma alternativa para o 
aproveitamento de jazidas de pequeno porte ou de localização adversa, 
isto é, muito longe de centros com infra-estrutura adequada. Atualmente 
a lixiviação bacteriana é aplicada em escala industrial para recuperação 
de cobre, de urânio e, mais recentemente, de ouro, em vários países, 
destacando-se os EUA, Canadá, África do Sul, Rússia, Espanha, Chile, 
México, Bulgária e Austrália.

O processo operacional da bio-hidrometalurgia é conduzido de forma 
quase rudimentar, nos casos do cobre e do urânio, aproveitando-se a ação 
natural de bactérias já presentes nos minérios apropriados. Isto é, aqueles 
em que o metal de interesse já se apresenta em forma de sulfeto (por 
exemplo a calcopirita-CuFeS2), o qual se transformará, sob a ação oxidativa 
bacteriana, no sulfato solúvel correspondente (no exemplo, o CuSO4). 
Caso o metal de interesse não se apresente nessa forma mineralógica, 
deve existir no minério outro sulfeto (por exemplo, a pirita-FeS2) para ser 
oxidado pela bactéria e se transformar em agentes lixiviantes (ácido sulfú- 
rico e o íon férrico), capazes de promover a solubilização do metal não 
sulfetado. Salienta-se novamente que a principal espécie bacteriana en
volvida diretamente na solubilização de metais de seus minérios é a espé
cie oxidante do enxofre e suas formas reduzidas (sulfetos metálicos, por 
exemplo) T. ferrooxidans, apesar do envolvimento de outras espécies, 
como será visto mais adiante.

Resumidamente, o processo consiste na deposição de grandes quan
tidades de minério (milhares de toneladas) sobre uma base impermeabi
lizada, seguida de uma irrigação na superfície da pilha formada, com 
uma solução de ácido sulfúrico (pH~2,0). Essa solução, coletada após a 
percolação pelo minério, é reciclada constantemente pela pilha, ocasio-
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FIGURA 3. Esquema simplificado do processo de lixiviaçào bacteriana de metais.
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nando uma intensificação da atividade bacteriana no substrato mineral 
sulfetado. Dessa ação resulta uma elevação da acidez e do poder oxidante 
da solução, pela produção biológica de H2SO4 e do íon Fe3+, com a con- 
seqüente solubilização do metal desejado. Após essa etapa, que consti
tui a essência do processo de lixiviação bacteriana, o metal é extraído da 
solução por processos convencionais. Um esquema do processo pode 
ser visto na Fig. 3-

Existem várias características da bactéria T. ferrooxidans que a tor
nam um interessante microrganismo para estudos básicos de fisiologia, 
bioquímica e genética, bem como para o desenvolvimento de processos 
industriais em atividades hidrometalúrgicas:
1. crescimento em condições ambientais extremas, sobretudo elevada 
acidez e altas concentrações de metais;
2. crescimento autotrófico (fixação de CO2 atmosférico), proporcionado 
pela energia liberada da oxidação de compostos estritamente inorgânicos, 
como o íon Fe2+ e formas reduzidas de enxofre;
3. significativa resistência a concentrações elevadas de metais potencial
mente tóxicos, provavelmente condicionada por um sistema genético 
altamente especializado;
4. capacidade de solubilizar metais de interesse econômico, devido ao 
seu metabolismo oxidativo, que produz eficientes agentes de lixiviação 
ácida de metais (íon férrico e ácido sulfúrico).

Inúmeros estudos de laboratório têm demonstrado que além do co
bre e urânio, outros metais podem ser solubilizados de seus minerais 
pela atividade bacteriana. Podem ser citados metais de grande interesse 
econômico como o ouro, prata, zinco, níquel etc.
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Sob o nome de “bio-hidrometalurgia” são englobados ainda outros 
processos baseados na atividade geoquímica dos microrganismos. Em 
laboratório já se estuda a participação microbiana na dessulfurização do 
carvão, objetivando minimizar seu teor de enxofre, para que durante sua 
utlização industrial ocorra uma redução na emissão de SO2 para a atmos
fera. Além desse, podem ainda ser citados outros tipos de atividade 
microbiana natural, com potencialidade para se tornarem processos in
dustriais: redução de sulfato por bactérias para produção de enxofre, 
remoção de metais pesados de efluentes industriais por biomassa de 
microrganismos, solubilização de rochas fosfáticas por fungos etc.

111.3.  Thiobacillus ferrooxidans

T. ferrooxidans é uma espécie não patogênica, que se apresenta como 
bastonetes Gram-negativos, com dimensões médias de 0,5 a 0,8 ym de 
largura por 0,9 a 1,5 pm de comprimento, contendo um flagelo polar e 
“pilli”, sendo sua reprodução por divisão binária simples. A faixa de 
temperatura de seu crescimento situa-se entre 5 e 40°C, sendo que 30°C 
é a temperatura ótima de crescimento. A espécie é quimiolitotrófica, 
aeróbia estrita e acidofílica: o pH ótimo de crescimento é em torno de 
2,0, ocorrendo, porém, crescimento numa faixa de 1,2 a 4,0. Como já 
destacado, a espécie utiliza somente substratos inorgânicos para seu cres
cimento, necessitando basicamente, além da fonte energética (Fe2+ ou 
formas reduzidas de enxofre, incluindo os sulfetos metálicos), suprimentos 
de nitrogênio, fósforo e magnésio. Como resultado de cerca de 30 anos 
de pesquisa, existe unanimidade com relação à estequeometria da rea
ção de oxidação do íon Fe2+, a qual pode ser vista na equação abaixo:

13. 4FeSO4 + O2 + 2H?SO4----------- ♦ 2Fe2 (SO4), + 2H,O

Além do Fe2+ a espécie oxida ainda formas reduzidas de enxofre para a 
produção de energia, conforme já apresentado nas equações 10, 11 e 12.

Os elétrons transferidos da reação de oxidação do íon Fe2+, das for
mas reduzidas do enxofre e de outros substratos inorgânicos (a ser visto 
posteriormente), via cadeia respiratória, liberam a energia necessária para 
a fosforilação do difosfato de adenosina (ADP) e a conseqüente produ
ção do trifosfato de adenosina (ATP). Ingledew (1986) apresenta um 
sumário completo dos componentes do sistema oxidativo e de transfe
rência de elétrons (produção de energia) do T. ferrooxidans, dentre os 
quais deve ser destacada a enzima rusticianina, primeiro aceptor de 
elétrons da cadeia respiratória dessa bactéria. Utilizando a energia pro
veniente dessas reações de oxidação, a espécie fixa o CO, atmosférico 
via ciclo de Calvin (Tuovinen & Kelly, 1973).
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O isolamento dessa espécie é conseguido com certa facilidade, utili
zando-se amostras (sólidas ou líquidas) provenientes de minas conten
do minério sulfetado. Efluentes de minas de carvão, por exemplo, são 
geralmente fontes quase certas da presença da bactéria, devido ao seu 
alto conteúdo de pirita. Várias formulações de meios de cultivo têm sido 
publicadas, mas até hoje os dois mais utilizados para o cultivo da espé
cie são os meios “9K” (Silverman & Lundgren, 1959) e o “T & K” (Tuovinen 
& Kelly, 1973). Em meio sólido, agentes geleificantes puros como a agarose 
são requeridos, visto que tipos comuns de agar inibem o crescimento da 
espécie (Garcia et al., 1992). Outra característica fisiológica marcante 
dessa espécie é sua generalizada resistência a altas concentrações de 
metais: 0,37 M de Al; 0,15 M de Zn; 0,17 M de Co; 0,18 M de Mn; 0,16 M 
de Cu; 0,1 M de Cr são tolerados pelo T.ferrooxidans, conforme revisões 
de Lundgren & Silver (1980) e Hutchins et al. (1986).

■11.4. Oxidação de Sulfetos Metálicos por I ferrooxidans

Ferro e enxofre formam uma grande variedade de compostos mine
rais do tipo FemSn, dos quais os mais comuns são a pirita, a pirrotita e a 
marcasita. A fórmula da pirrotita é FeS, enquanto que a pirita e a marcasita 
têm a mesma fórmula FeS2, diferindo apenas em sua estrutura cristalina: 
na pirita encontramos cristais monométricos, enquanto na marcasita os 
cristais são rômbicos.

Um dos sulfetos mais bem estudados, sob o ponto de vista de sua 
oxidação bacteriana, tem sido a pirita (FeS2), a qual é convertida em Fe3+ 
e H2SO4, ou, em outras palavras, uma solução ácida de sulfato férrico. As 
reações abaixo mostram esse processo oxidativo do T. ferrooxidans e a 
Fig. 4 mostra um esquema simplificado do processo.

14. FeS2 + 3V2O2 + H2O---------- ♦ FeSO4 + H2SO4
15. 2FeSO4 + í/2O2 + H,SO4---------- ♦ Fe2(SO4)3 + H2O

O sulfato férrico produzido bacterianamente pela reação [151 tem uma 
ação fortemente oxidativa sobre a pirita e os sulfetos metálicos em geral. 
Assim, a pirita é também oxidada quimicamente pelo próprio sulfato 
férrico, segundo a equação abaixo:

16. FeS2 + Fe2 (SO4)3---------- ♦ 3FeSO4 + 2S°

O enxofre (S°) e o sulfato ferroso (Fe2+), produzidos quimicamente 
pela equação [16], são novamente oxidados pelo T. ferrooxidans a ácido 
sulfúrico (H,SO4) e sulfato férrico (Fe3+), conforme as equações [11] e 
[15], respectivamente. Vale destacar que essa propriedade oxidativa do 
T. ferrooxidans determinou uma série de estudos, propondo um proces



MICROBIOLOGIA AMBIENTAL 24

so biotecnológico para a remoção do enxofre pirítico do carvão mineral. 
Apesar de ainda não ser aplicado em escala comercial, existe uma gran
de potencialidade para sua utilização industrial, conforme demonstrado 
por Andrews et al. (1988).

FIGURA 4. Esquema simplificado 
da oxidação da pirita (FeS2) 
pelo T. ferrooxidans para produção 
de energia (ATP) e poder redutor 
(NADPH+) para a fixação do CO2 
atmosférico.

Segundo alguns pesquisadores (Ahonen et al., 1986; Miller & Rissati, 
1988), a pirrotita é bem mais susceptível à oxidação pelo T. ferrooxidans 
do que a própria pirita e a marcasita. As reações envolvidas em seu pro
cesso de dissolução oxidativa são semelhantes àquelas da pirita. Em tra
balho recente, Bhattietí?/. (1993) demonstraram pela técnica de difração 
de raios X, a formação de enxofre elementar, K-jarosita [KFe3(SO4)(OH)6J, 
goetita (FeOOH) e schwertmanita [FegO8(OH)6SOj, como produtos in
termediários da oxidação bacteriana da pirrotita.

Outro sulfeto de ferro, que tem merecido uma crescente atenção dos 
pesquisadores, é a arsenopirita, pois a associação desse mineral com o 
ouro é relativamente comum em minerais aurífero-piritosos (Rossi, 1990). 
Normalmente a pirita ou, no caso, a arsenopirita, ocluem o ouro, dificul

FIGURA 5. Esquema 
da oxidação da arsenopirita 
pelo T. ferrooxidans 
com a conseqüente 
liberação do ouro (Au) 
ocluso e recuperação 
deste por carvão ativo.
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tando, dessa forma, sua recuperação por processos convencionais. A 
ação da bactéria oxidando o sulfeto expõe o ouro, tornando-o acessível 
a um processo convencional de recuperação (por exemplo, a cianetação, 
seguida de tratamento com carvão ativo). Essa alternativa biotecnológica 
para o aproveitamento industrial desse tipo de mineral tem se mostrado 
muito promissora, sob o ponto de vista econômico, e várias unidades- 
pilotos, ou mesmo semi-industriais em vários países (EUA, Canadá, Áfri
ca do Sul etc.) têm testado a oxidação bacteriana como um pré-trata- 
mento do mineral para a posterior recuperação do ouro (Lindstrõm et 
al., 1992). Deve ser destacado que, nesse caso, o processo operacional 
difere profundamente dos exemplos anteriores, pois é conduzido em 
tanques agitados e, assim, em condições muito mais controladas. A rea
ção [17] mostra essa oxidação biológica e a Fig. 5 um esquema do pro
cesso oxidativo da arsenopirita.

17. FeAsS + 31/2O2 + H2O----------- ♦ FeAsO4 + H2SO4
A oxidação bacteriana da calcopirita (CuFeS2), um dos mais abundan

tes minerais sulfetados do cobre, tem sido largamente estudada, devido à 
importância do processo para a recuperação do cobre de minérios sul
fetados de baixos teores (Bruynesteyn, 1989)- Como foi salientado ante
riormente, vários países utilizam o processo biológico para recuperar co
bre de minérios de baixos teores. Podem ser citados os EUA, Chile, Méxi
co, Bulgária, Espanha etc. Recentemente, estimou-se que 25% da produ
ção de cobre dos EUA são obtidos pelo processo biológico (Torma, 1989). 
No Brasil ainda não existe operação industrial de lixiviaçào bacteriana do 
cobre, mas alguns trabalhos realizados com minérios brasileiros acenam 
com essa inegável potencialidade para sua aplicação (Vaisbich eZ <r/., 1979; 
Andrade, 1984; Marques, 1988; Novo & Garcia, 1990; Garcia & Novo, 1991).

FIGURA 6. Esquema simplificado 
da oxidação da calcopirita (CuFeS2) 
pelo T. ferrooxidans para produção 
de energia (ATP) e poder redutor 
(NADPH*) para a fixação do CO2 
atmosférico. Notar que o cobre 
solúvel é produzido na forma 
de CuSO .4



MICROBIOLOGIA AMBIENTAL 26

Basicamente a dissolução desse mineral ocorre, numa primeira etapa, 
pelo ataque bacteriano direto, conforme a equação abaixo:

18. 2CuFeS, + 8140 + H,SO4---------- ♦ 2CuSO4 + Fe2(SO )} + H2O

Da mesma forma que na oxidação da pirita, ocorre um ataque bacte
riano indireto, pois o sulfato férrico, formado inicialmente, tem também 
atividade oxidativa sobre a própria calcopirita, solubilizando mais cobre:

19. CuFeS2+ 2Fe2(SO4)3---------- ♦ CuSO4+ 5FeSO4 + 2S

Além do cobre solúvel formado (CuSO4), pode-se observar a forma
ção de FeSO4 e de S°, os quais são novamente oxidados por via biológi
ca, a sulfato férrico e ácido sulfúrico, respectivamente, fechando-se, então, 
o ciclo. Contudo, inúmeros estudos têm demonstrado que a calcopirita 
é um dos sulfetos mais refratários ao ataque bacteriano, se comparada a 
outros sulfetos de cobre (Ahonen & Tuovinen, 1993).

Dois outros minerais sulfetados de cobre, que também são solubilizados 
via bacteriana, são a covelita (CuS) e a calcocita (Cu2S). A equação resumi
da da oxidação biológica da covelita pode ser vista a seguir:

20. CuS + O,---------- ♦ CuSO.2 4

Baseado em evidências experimentais, Beck (1977) propôs a reação 
de oxidação bacteriana da calcocita:

21. 2Cu S + O + 2H.SO ---------- > 2CuS + 2CuSO + 2H,O

Como pode ser observado, o ataque inicial bacteriano à calcocita resulta 
na liberação de sulfato de cobre solúvel e também no aparecimento de 
uma “covelita artificial” (CuS), a qual pode ser então oxidada pelas bac
térias conforme a equação [20], Apesar de não totalmente elucidados os 
mecanismos, bem como os produtos intermediários formados, a oxida
ção bacteriana a esses dois sulfetos de cobre tem sido bastante estudada.

Apesar de menos pesquisados, obviamente existem outros minerais 
sulfetados que também podem sofrer o ataque oxidativo bacteriano e, 
dessa forma, serem solubilizados e recuperados das soluções lixiviantes. 
Podem ser citados minerais sulfetados de prata, zinco, chumbo, niquel, 
cobalto, antimônio etc. Torma & Sakaguchi (1978), investigando a oxida
ção de vários sulfetos metálicos pelo T. ferrooxidans, demonstraram essa 
capacidade e até estabeleceram uma ordem nas taxas de oxidação apre
sentadas pela bactéria: NiS > CoS > ZnS > CdS > CuS > Cu2S. Tem sido 
reportada ainda a possibilidade da lixiviação bacteriana, via oxidação di
reta dos respectivos sulfetos, ou como subprodutos da lixiviação de mine
rais primários, de elementos conhecidos como “high-tech elements”, como 
os terras-raras gálio e germânio (Torma, 1978; Jiang & Torma, 1989).
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Conforme salientado anteriormente, a lixiviação bacteriana pode ocor
rer de forma direta (oxidação do sulfeto do metal desejado) e/ou de for
ma indireta (produção de agentes lixiviantes, que solubilizam o metal 
não sulfetado). Um exemplo do último tipo, que, na verdade, constitui 
um exemplo clássico e bem sucedido da própria bio-hidrometalurgia, é 
o caso do urânio. O urânio normalmente se apresenta na natureza na 
forma de óxidos insolúveis (UO2), como a uraninita ou a petchblenda. 
Nesses minerais o urânio se apresenta na forma reduzida insolúvel (U4+). 
Um passo necessário para solubilizar o urânio é sua oxidação para U6+, 
através de íons oxidantes em soluções ácidas, como por exemplo o Fe3+. 
A participação do T. ferrooxidans nesse processo, como tem sido de
monstrado por inúmeros pesquisadores (Guay et al., 1977; Tuovinen, 
1986), é a de promover a oxidação de um sulfeto de ferro (pirita ou pir- 
rotita, por exemplo) geralmente presente nos minérios uraníferos, pro
duzindo dessa forma o agente de lixiviação (solução ácida de sulfato 
férrico). A Fig. 7 mostra um esquema simplificado da lixiviação do urâ
nio promovida pelo T. ferrooxidans. Podem ser citados como exemplos 
atuais de países que produzem urânio pela via biotecnológica, o Canadá 
(Bruynesteyn, 1989) e a Espanha (Cerdá et al., 1993). Em nosso país, 
alguns trabalhos foram realizados na extinta NUCLEBRAS (atualmente 
Indústrias Nucleares Brasileiras) e chegou-se até operações em escala 
piloto (Garcia, 1984; Garcia & Brito, 1984; Garcia, 1990; Garcia, 1993). 
Entretanto, como é perfeitamente sabido, o arrefecimento do programa 
nuclear brasileiro, como um todo, determinou a paralisação desses estu
dos. De qualquer forma, a potencialidade da aplicação industrial da téc
nica foi satisfatoriamente demonstrada.

FIGURA 7. Esquema simplificado da oxidação da uraninita (UO2) pelos 
produtos da oxidação da pirita (FeS2) pelo T. ferrooxidans. O íon ferroso (Fe2*) 
é constantemente reoxidado ao íon férrico (Fe3*) pela bactéria. Notar que 
o urânio solúvel é produzido na forma de UO2SO4.
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111.5. A Genética do T. ferrooxidans

Apesar de haver um razoável acúmulo de conhecimento sobre a fisio
logia e bioquímica do T. ferrooxidans, poucos trabalhos têm sido reali
zados, objetivando um melhoramento do processo de lixiviaçào, pela 
manipulação genética da bactéria. Os sistemas de lixiviaçào operam de 
forma tào aberta que, prioritariamente, desenvolvem-se populações na
turais de microrganismos.

O ambiente natural de lixiviaçào, por sua própria natureza, é um 
potente agente selecionador não só de espécies, mas também de linha
gens mais eficientes nessas condições ambientais rigorosas (alta acidez, 
concentrações elevadas de metais etc.). Assim, inocular uma pilha de 
minério com uma linhagem “melhorada” geneticamente seria provavel
mente um procedimento com poucas chances de resultado positivo.

Além desse aspecto, as dificuldades de cultivo da espécie em meio 
sólido determinaram, durante muitos anos, um desinteresse por estudos 
sobre a genética do T. ferrooxidans. Como se sabe, o cultivo de microrga- 
nismo em meio sólido é fundamental para a realização desses estudos.

Num futuro relativamente próximo, deverá ser requerido um nível 
tecnológico mais elevado do processo. Isso se deve ao fato de que o 
aproveitamento de concentrados sulfetados (e não mais minérios de baixo 
teor) ou de materiais contendo metais valiosos (ouro, por exemplo) de
verá ser feito em biorreatores, em sistemas operacionais contínuos. Como 
tais sistemas exigem controles rigorosos, obviamente linhagens bacterianas 
melhoradas geneticamente poderão e deverão ser usadas.

A princípio, algumas linhas podem ser identificadas como objetivos 
básicos de um programa de melhoramento genético: taxas mais eleva
das de oxidação dos substratos sulfetados, maior resistência a metais 
tóxicos e maior resistência a níveis mais elevados de acidez. São algu
mas linhas que poderão determinar maior produtividade da lixiviaçào 
bacteriana. Mesmo não tendo atingido ainda esse estágio tecnológico 
mais elevado, é de fundamental importância que trabalhos nessa área 
sejam realizados, para que os conhecimentos gerados sirvam de base 
científica para futuras aplicações práticas.

Em função de toda essa potencialidade tecnológica e também do pró
prio conhecimento científico do sistema genético dessa interessante es
pécie bacteriana, sobretudo sua alta resistência a metais, nota-se um cres
cente interesse na genética molecular do T. ferrooxidans.

Entretanto, deve-se começar mencionando os estudos pioneiros de ge
nética clássica do T. ferrooxidans, realizados no final da década de 70 por 
V.I. Groudeva e colaboradores, na Bulgária. Os trabalhos realizados de
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monstraram a existência de variabilidade genética natural na espécie e 
comprovaram sua potencialidade para o melhoramento genético no sen
tido de tornar mais eficiente o processo de lixiviação, em seu aspecto 
biológico (Groudeva & Groudev, 1980a,b). DiSpiríto & Tuovinen (1982) 
constataram também grande variabilidade entre 13 linhagens de T. ferro
oxidans, quanto à resistência ao urânio e ao tório e a parâmetros cinéticos. 
Mais recentemente, Garcia & Silva (1991) também mostraram variabilida
de natural entre linhagens isoladas de minas brasileiras, quanto à resistên
cia a metais. Em outro estudo, foi detectada diversidade genômica e fisio
lógica entre linhagens de diversas partes do mundo (Harrison, 1982).

Um dos requisitos essenciais para estudos de genética molecular é o 
desenvolvimento de sistemas genéticos apropriados. Assim, uma vez 
comprovada a potencialidade da espécie para a manipulação genética, é 
essencial que pesquisas sejam realizadas no sentido de preencher os 
seguintes requisitos: 1) vetores de DNA com capacidade de replicação 
em T. ferrooxidans e de recepção de DNA exógeno devem ser identifi
cados e caracterizados; 2) características apropriadas devem ser identi
ficadas para servirem como marcadores para a seleção de linhagens 
receptoras transformadas; 3) moléculas de DNA, que codifiquem carac
terísticas desejadas (maior resistência a metais tóxicos, por exemplo), 
devem ser isoladas e purificadas para construção de moléculas vetoras 
de DNA; 4) métodos de transformação de células hospedeiras com o 
DNA clonado devem ser desenvolvidos.

Nos últimos anos, numerosos estudos com o T. ferrooxidans têm sido 
realizados no sentido do desenvolvimento de um sistema genético apro
priado para a espécie. Dessa forma, métodos para isolamento de plas- 
mídeos, obtenção de marcadores genéticos (resistência a metais e anti
bióticos), clonagem e expressão de plasmídeos do T. ferrooxidans em E. 
coli e transferência de plasmídeos para o T. ferrooxidans têm sido esta
belecidos (Roberto & Bruhn, 1993). Todo esse interesse sobre a genética 
molecular do T. ferrooxidans indica claramente que um vasto campo de 
investigação está aberto. Não só sob o prisma da descoberta científica 
em si, mas sobretudo sob o ponto de vista biotecnológico, o desenvol
vimento de estudos nessa área deverá mudar o estágio tecnológico, ain
da incipiente, da bio-hidrometalurgia.

III.6. Outras Bactérias do Processo

A descoberta do T. ferrooxidans como a principal bactéria envolvida 
no processo de biolixiviação de metais e na dissolução oxidativa dos 
sulfetos minerais em geral, determinou um crescente interesse dos pes
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quisadores nos aspectos tecnológicos e científicos do fenômeno. Além 
da intensificação dos estudos sobre a espécie bacteriana, começaram a 
surgir inúmeras investigações sobre a presença de outras espécies de 
microrganismos, que poderíam desempenhar importantes funções, dire
tas ou indiretas, na solubilização desses sulfetos. Groudev et al. (1978), 
investigando durante vários anos a microflora existente em uma pilha de 
lixiviação bacteriana de minério de cobre na Bulgária, encontraram a 
presença dos seguintes microrganismos: bactérias do gênero Thiobacillus 
(T. ferrooxidans, T. thiooxidans, T. thioparus, T. denitrificans'), bactérias 
do ferro (Gallionella e Leptothrix), bactérias redutoras de sulfato (Dessul- 
fovibrió), além de outras espécies de bactérias e fungos heterotróficos. 
Mesmo presentes nesse ambiente de condições extremamente adversas 
e relativamente extremas (alta acidez e presença de metais tóxicos solú
veis), a participação ativa da maioria desses microrganismos no proces
so de lixiviação não pôde ser comprovada. Além do T. ferrooxidans e T. 
thiooxidans, poucas outras espécies apresentam a capacidade de utilizar 
sulfetos como fonte de energia para seu crescimento, tendo, dessa for
ma, alguma participação no processo.

Atualmente sabe-se que, além dessas duas espécies bacterianas, exis
tem outras poucas que têm essa capacidade de oxidar o íon Fe2+, enxofre 
elementar ou sulfetos metálicos. Balashova etal. (1974) isolaramLeptospi- 
rillum ferrooxidans de depósitos de cobre da Armênia (antiga URSS) e 
demonstraram sua capacidade de crescer, utilizando somente Fe2+ como 
fonte de energia. Tem sido ainda demonstrada a oxidação de sulfetos 
metálicos por espécies moderadamente termofílicas do gênero Thiobacillus, 
as quais diferem profundamente do T. ferrooxidans quanto à temperatura 
de crescimento. Tais espécies foram isoladas de pilhas de lixiviação, onde 
a temperatura no interior atinge até 80-90°C (Brierley &. Lockhoods, 1977; 
Marsh & Norris, 1983). Além das moderadamente termofílicas, espécies de 
bactérias termofílicas extremas foram isoladas de pilhas de lixiviação. Exem
plo clássico é a espécie Sulfolobus acidocaldarius, a qual oxida compos
tos reduzidos de enxofre e ferro em temperaturas ao redor de 80-90°C e 
em pH em torno de 1,0 (Brock et al., 1972). Inúmeras revisões sobre as 
características básicas de outros microrganismos, que oxidam sulfetos 
metálicos, têm sido publicadas (Tuovinen & Kelly, 1974; Brierley, 1978; 
Lundgren & Silver, 1980; Harrison, 1984).

111.7. Outros Processos

Todos esses processos oxidativos de sulfetos metálicos podem ser 
resumidos pela equação geral [22], em que um sulfeto metálico qualquer
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(insolúvel) é oxidado biologicamente a sulfato do metal correspondente 
(solúvel):

microrganismos
22. MS + 20,---- ------ » MSO2 4

Entretanto, outros processos de dissolução microbiológica de mine
rais não sulfetados, mas que apresentam metais associados, estão bem 
caracterizados. Dois exemplos significativos são a solubilização de alu- 
minossilicatos, como por exemplo a leucita [KAl(SiO3)2] e seus produtos 
alterados (bauxita, por exemplo) e de minerais de manganês, como a 
pirolusita (MnO2), promovidas pela ação de espécies de microrganismos 
diferentes dos quimiolitotróficos Thiobacillus.

Além do alumínio, outros metais de interesse econômico, tais como o 
lítio e o berílio, podem estar associados nos aluminossilicatos. Basica
mente, a dissolução desses minerais ocorre pela ação de ácidos orgâni
cos (ácido cítrico e oxálico, por exemplo), produzidos e liberados por 
microrganismos heterotróficos, entre os quais devem ser destacadas es
pécies dos fungos Aspergillus e Penicillium. Deve ser mencionado ainda 
o mecanismo de ataque biológico direto ao aluminossilicato com a sua 
consequente solubilização. Merecem destaque espécies bacterianas hete- 
rotróficas do solo, conhecidas como “bactérias do silicato”, nas quais o 
silício e o alumínio provavelmente desempenham importantes funções 
bioquímicas e estão envolvidos na formação de microcápsula celular. 
Uma das espécies mais bem estudadas é o Bacillus circulans e algumas 
variedades dessa espécie.

No caso do manganês tem sido demonstrado que, em condições neu
tras de pH (~7,0), os seus óxidos de valência [+31 e [+4] são praticamente 
insolúveis, enquanto que a forma reduzida Mn2“ apresenta uma solubili- 
dade considerável. Nessas condições, são conhecidas várias espécies de 
microrganismos também heterotróficos, que promovem a redução do 
manganês, elevando, dessa forma, sua solubilidade. Podem ser citados: 
Bacillus cereus (águas frescas e sedimentos), Bacillus GJ33 (ambientes 
marinhos), Arthrobacter linhagem B e alguns fungos (solos) e Aeromo- 
nas e Pseudomonas herbicola (depósitos minerais). Apesar da poten
cialidade, devido à comprovada participação de tais espécies microbianas 
nos ciclos biogeoquímicos desses e de outros metais e elementos quími
cos em geral, até o presente momento não existem processos industriais 
que se utilizam desses tipos de metabolismo microbiano. Discussões mais 
detalhadas e uma excelente atualização bibliográfica sobre esse e outros 
temas do envolvimento de microrganismos na dissolução de mine-rais, 
contendo metais, podem ser encontradas no livro “Biohidrometallurgy” 
(Rossi, 1990).
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IV. BIOACUMULAÇÃO E BIOTRANSFORMAÇÃO DE METAIS

Os microrganismos em geral podem acumular ou transformar elemen
tos metálicos, como resultado de reações enzimáticas específicas ou de 
mecanismos decorrentes das características e propriedades da parede 
celular e da membrana plasmática desses microrganismos. Obviamente, 
esses processos de bioacumulação ou biotransformação de metais vêm 
ocorrendo naturalmente no ambiente desde o aparecimento desses se
res no planeta. Entretanto, com o advento da sociedade industrial e dos 
avanços do conhecimento científico deste século, os problemas da po
luição ambiental generalizada e, especificamente, aqueles relacionados 
com a presença de metais pesados, determinaram a descoberta e o inte
resse crescente nos processos, relacionando microrganismos e metais.

Em linhas gerais, todos os microrganismos absorvem e acumulam 
metais dos ambientes onde proliferam, uma vez que metais, como o fer
ro, zinco, cobre, molibdênio etc. são componentes essenciais de um 
grande número de enzimas e outras moléculas biológicas. Ao longo do 
processo evolutivo, os microrganismos desenvolveram sistemas espe
cializados, os quais foram sendo selecionados naturalmente, para reali
zar esse processo de absorção e conferir resistência a concentrações ele
vadas dos metais, geralmente codificada por genes plasmidiais. Em al-

FIGURA 8. Representação esquemática das possíveis interações (a, b, c, d) entre 
metais e as células de microrganismos.
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guns casos (As5+, Ag+ e Cd2+) essa resistência é devida a diferenças dos 
sistemas de absorção e transporte do metal tóxico. Em outros (Hg2+, As3+ 
e Cr6*), o metal é transformado em espécies menos tóxicas ou espécies 
voláteis, por processos enzimáticos de oxidação, redução ou metilação. 
Além disso, as próprias estruturas de revestimento e proteção externa do 
conteúdo celular possuem características apropriadas, do ponto de vista 
de carga elétrica, para promover uma interação química com os cátions 
metálicos ou com ânions de metalóides (por exemplo, o selenato e sele- 
nito, arsenato e arsenito, telurato e telurito etc.).

Apesar da especificidade de certos sistemas de aborção, essas carac
terísticas (bio)químicas da parede celular e da membrana plasmática per
mitem que outros tipos de metais não essenciais e eventualmente tóxi
cos sejam acumulados ou, pelo menos, transformados em formas não 
tóxicas por um grande número de microrganismos. Os microrganismos 
interagem com metais, retirando-os do meio onde vivem, desempenhando, 
assim, um importante papel nos ciclos geoquímicos desses elementos. A 
Fig. 8 mostra um esquema desses mecanismos (Brierley etal., 1985; Ros
si, 1990).

Essas interações (a, b, c, d) podem ocorrer através dos seguintes me
canismos principais:

a. Volatilização
b. Precipitação extracelular
c. Ligação à superfície celular (adsorção)
d. Bioacumulação intracelular

A. Volatilização
A transformação de cátions metálicos tóxicos, tais como Hg2*, Cd2*, 
Pb2*, etc., e metalóides, tais como As, Se e Te, em suas formas meti
ladas, por microrganismos está bem documentada (Summers & Silver, 
1978; Robinson & Tuovinen, 1984; Williams & Silver, 1984). Um dos 
exemplos mais bem conhecidos desse processo microbiano é a 
metilação do mercúrio e sua conseqüente volatilização. A metilação 
microbiana do mercúrio em sedimentos ou soluções pode ocorrer 
por um mecanismo não enzimático, através da produção e excreção 
de metilcobalamina (vitamina Bp metilada), conforme a reação (23).

Inúmeros microrganismos realizam esse tipo de mecanismos, entre 
os quais podem ser citados: Clostridium cochlearium, Aspergillus ni- 
ger, Scopulariopsis brevicaule e Saccharomyces cerevisae (Robinson 
& Tuovinen, 1984).
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Entre os mecanismos enzimáticos, sem dúvida nenhuma, o mais ex
tensivamente estudado é aquele envolvendo a enzima mercúrio re
dutase, uma flavoproteína, que requer como cofator na maioria dos 
casos estudados o NADPH. Em algumas espécies tem sido demons
trado que o NADH pode ser o cofator requerido pela enzima. Essa 
enzima reduz o íon mercúrico (Hg2+) a mercúrio elementar (Hg°) volátil, 
conforme demonstrado em mais de 100 espécies bacterianas (Summers 
& Sliver, 1978).
Em ambos os mecanismos, compostos de mercúrio presentes natural
mente em minerais, sedimentos e efluentes aquosos ou ainda presen
tes em Iodos de esgoto, decorrentes da urbanização intensiva da socie
dade moderna, são volatilizados e liberados para a atmosfera.
Outra enzima envolvida na volatilização do mercúrio, embora bem me
nos estudada, é a organomercúrio liase. Compostos orgânicos de 
mercúrio (metilmercúrio, fenilmercúrio etc.) são clivados na ligação 
Hg-C pela liase, liberando o composto orgânico correspondente e o 
mercúrio, o qual é, então, reduzido à Hg° pela mercúrio redutase.

B. Precipitação extracelular
Os metais podem ser imobilizados e acumulados em solos e sedi
mentos, devido à sua ligação com produtos metabólicos microbianos 
excretados.
Os microrganismos em geral produzem e excretam compostos orgâ
nicos, que podem complexar metais, formando complexos organo- 
metálicos; dessa forma ocorre a imobilização do metal. Além da pro
dução e excreção de compostos orgânicos, os microrganismos libe
ram compostos inorgânicos, os quais poderão associar-se com os metais 
do meio externo, imobilizando-os.
Os sulfetos metálicos e muitos compostos fosfatados de metais são 
altamente insolúveis. Assim, a produção e excreção desses dois ânions 
(S2‘ e PO4) por microrganismos é um mecanismo de detoxificação, 
uma vez que os compostos insolúveis resultantes não são pratica
mente tóxicos. Um exemplo clássico é a deposição de sulfetos metá
licos por precipitação do metal com o H,S gerado bacterianamente. 
Como já foi destacado (item II.2), as bactérias redutoras de sulfato 
estão largamente distribuídas em ambientes anaeróbios. Esses micror
ganismos acoplam a oxidação de compostos orgânicos para a produ
ção de energia com a redução do sulfato a H2S. O sulfeto de hidrogê
nio liberado reage com o metal, formando o sulfeto metálico corres
pondente, conforme a equação geral mostrada abaixo:

24. M2+ + H,S * MS + 2H
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Além desse mecanismo ativo, a decomposição microbiana de matéria 
orgânica em sedimentos leva à formação de H,S e, consequentemen
te, à deposição de sulfetos metálicos.

C. Ligação à superfície celular (adsorção)
A ligação de metais à superfície celular dos microrganismos, processo 
chamado de biosorçào, é um fenômeno de adsorção que ocorre atra
vés de interações eletrostáticas entre o cátion metálico e a superfície 
carregada negativamente da célula microbiana. Dessa forma, a capaci
dade de “adsorver” metais vai depender diretamente das características 
do revestimento celular de cada espécie. Segundo Rossi (1990), evi
dências experimentais foram demonstradas na bactéria Gram-positiva 
Bacillus subtilis, na qual o agente primário de ligação com o metal são 
grupos COO" do ácido glutâmico do peptidoglicano (componente da 
parede bacteriana). Para a espécie Bacillus licheniformis, essa capaci
dade é determinada primariamente pelo conteúdo significativo de áci
dos graxos do revestimento celular, do que pela fração peptiodglicano. 
Deve ser mencionado ainda que a quantidade de metal ligado à su
perfície celular é muito maior que aquela prevista pela estequeometria 
de ligação com os sítios reativos da superfície. Tal constatação pode 
ser explicada por dois mecanismos básicos, apoiando-se em estudos 
de microscopia eletrônica. Num primeiro estágio, somente a quanti
dade estequeométrica do metal liga-se aos sítios ativos da superfície 
celular. Após essa ligação estequeométrica, os íons metálicos atuam 
como sítios de nucleação para a deposição de mais íons metálicos, 
determinando, dessa forma, o aparecimento de agregados de metais 
chamados “cristalóides”.
Esses princípios, demonstrados em espécies bacterianas Gram-positi- 
vas, são válidos também para as Gram-negativas e para outros tipos 
de microrganismos como algas, fungos, etc. Foi demonstrado, por 
exemplo, que células de leveduras acumulam uma massa de mercú
rio equivalente ao seu próprio peso (Murray & Kidby, 1975). Em ou
tro estudo, Strandberg et al. (1981) constataram que as espécies 
Pseudomonas aeruginosa e Saccbaromyces cerevisae acumulam urâ
nio equivalente a cêrca de 10 a 15% de seus pesos secos. Outro exem
plo interessante de adsorção microbiana de metais é a generalizada 
capacidade de adsorver metais pela alga Hormidium fluitans; essa 
espécie, encontrada em efluentes de minas de cobre, acumula de 
forma intensa metais como Cu, Al, Ag, Fe, Mo, Ti e V.
Um exemplo marcante de que a adsorção é um processo passivo, 
decorrente das características do revestimento celular microbiano, foi 
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obtido com a espécie Streptomyces longwoodensis. Células liofilizadas 
do microrganismo acumularam cerca de 0,45 g de urânio/g de maté
ria seca em apenas 30 a 40 segundos de exposição ao metal (Friis & 
Myers-Keith, 1986).
A partir dos exemplos citados acima e de muitos outros encontrados 
na literatura (Rossi, 1990), pode-se afirmar que potencialmente qual
quer microrganismo possui uma afinidade por cátions metálicos. As
sim, a utilização de biomassa microbiana como um processo de re
moção de metais de efluentes vai depender da identificação daqueles 
que apresentam a mais alta taxa de remoção e maior nível de espe
cificidade.

D. Bioacumulação intracelular
A bioacumulação intracelular de metais pode ser entendida como 
uma segunda fase do processo de absorção dos metais por micror
ganismos vivos, decorrendo, dessa forma, de um mecanismo celular 
ativo, que ocorre numa primeira fase, com gasto de energia (ATP). 
Assim, esse processo difere na sua essência da adsorção físico-quí- 
mica passiva, discutida no item anterior.
A bioacumulação de metais na célula requer geralmente sistemas espe
cíficos de transporte e dependerá do grau de tolerância da célula ao 
metal. Tem sido demonstrado que cátions metálicos atingem o interior 
celular, através do sistema de transporte de micronutrientes, os quais 
são essenciais ao metabolismo microbiano (Rossi, 1990). Deve-se dife
renciar, entretanto, os micronutrientes necessários metabolicamente e 
aqueles não essenciais. Entre os primeiros, podem ser citados o K, Fe, 
Mg e, em menor quantidade, Cu, Ni e outros. Entre os não essenciais 
merecem destaque o Cd e Ag, que são incorporados no interior celular 
pelos sistemas de transporte dos micronutrientes essenciais. Está de
monstrado, por exemplo, que a acumulação por bactérias de Mn2+, 
Ni2+, Co2+ e Zn2+ ocorre pelo sistema de transporte do Mg2+ e que a 
acumulação de Rb+ ocorre pelo sistema de transporte do K+ (Brierley et 
al., 1985). Deve ser destacado, porém, que a bioacumulação intracelular 
de metais é, em geral, muito menor que aquela atingida na biosorção. 
No caso da bioacumulação, o nível do metal acumulado situa-se numa 
faixa de 0,5 a 2,0% do peso seco celular.
Estão também documentados na literatura exemplos de bioacumulação 
de metais por vias diferentes dos conhecidos sistemas de transporte. 
Strandberg et al. (1981) demonstraram que a acumulação intracelular 
de urânio por Pseudomonas aeruginosa parece independer de siste
mas de transporte regulados metabolicamente. Nesse sentido, uma 
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proteína de baixo peso molecular (-6.000) e de alto conteúdo de 
cisteína (30 a 35%), chamada metaloteioneína, parece desempenhar 
papel fundamental na absorção de metais pelos microrganismos. Sua 
presença e função em vertebrados, invertebrados e em microrganis
mos procarióticos e eucarióticos têm sido bem documentadas (Tauseef, 
1987; Rossi, 1990).
Além da bioacumulação de metais em suas formas catiônicas, têm 
sido mostrados exemplos de absorção de formas aniônicas. Em 
Neurospora crassa, a acumulação intracelular de CrO. parece ocorrer 
pelo sistema de transporte de SO4 (Rossi, 1990).
Dos exemplos e discussões acima apresentados, fica evidente a capa
cidade apresentada pelos microrganismos para a imobilização de me
tais. Essa capacidade é conferida por processos ativos ou passivos, 
através da excreção de produtos metabólicos ou ainda pela própria 
matéria orgânica morta.
Essas características microbianas de adsorver, acumular ou precipitar 
extracelularmente os metais confere aos microrganismos o potencial 
para o desenvolvimento de processos de tratamento biológico de 
efluentes industriais, esgotos domésticos e águas poluídas em geral, 
nas quais se detecta a presença de metais em suas forma tóxicas.
O tratamento de esgotos municipais pelo conhecido sistema de “lodo 
ativado” (uma mistura de microrganismos) tem demonstrado que, além 
de sua eficiência na mineralização de matéria orgânica e na clarifica- 
ção dos efluentes a serem despejados nos rios, também se mostra 
muito eficiente na imobilização de metais pesados. Com base nesses 
conhecimentos, processos específicos para a remoção de metais de 
efluentes de atividades de mineração têm sido desenvolvidos, obje
tivando de um lado a descontaminação do efluente a ser lançado no 
ambiente e, de outro, a própria recuperação desses metais. Exemplo 
clássico é o processo denominado AMT-BIOCLAIMÔ (Brierley et al., 
1986), no qual grânulos de biomassa (consórcio de microrganismos) 
são utilizados como biossorventes de metais presentes em rejeitos 
líquidos da indústria mínero-metalúrgica.

V. CONSIDERAÇÕES FINAIS

Como já foi amplamente discutido, os microrganismos participam direta 
ou indiretamente dos ciclos geoquímicos dos metais e dos elementos 
químicos em geral na natureza. Além dos processos de dissolução de 
minerais contendo metais, causando sua liberação para o meio ambien
te, e a gênese de depósitos contendo metais associados, os microrganis- 
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mos em geral podem acumular ou transformar elementos metálicos, como 
resultado de reações enzimáticas específicas ou de mecanismos decor
rentes das propriedades de seus revestimentos celulares.

Além da óbvia importância ecológica, pois dessa ação microbiana 
resulta uma transformação lenta, mas contínua e progressiva, no ambi
ente em que vivemos, os conhecimentos recentes que vêm sendo acu
mulados sobre a ativa participação dos microrganismos nos processos 
geoquímicos, permitiu o desenvolvimento de processos tecnológicos, 
englobados sob o nome genérico de bio-hidrometalurgia.

Assim, a recuperação em escala industrial de cobre, urânio e ouro 
pelo processo de dissolução oxidativa de minerais (“lixiviação bacteriana 
de minérios”), a remoção do enxofre do carvão mineral, a remoção de 
metais tóxicos de efluentes industriais e urbanos etc. constituem exem
plos da importância do tema, sob o ponto de vista de aplicação tecno
lógica.
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FIGURA 1. Representação esquemática do processo de análise e remediação de área 
contaminada. Os círculos indicam pontos de decisão, os quadrados definem 
atividades. As etapas estão indicadas por algarismos romanos.
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As várias etapas de um projeto de remediação de poluentes em uma 
área contaminada estão esquematizadas na Fig. 1.

O processo é desencadeado pela notificação por um órgão de contro
le ambiental ou por decisão dos proprietários de um terreno potencial
mente contaminado de vendê-lo ou de mudar o padrão de uso. Primeiro 
é feito um levantamento histórico das atividades poluentes conduzidas 
no local, que envolve essencialmente pesquisa de arquivos e, no caso de 
unidades industriais, entrevistas com especialistas conhecedores dos pro
cessos produtivos. A caracterização da contaminação nessa fase geral
mente se limita à análise visual da condição do terreno. Se for constata
do um nível de contaminação significativo, um mapeamento detalhado 
da natureza, distribuição e quantidade de poluentes será feito na etapa 
seguinte, que incluirá monitoramento químico e na maior parte dos ca
sos outros tipos de monitoramento (biológico, geológico, geofísico e hi- 
drológico), necessários para o preparo de planos de remediação. Um 
projeto de remediação só será implantado se o relatório desse estudo 
detalhado indicar a necesssidade de descontaminar a área. A proprieda
de será liberada após confirmação da remoção dos poluentes aos níveis 
estipulados pelas autoridades ambientais. Uma estimativa dos custos das 
diferentes etapas do processo está indicada na Tabela 2.

TABELA 2. Estimativa dos custos das diversas etapas de caracterização de áreas 
contaminadas.

ATIVIDADE CUSTO (US$ x 103)

Estudo preliminar 5-30
Caracterização da contaminação 10-500
Preparo do plano de remediação 3-10
Remediação 30 - 50,000
Validação 5-200

MONITORAMENTO QUÍMICO

O monitoramento químico pode consumir até 40% do orçamento de 
um projeto, dependendo do número de amostras e do tipo de poluente 
a analisar. O custo médio é de 15%, o que em 1996 nos EUA, onde o 
mercado de remediação é estimado em US$ 12 bilhões (Anon, 1996), 
equivale a US$ 1,8 bilhão. Proporção considerável desse dinheiro é gas
ta com a coleta e o transporte de amostras (US$ 1,06 bilhão). A tecnolo
gia tradicional de amostragem requer a coleta de amostras de subsolo 
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por meio de brocas a um custo que varia entre US$ 2,000 e US$ 20,000 
por unidade, dependendo da profundidade e das condições geológicas 
do terreno. As amostras devem ser preservadas de forma a evitar a perda 
de componentes voláteis ou sua transformação química e/ou biológica 
durante o transporte para os laboratórios de análise, cuja instrumenta
ção inclui equipamentos de alto custo unitário, como por exemplo cro- 
matógrafos a gás equipados com espectrômetros de massa, aparelhos de 
HPLC, absorção atômica etc. As amostras geralmente não podem ser in
jetadas diretamente nos equipamentos analíticos. O componente a ser 
analisado deve ser extraído e purificado por procedimentos morosos e 
caros e que freqüentemente produzem poluentes (solventes) em quan
tidades muito superiores às presentes na amostra. Todos esses fatores 
contribuem para encarecer o custo de análise laboratorial de poluentes, 
que varia entre US$ 70 e US$ 400 por amostra.

Solos são ambientes extremamente heterogêneos tanto na macro como 
na micro escala. A caracterização da distribuição de poluentes em áreas 
contaminadas baseia-se geralmente em dados de um número reduzido 
de amostras. O alto custo de análise inviabiliza extensos programas de 
screening de amostras de solo, água e ar. No caso de poluentes voláteis, 
a qualidade dos dados é, muitas vezes, duvidosa, devido às dificuldades 
na preservação das amostras. Metodologias tradicionais de monitoramento 
químico, portanto, só permitem obter informações aproximadas e pou
co detalhadas sobre a distribuição de poluentes em áreas contaminadas.

Tecnologias inovadoras para análise e monitoramento deveríam re
duzir custos e melhorar a precisão e a representatividade dos dados 
obtidos. O aprimoramento dos procedimentos de coleta de amostras e a 
redução de seu custo permitiríam analisar um número maior de amos
tras em dado terreno com a conseqüente melhora do detalhamento da 
distribuição de poluentes. A análise da distribuição de poluentes entre 
as fases sólida, líquida e gasosa requer novos tipos de sensores. Sistemas 
ideais seriam sensores capazes de medir a concentração de poluentes in 
situ em tempo real e a baixo custo. Alternativamente, a disponibilidade 
de aparelhos portáteis eliminaria as incertezas associadas com a conser
vação das amostras durante a transferência para o laboratório.

TECNOLOGIAS DE CAMPO DISPONÍVEIS NO MERCADO

A maioria das tecnologias de análise de campo disponíveis no merca
do permite analisar grupos de substâncias com propriedades físico-quí- 
micas comuns, mas não identificar e quantificar componentes indivi
duais das misturas. A exceção são os laboratórios de campo montados 
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em plataformas ambulantes, que contêm os mesmos equipamentos de 
laboratórios fixos, com custos de operação semelhantes. As vendas to
tais de sensores portáteis para medição de poluentes na indústria de 
remediação dos EUA, em 1996, foram avaliadas em US$ 140 milhões 
(Anon, 1996). Os sistemas mais importantes são:

Cromatógrafos a Gás Portáteis
Cromatografia gasosa é uma tecnologia na qual uma amostra líquida 
ou gasosa é volatizada e injetada em uma coluna revestida ou empa- 
cotada com uma resina que determina a capacidade de fracionamento 
da coluna. A interação dos componentes da amostra com a resina 
retarda a passagem da substância pela coluna causando sua separa
ção dos outros componentes da mistura. Depois de separada, a subs
tância é detectada com um dos vários detetores disponíveis para 
cromatografia gasosa. Os detectores mais comumente utilizados em 
cromatógrafos portáteis são detectores de estado sólido, mas existem 
instrumentos equipados com espectrômetros de massa. O preço de 
um cromatógrafo a gás portátil varia entre US$ 20,000 e US$ 40,000. 
O preço médio é de US$ 27,500 (Anon, 1996).

Detectores de Fotoionização ou de lonização por Chama
Esses sistemas para análise de vapores de matéria orgânica não per
mitem identificar substâncias individuais, mas discriminam entre gru
pos de substâncias com propriedades fisíco-químicas semelhantes. 
Por exemplo, os equipamentos fornecem dados sobre a quantidade 
de hidrocarbonetos em uma amostra de ar, mas não sobre a compo
sição química deles. O preço de um sistema varia entre US$ 4,000 e 
US$ 25,000, sendo que o preço de um detector portátil se situa na 
faixa de US$ 4,000 a US$ 8,000 (Anon, 1996).

Fluorescência de Raio X
Essa tecnologia permite a análise de metais em solos e outros sólidos 
(Driscoll et al., 1995) mas variantes em desenvolvimento permitirão 
analisar amostras líquidas. Um instrumento de campo custa entre US$ 
30,000 e US$ 50,000 (Anon, 1996).

Kits Imunológicos
Esses kits são variantes de testes ELISA originalmente desenvolvidos 
para aplicações clínicas (Fig. 2, van Emon & Gerlach, 1995). Na ver
são mais simples, anticorpos específicos para um poluente são imobi
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lizados em substrato e expostos a uma amostra em conjunto com 
quantidade conhecida de moléculas do poluente acopladas a uma 
enzima indicadora (poluente acoplado). As moléculas de poluente 
das duas fontes competem entre si pelos sítios dos anticorpos. A 
quantidade de poluente acoplado, ligado ao anticorpo, é medida por 
um teste enzimático que produz um produto colorido ou fluorescen
te. A intensidade da cor (ou da fluorescência) é proporcional à quan
tidade de poluente na amostra. Há testes específicos para poluentes 
individuais ou para grupos de poluentes com estrutura similar. Os 
testes disponíveis no mercado permitem analisar uma larga variedade 
de metais pesados e poluentes orgânicos, incluindo pesticidas (Meulen- 
berg et al., 1995), PAHs e BTEX. A gama de substâncias detectáveis 
por esse processo está se expandindo rapidamente. O preço de uma 
análise varia entre US$ 5 e US$ 60 (alguns exemplos, em US$/amos- 
tra: atrazina, 6.9; PCB, 12.3; TNT, 6.0; penta-clorofenol, 6.5 e BTEX 
total, 6.0).

reagente amostra

FIGURA 2. Teste ELISA. 
Anticorpos específicos 
para o poluente são 
misturados a uma 
alíquota de amostra 
e uma quantidade 
predeterminada de 
reagente, que contém 
a molécula do poluente 
acoplada ao anticorpo 
que por sua vez é ligado a 
uma enzima. As moléculas 
do poluente na amostra 
e o poluente acoplado 
competem pelos sítios 
de ligação dos anticorpos 
(b). Após a reação, 
o líquido é substituído 
por uma solução-tampão, 
que contém o substrato 
para a enzima (c).
A reação enzimática 
dá origem a um produto 
detectável por colorimetria 
ou fluorescência.
A coloração da amostra é 
proporcional à quantidade 
de poluente.
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O volume de vendas de equipamentos para análise de campo está 
em franca expansão nos EUA (Anon, 1996). A fatia de mercado ocu
pada por cada tipo de tecnologia está indicada na Tabela 3.

TABELA 3. Mercado estimado de várias tecnologias de análise de campo nos EUA 
em 1996 (Anon, 1996).

TECNOLOGIA UNIDADES CUSTO
MÉDIO/UNIDADE

VALOR
(EM MILHÃO DE US$)

Cromatografia a gás/ 1,936 27,500 53,240
espectrometria
de massa

Fotoionização 4,339 4,000 17,356

lonização por chama 2,942 7,000 20,594

Testes imunológicos 682,750 20 13,655

Fluorescência 339 35,000 11,865
de raio X

Outros (medidores 20,000
de pH, testes 
colorimétricos, 
medidores de oxigênio 
dissolvido)

TECNOLOGIAS EMERGENTES

A pesquisa de novas tecnologias para detectar e quantificar substân
cias de interesse ambiental ou farmacológico é uma área de intensa ati
vidade, o que se reflete nas várias centenas ou mesmo milhares de arti
gos publicados por ano. Uma perspectiva científica dos problemas rela
cionados ao desenvolvimento de novos sensores foi apresentada por 
Gõpel (1994). Essa seção foi estruturada segundo o princípio de funcio
namento do sensor. Foram incluídas somente tecnologias para análise 
de poluentes orgânicos de interesse comercial, utilizáveis para detectar 
larga variedade de poluentes. Deve-se considerar que muitas variantes 
de sensores podem ser obtidas de um mesmo princípio de detecção. 
Soluções específicas, como por exemplo o espectrofluorímetro portátil 
para detecção de PAH (Gerlach, 1996) ou novos sistemas de amostragem 
de componentes voláteis como a célula de difusão, não foram incluídas 
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nessa revisão. As novas tecnologias para o monitoramento de gases como 
CO,, NOX, S0„ O e metano, revistas por Yamazoe & Miura (1994), tam
bém não foram aqui incluídas.

FIGURA 3. Sensores de fibra óptica: localização das zonas de detecção em sensores 
extrínsecos e intrínsecos.

SENSORES DE FIBRAS ÓPTICAS

O esquema mais simples de classificação desses sensores considera a 
função da fibra óptica na geração do sinal (Fig. 3, Seitz, 1988; Moore & De 
Paula, 1989).

Em sensores extrínsecos, a fibra óptica serve somente como condutor 
do feixe de radiação. A zona de detecção do poluente se situa na ponta 
da fibra. Em sensores intrínsecos, a parte exterior da fibra óptica, que 
consiste de um material de índice de refração menor do que a guia de 
onda que forma o núcleo, é removida. Nesse caso, ondas evanescentes 
oriundas da reflexão total do feixe de radiação na interface da guia pe
netram o ambiente circundante (Fig. 4). A energia dessas ondas diminui 
exponencialmente com a distância em direção perpendicular à fibra, o 
que permite analisar a composição química da área em contato imediato 
com a superfície de reflexão.

O poluente pode ser detectado diretamente (fluorescência, Schade & 
Bublitz, 1996; ou absorção, Barber et«/., 1995) ou indiretamente, por in
termédio de uma substância indicadora imobilizada na superfície da fi
bra, por uma das seguintes maneiras:
a) acoplamento químico (White et al., 1996);
b) dentro de uma matriz porosa (Browne et al., 1996) ou polimérica 
(Barnard & Walt, 199D;
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c) dentro de uma zona de reação separada do meio por uma membrana 
ou outro tipo de barreira semipermeável (optrodos, Seitz, 1988).

FIGURA 4. Formação de ondas evanescentes em sensores intrínsecos. A exposição 
direta da guia de onda ao meio ambiente permite analisar sua composição por meio 
da onda evanescente, cuja intensidade diminui exponencialmente em direção 
perpendicular à superfície da guia.

SENSORES DE ONDAS ACÚSTICAS DE SUPERFÍCIE

Esses sensores são baseados na medição de mudanças da freqüência 
de oscilação de cristais piezoelétricos causadas pela adsorção de molé
culas na sua superfície (Grate et al., 1996). As áreas de detecção desses 
sensores são da ordem de 1 cm2 ou menos. Sua classificação é baseada 
no formato das ondas, cujas propriedades dependem da orientação do 
cristal, de sua espessura e da geometria dos transdutores (Fig. 5).

O cristal inteiro oscila em sensores do tipo TSM (thickness shear-mode, 
freqüências de ressonância entre 5 e 10 MHz), cujo representante mais 
conhecido é a microbalança de cristal de quartzo (QCM, quartz cristal 
microbalancé). Em sensores de ondas acústicas de superfície (SAW, sur- 
face acoustic wave, freqüências de ressonância entre 30 e 300 MHz), a 
energia das ondas permance restrita à superfície do sensor onde ocorre
rá a formação de ondas do tipo Rayleigh com movimento elíptico de 
partículas. Um subgrupo desses sensores é constituído de sensores SAW 
onde as propriedades do cristal permitem induzir ondas de cisalhamento 
horizontal com todos os componentes de vibração restritos ao plano do 
cristal (sensores STW, surface transverse wave, freqüências de ressonân
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cia entre 30 e 300 MHz). Em sensores FPW (flexuralplate wave, freqüên
cias de ressonância entre 2 e 7 MHz), a espessura do cristal piezoelétrico 
é reduzida a uma pequena porcentagem do comprimento de onda. Nes
ses sistemas, a vibração da membrana piezoelétrica é causada por ondas 
de Lamb semelhantes às ondas de Rayleigh mas que se propagam pelo 
interior do cristal. Em sensores APM (acoustic plate mode, freqüências 
de ressonância entre 25 e 200 MHz), as ondas de cisalhamento horizon
tal avançam pelo interior do cristal por reflexão múltipla de maneira 
análoga à propagação da luz pelo interior de fibras ópticas. A espessura 
dos cristais desses sensores, onde também ocorrem ondas de Rayleigh, 
varia entre um e poucos múltiplos do comprimento da onda acústica.

TSM SAW FPW APM
(5-10 mhz) (30-300 mhz) (2-7 mhz) (25-200 mhz)

FIGURA 5. Representação esquemática dos tipos mais comuns de sensores de ondas 
acústicas. TSM: thickness sbear mode (balança de cristal de quartzo); SAW: surface 
acoustic wave-, FPW: flexuralplate wave e APM: acousticplate mode. Primeira linha: 
vista de cima; segunda linha: corte transversal; terceira linha: formato da onda 
acústica no cristal piezoelétrico. Eletrodos: áreas escuras; corte transversal pelo cristal 
piezoelétrico: área hachurada na vertical; formato da onda acústica: área hachurada 
de cinza escuro. As setas indicam a direção de movimentação das partículas do 
cristal (Grate et al., 1993a, modificado).

Todas essas variantes de sensores acústicos podem ser utilizadas para 
medir a concentração de poluentes orgânicos voláteis na fase gasosa. Seu 
emprego em líquidos é limitado, devido à perda de energia causada pelo 
acoplamento das ondas de compressão do sensor com o líquido. Esse 
fenômeno ocorre sempre que a onda acústica tiver um componente de 
deslocação perpendicular à superfície do cristal e quando sua velocidade 
for maior do que a velocidade de propagação do som no líquido. As 
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variantes que podem ser utilizadas em fases líquidas são TSM, STW e SH- 
APM. Sensores de ondas acústicas no seu estado bruto são sensíveis à 
adsorção de qualquer material na sua superfície. Para conferir a espe
cificidade química necessária a aplicações de monitoramento, a superfície 
dos cristais é coberta com um filme polimérico seletivo para a molécula a 
ser analisada (Grate & Abraham, 1991; Grate et al., 1996). Nesses casos, as 
mudanças da freqüência de oscilação, causadas pela absorção do poluente 
pelo polímero, não serão devidas unicamente ao aumento da massa 
adsorvida na superfície do cristal, mas também devido à alteração das 
propriedades de propagação da onda de som pelo interior do polímero, o 
que se manifesta numa alteração do módulo da onda (Fig. 6). Esse segun
do efeito influencia a intensidade do sinal mais do que a mudança da 
massa adsorvida na superfície do sensor. A detecção de poluentes é rápi
da e reversível.

FIGURA 6. Mecanismo de detecção de poluentes em sensores de ondas acústicas 
com filmes de polímeros. A aplicação do filme de polímero altera a freqüência 
de oscilação do cristal muito mais do que a absorção de moléculas do poluente 
pelo polímero. Esse segundo processo modifica significativamente as propriedades 
de propagação de ondas acústicas do polímero, o que se manifesta na mudança 
do módulo da onda acústica. Afs: variação de freqüência de oscilação (Grate et al., 
1993b, modificado).

Um sistema completo contém dois sensores (um de referência e outro 
para análise da amostra, Fig. 7), um oscilador eletrônico para ativar o 
sistema e interfaces eletrônicas digitais para medir a intensidade do sinal, 
controlar as funções do equipamento e formar a interface com o usuário.
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FIGURA 7. Configuração típica de sensores de ondas acústicas. O circuito de referência 
é montado em paralelo ao sensor de poluentes.

POLÍMEROS CONDUTORES
Polímeros condutores (Fig. 8) são uma classe de materiais orgânicos 

(polipirróis, politiofenóis e polianilinas) descoberta há cerca de quinze 
anos, cuja versatilidade permite seu emprego em uma variedade enorme 
de aplicações industriais (Kanatzidis, 1990). Esses materiais podem ser 
eletrodepositados em superfícies de eletrodos e sua utilização como com
ponentes de sensores está baseada no fato de a absorção de substâncias 
pelo polímero alterar as propriedades de condução de eletricidade 
(Gardner & Bartlett, 1995).

Os polipirróis são os polímeros condutores mais indicados para apli
cação em sensores, pois eles podem ser eletropolimerizados de soluções 
aquosas em pH neutro, o que facilita a incorporação de moléculas bio
lógicas sensoras (anticorpos, células ou enzimas) no polímero condutor 
(Adeloju & Wallace, 1996).

FIGURA 8. Estruturas dos três tipos de materiais comumente utilizados para a 
produção de polímeros condutores (a) por oxidação de monômeros (b).
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NOVAS TECNOLOGIAS IMUNOLÓGICAS

As novas tecnologias imunológicas, que estão sendo introduzidas no 
mercado de equipamentos de laboratório e de análises clínicas, têm grande 
potencial na análise laboratorial de poluentes e poderão reduzir sensi
velmente seu custo. Esses equipamentos poderíam ser miniaturizados 
para produzir sensores portáteis. Na maioria dos casos trata-se de sensores 
ópticos intrínsecos, onde o sinal é produzido pela interferência da subs
tância com a onda evanescente do feixe de radiação eletromagnética in
jetado em um condutor óptico. As guias de onda são cristais planos, 
mais simples de produzir em massa com os altos padrões de qualidade 
essenciais para aplicações de química analítica do que fibras ópticas ci
líndricas (Robinson, 1995).

O sistema IAsys™ da Fisons, com espelhos ressonantes e o sistema 
BIAcore™, da Pharmacia Biosensor, que explora o efeito de ressonância 
de plasmon (SPR), estão baseados em princípios físicos similares. Plasmons 
são ondas de densidade de carga excitáveis por ondas eletromagnéticas, 
que se propagam em superfícies (Liedberg et al., 1983). Nesses sensores, 
um feixe de radiação eletromagnética polarizada é injetado num prisma 
coberto por uma fina camada de metal a um ângulo que causa sua refle
xão total (Fig. 9). A onda evanescente produzida no processo atravessa 
o metal e excita ondas de plasmon na sua superfície, do lado oposto ao 
prisma, o que causa a diminuição abrupta da intensidade do feixe de luz 
refletida. Esse processo só ocorre quando o ângulo de reflexão atingir 
um valor bem definido correspondente ao ângulo de ressonância, que 
varia segundo as propriedades da superfície propagadora das ondas de

FIGURA 9. Sensor BIACore™ da Pharmacia Biosensor. O detector mede o ângulo onde 
a intensidade de radiação do feixe de luz refletido é mínima. A ligação de poluentes 
aos anticorpos imobilizados na superfície da camada de ouro onde se formam as 
ondas de plasmon altera o ângulo de ressonância (1 -* 2). I: intensidade da radiação 
eletromagnética do feixe refletido (figura baseada em prospecto da empresa).
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plasmon. O equipamento, portanto, mede a alteração do ângulo de res
sonância causada pela adsorção de antígenos aos anticorpos imobiliza
dos na superfície do metal.

A construção de uma guia de onda de metal transparente (fosfato de 
índio, Fig. 10) na superfície de chapas de vidro planas permite realizar 
sensores de ondas evanescentes. A iluminação dessa guia com um feixe 
de radiação eletromagnética incidente no ângulo crítico causa o aco
plamento total do feixe para dentro da guia onde esse se propagará, 
produzindo uma onda evanescente utilizada para excitar a fluorescência 
de anticorpos imobilizados na superfície (Sloper et al., 1990).

O acoplamento entre a guia de onda e o feixe de radiação também 
pode ser obtido por meio de grating couplers. Essas guias ópticas co
mercializadas pela firma suíça ASI (Bios-I™) contêm uma mistura de SÍO2 
e TiO2, cuja superfície gradeada é iluminada por um feixe de raio laser. 
A guia óptica é mantida em um movimento rotatório contínuo e sensores 
incorporados à guia de onda medem o ângulo no qual o feixe é inteira
mente acoplado para dentro da guia (Fig. 11). Esse ângulo varia, depen
dendo do tipo e da quantidade de material adsorvido na superfície (Nellen 
& Lukosz, 1990; Ramsden, 1992).

O fenômeno do acoplamento da onda evanescente com a guia de 
ondas é explorado de modo inverso no sistema FCFD (fluorescent ca- 
pillaryfill devicé) (Badley et al., 1987). Esse sensor consiste de duas pla
cas de guia de onda planas, separadas por um espaço capilar (Fig. 12). 
Anticorpos contra a substância a ser medida são imobilizados na superfície 
da placa sensora. A segunda placa é coberta com uma camada com antí- 
geno (que pode ser uma molécula de poluente) ligado a um cromóforo 
fluorescente, que se dissolve na amostra, quando esta é sugada para 
dentro do sensor por forças capilares. Esse antígeno compete com o 
antígeno contido na amostra pelos anticorpos imobilizados na placa sen
sora. A iluminação do aparelho com luz de comprimento de onda apro-

guia de onda
onda evanescente

substrato

FIGURA 10. Biosensor IASys™, da Fisons Biosensor. A onda evanescente produzida 
pelo acoplamento de um feixe de luz na guia de onda é utilizada para obter 
informação sobre a composição química das substâncias localizadas na superfície 
da guia (Sloper et al., 1990, modificado).
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FIGURA 11. Biosensor Bios-I™. O gradeamento da superfície da guia de onda causa 
o acoplamento total do feixe de luz incidente quando esse impinge em um ângulo 
crítico. Esse ângulo depende das propriedades do material adsorvido na superfície 
da grade. A placa sensora é montada numa plataforma oscilatória. Os sensores 
localizados na extremidade da guia de onda medem a intensidade do feixe acoplado 
e um dispositivo independente mede o ângulo de acoplamento, cuja variação 
é proporcional à quantidade de substância adsorvida na grade (Nellen & Lukosz, 
1990, modificado).

priado induz fluorescência no antígeno acoplado ao cromóforo. O ângulo 
de entrada da luz fluorescente na guia de onda depende da posição da 
molécula fluorescente em relação à superfície do sensor. O ângulo de

FIGURA 12. Sensor FCFD (fluorescent capillary fill device). Anticorpos específicos para 
o poluente são imobilizados na superfície da guia de onda, enquanto um complexo 
solúvel no qual o poluente se liga a um cromóforo, é fixado na superfície oposta. 
O complexo se dissolve na amostra líquida, quando essa é sugada para dentro 
da câmara de análise por forças capilares. As moléculas da amostra competem 
com as ligadas ao cromóforo pelos sítios de ligação do anticorpo. Quando a reação 
está completa, o sensor é iluminado com um feixe de laser para ativar os grupos 
fluorescentes dos cromóforos. A fluorescência emitida pelos cromóforos em solução 
penetra na guia de onda em um ângulo diferente da fluorescência produzida pelo 
material ligado aos anticorpos localizados na superfície da guia. Os feixes desses 
dois tipos de sinais se propagam por rotas diferentes dentro da guia e podem ser 
discriminados pela diferença do ângulo de saída (Badley et al., 1987, modificado). 
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propagação do sinal emitido por substâncias ligadas aos anticorpos 
imobilizados será diferente daquele oriundo de moléculas em solução. 
Esses dois feixes de luz deixarão a guia em ângulos diferentes, o que 
permite sua discriminação e quantificação em separado, utilizando-se o 
sinal oriundo do líquido como referência interna.

Princípio diferente é utilizado pela empresa BioStar para detectar mi
crorganismos patogênicos (Harbeck et al., 1993). Anticorpos contra o mi- 
crorganismo-alvo são acoplados à superfície de uma camada de material 
óptico depositado na superfície de um espelho de silício (Fig. 13). A cor 
da luz refletida pelo espelho muda de ouro para púrpura, quando a espes
sura do material depositado aumenta devido à adsorção específica dos 
microrganismos-alvo aos anticorpos. Essa tecnologia provavelmente não 
poderá produzir a sensibilidade necessária para detectar poluentes, mas 
poderá, por certo, ser empregada para análise rápida dos microrganismos 
de uma área contaminada. O método é essencialmente qualitativo.

FIGURA 13. Sensor BioStar. A ligação específica do organismo-alvo aos anticorpos 
localizados na superfície da camada óptica muda a cor do feixe de luz refletido 
de ouro para púrpura.

SENSORES BASEADOS EM REPÓRTER GENE TECHNOLOGY

Biossensores baseados na quantificação da reação genética de mi
crorganismos à mudança das condições do meio ambiente representam 
uma tecnologia alternativa de baixo custo para análise química (Fig. 14). 
Potencialmente, qualquer substância ou condição ambiental que produ
za uma resposta genética em um organismo (procarioto ou eucarioto) 
pode ser medida com esse sensor, onde repórter genes são acoplados a 
promotores ativados pelo poluente ou pelo sinal de interesse. O repórter 
gene codifica a informação genética de uma enzima indicadora, cuja 
atividade pode ser analisada com alta sensibilidade. O sinal medido é
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FIGURA 14. Esquema de funcionamento de um sensor de repórter gene com 
luciferase. A DNA que codifica todos os componentes da luciferase á acoplada a um 
elemento de DNA que funciona como sensor (o promotor). Esse promotor pode ser 
ativado pela substância-alvo se essa interagir diretamente com a DNA do promotor 
(via direta) ou por intermédio de uma proteína reguladora (via indireta). Quando 
ativado o promotor, a informação contida no repórter gene é transcrita, produzindo o 
m-RNA que é acoplado a um ribosomo onde é produzida a proteína codificada pelo 
repórter gene, que é a luciferase. Essa enzima transfere elétrons na forma de FMNH2 
para aldeídos, produzindo ácidos graxos e luz. A quantidade de luz medida com um 
luminômetro é proporcional ao conteúdo de poluente na amostra.

proporcionai à concentração do poluente ou à intensidade do sinal que 
induz o promotor. A utilização de um mesmo repórter gene em todos os 
sensores construídos por esse procedimento permite medir uma infini
dade de parâmetros com o mesmo detector. Vários repórter genes foram 
descritos na literatura científica, mas o sistema mais indicado para apli
cações ambientais é a luciferase bacteriana, que emite luz durante a trans
formação de aldeídos em ácidos graxos (Meighen, 1994). O sistema ge
nético que codifica essa enzima contém a informação para a síntese de 
uma segunda enzima, a redutase de ácidos graxos, cuja presença permi
te fechar o ciclo reativo do sistema (Meighen, 1994). Um sensor com os 
genes de luciferase, por exemplo, somente necessitaria da adição de 
nutrientes para sua ativação, que podem ser fornecidos como compo
nentes da solução-tampão. Esses sistemas, que funcionam em soluções 
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aquosas, podem ser utilizados para medir a quantidade de poluentes nas 
fases líquida, sólida e gasosa (Heitzer et al., 1994).

FEIXES DE SENSORES

Apesar do considerável avanço no entendimento dos fatores respon
sáveis pela seletividade das camadas de polímeros utilizadas em sensores 
nào-biológicos (Grate & Abraham, 1991), a maioria dos sensores físico- 
químicos apresentados nos parágrafos anteriores não permite discrimi
nar os compostos individuais em misturas que contenham substâncias 
semelhantes. A seletividade desses sistemas pode ser melhorada com o 
emprego de feixes de sensores, onde cada elemento tem uma caracterís
tica de resposta distinta. A análise simultânea da amostra com um feixe 
de sensores e o processamento combinatório dos sinais dos elementos 
individuais por métodos de inteligência artificial permitem a identifica
ção dos componentes individuais das amostras (Fig. 15). Esses sistemas 
são comumente denominados de “nariz eletrônico” (White et al., 1996).

FIGURA 15. Esquema de análise de amostras com feixe de 9 sensores. Cada um desses 
elementos produz reação distinta à amostra (a). O processamento do conjunto de 
sinais produzidos pelo feixe por métodos de inteligência artificial permite identificar 
os componentes individuais da amostra (b).

Nos EUA, uma pesquisa recente conduzida entre profissionais do setor 
de remediação (Anon, 1996) indicou uma demanda maior de novos 
sensores para poluentes orgânicos (55%), seguidos de metais (30%), 
poluentes inorgânicos (10%) e materiais radioativos (5%) nos meios solo 
(39%), água (29%), ar (23%) e para outras aplicações (9%, principalmen
te análise de águas residuárias). Uma análise comparativa (Tabela 3) 
indica que a maioria das tecnologias emergentes é aplicável primaria
mente à análise de poluentes na fase gasosa, com exceção dos sensores 
biológicos, que só funcionam em ambientes aquáticos.
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TABELA 3. Análise comparativa das várias tecnologias emergentes.

TECNOLOGIA APLICABILIDADE*

solo screeningar água
Fibras ópticas a a n a

Ondas acústicas a n n n

Polímeros condutores a a n a

Kits imunológicos n a n a

Biossensores imunológicos n a n a

Repórter genes n a a a
'n: não aplicável diretamente, screening: baixo custo/análise

MONITORAMENTO BIOLÓGICO

O monitoramento microbiológico de áreas contaminadas objetiva 
avaliar a capacidade de biodegradação da microbiota natural (Heitzer & 
Sayler, 1993). Esses dados são obtidos tradicionalmente com técnicas 
que incluem o enriquecimento de culturas de biodegradadores, sua con
tagem por plaqueamento em meios seletivos ou por determinação do 
número mais provável (MPN). As análises são demoradas e requerem 
mão-de-obra especializada. Um monitoramento microbiológico comple
to deveria fornecer informação sobre os seguintes parâmetros:

Potencial de Biodegradação na Área Contaminada

Esse potencial é definido pela presença de genes que codificam 
enzimas capazes de tornar os poluentes menos tóxicos. A informação 
pode ser obtida diretamente, utilizando-se técnicas de PCR (reação em 
cadeia de polimerase) ou, em menor grau, indiretamente por metodologias 
de hibridização in situ com sondas genéticas fluorescentes específicas 
para bactérias portadoras desses genes (FISH, Sayler et al., 1995).

Potencial Biocatalítico da Área

Esse parâmetro é determinado pela quantidade de enzimas capazes de 
reagir com o poluente. Maneira indireta de avaliá-lo consiste em conduzir 
ensaios de biodegradação, usando microcosmos com material obtido do 
sítio contaminado. Alternativamente, as enzimas poderíam ser extraídas 
do solo e sua quantidade analisada por ensaios enzimáticos ou por testes 
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imunológicos específicos. Uma maneira de verificar se uma enzima está 
sendo produzida no solo pelos microrganismos consiste na extração e 
análise do mRNA correspondente a essa proteína (Sayler et al., 1995).

Taxa de Biodegradação de Poluentes pela Microbiota /n situ

A opção mais barata de remediação é a detoxificação de uma área 
contaminada por processos de auto-remediação, o que depende do co
nhecimento da taxa natural de biodegradação de poluentes e da identi
ficação dos metabólitos produzidos para evitar que um tipo de compos
to tóxico seja substituído por outro pior. O meio mais simples e mais 
barato de medir a taxa de degradação natural é a instalação de poços de 
monitoramento contínuo em pontos críticos da área contaminada. A al
ternativa de obter os mesmos dados de microcosmos especiais instala
dos in situ é viável para fins de pesquisa (Acton & Barker, 1992), mas 
não em escala comercial. Nenhuma das tecnologias emergentes de 
monitoramento químico foi desenvolvida especificamente para detectar 
metabólitos. Na maior parte dos casos essas susbstâncias estarão presen
tes em quantidades muito pequenas e serão mais solúveis do que o 
material original devido ao seu maior grau de oxidação. Variantes de 
biossensores de luciferase ou testes imunológicos são as tecnologias de 
maior potencial para detecção de metabólitos no campo a custos com
patíveis com as necessidades do mercado.

Apesar do rápido desenvolvimento de técnicas de biologia molecular 
e de imunologia na última década, a análise microbiológica ainda está 
distante de se tornar um componente essencial de estudos comerciais de 
áreas contaminadas. Os fatores que limitam a maior difusão de estudos 
microbiológicos são o seu alto custo unitário (entre US$ 100 e US$ 500 
por amostra) e o fato de a informação crítica para julgar a qualidade de 
um sítio contaminado ser a quantidade de produtos químicos tóxicos. 
Análises microbiológicas são mais comuns quando há necessidade de se 
averiguar a possibilidade de biorremediação de uma área, sendo que 
nesses casos métodos tradicionais de análise ainda predominam larga
mente sobre tecnologias emergentes.

BARREIRAS PARA A INTRODUÇÃO DE TECNOLOGIAS 
EMERGENTES NO MERCADO

A introdução de uma tecnologia emergente no mercado é processo 
complexo, demorado e de alto risco. No contexto do monitoramento de 
áreas contaminadas devem-se considerar duas questões importantes: 
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variantes que podem ser utilizadas em fases líquidas são TSM, STW e SH- 
APM. Sensores de ondas acústicas no seu estado bruto são sensíveis à 
adsorção de qualquer material na sua superfície. Para conferir a espe
cificidade química necessária a aplicações de monitoramento, a superfície 
dos cristais é coberta com um filme polimérico seletivo para a molécula a 
ser analisada (Grate & Abraham, 1991; Grate et al., 1996). Nesses casos, as 
mudanças da freqüência de oscilação, causadas pela absorção do poluente 
pelo polímero, não serão devidas unicamente ao aumento da massa 
adsorvida na superfície do cristal, mas também devido à alteração das 
propriedades de propagação da onda de som pelo interior do polímero, o 
que se manifesta numa alteração do módulo da onda (Fig. 6). Esse segun
do efeito influencia a intensidade do sinal mais do que a mudança da 
massa adsorvida na superfície do sensor. A detecção de poluentes é rápi
da e reversível.

FIGURA 6. Mecanismo de detecção de poluentes em sensores de ondas acústicas 
com filmes de polímeros. A aplicação do filme de polímero altera a freqüência 
de oscilação do cristal muito mais do que a absorção de moléculas do poluente 
pelo polímero. Esse segundo processo modifica significativamente as propriedades 
de propagação de ondas acústicas do polímero, o que se manifesta na mudança 
do módulo da onda acústica. Afs: variação de freqüência de oscilação (Grate et al., 
1993b, modificado).

Um sistema completo contém dois sensores (um de referência e outro 
para análise da amostra, Fig. 7), um oscilador eletrônico para ativar o 
sistema e interfaces eletrônicas digitais para medir a intensidade do sinal, 
controlar as funções do equipamento e formar a interface com o usuário.
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FIGURA 7. Configuração típica de sensores de ondas acústicas. O circuito de referência 
é montado em paralelo ao sensor de poluentes.

POLÍMEROS CONDUTORES
Polímeros condutores (Fig. 8) são uma classe de materiais orgânicos 

(polipirróis, politiofenóis e polianilinas) descoberta há cerca de quinze 
anos, cuja versatilidade permite seu emprego em uma variedade enorme 
de aplicações industriais (Kanatzidis, 1990). Esses materiais podem ser 
eletrodepositados em superfícies de eletrodos e sua utilização como com
ponentes de sensores está baseada no fato de a absorção de substâncias 
pelo polímero alterar as propriedades de condução de eletricidade 
(Gardner & Bartlett, 1995).

Os polipirróis são os polímeros condutores mais indicados para apli
cação em sensores, pois eles podem ser eletropolimerizados de soluções 
aquosas em pH neutro, o que facilita a incorporação de moléculas bio
lógicas sensoras (anticorpos, células ou enzimas) no polímero condutor 
(Adeloju & Wallace, 1996).

FIGURA 8. Estruturas dos três tipos de materiais comumente utilizados para a 
produção de polímeros condutores (a) por oxidação de monômeros (b).



MICROBIQLOGIA AMBIENTAL 54

NOVAS TECNOLOGIAS IMUNOLÓGICAS

As novas tecnologias imunológicas, que estão sendo introduzidas no 
mercado de equipamentos de laboratório e de análises clínicas, têm grande 
potencial na análise laboratorial de poluentes e poderão reduzir sensi
velmente seu custo. Esses equipamentos poderíam ser miniaturizados 
para produzir sensores portáteis. Na maioria dos casos trata-se de sensores 
ópticos intrínsecos, onde o sinal é produzido pela interferência da subs
tância com a onda evanescente do feixe de radiação eletromagnética in
jetado em um condutor óptico. As guias de onda são cristais planos, 
mais simples de produzir em massa com os altos padrões de qualidade 
essenciais para aplicações de química analítica do que fibras ópticas ci
líndricas (Robinson, 1995).

O sistema IAsys™ da Fisons, com espelhos ressonantes e o sistema 
BIAcore™, da Pharmacia Biosensor, que explora o efeito de ressonância 
de plasmon (SPR), estão baseados em princípios físicos similares. Plasmons 
são ondas de densidade de carga excitáveis por ondas eletromagnéticas, 
que se propagam em superfícies (Liedberg et al., 1983). Nesses sensores, 
um feixe de radiação eletromagnética polarizada é injetado num prisma 
coberto por uma fina camada de metal a um ângulo que causa sua refle
xão total (Fig. 9). A onda evanescente produzida no processo atravessa 
o metal e excita ondas de plasmon na sua superfície, do lado oposto ao 
prisma, o que causa a diminuição abrupta da intensidade do feixe de luz 
refletida. Esse processo só ocorre quando o ângulo de reflexão atingir 
um valor bem definido correspondente ao ângulo de ressonância, que 
varia segundo as propriedades da superfície propagadora das ondas de

ângulo de ressonância

FIGURA 9. Sensor BIACore™ da Pharmacia Biosensor. O detector mede o ângulo onde 
a intensiidade de radiação do feixe de luz refletido é mínima. A ligação de poluentes 
aos anticorpos imobilizados na superfície da camada de ouro onde se formam as 
ondas d<e plasmon altera o ângulo de ressonância (1 -> 2). I: intensidade da radiação 
eletromaignética do feixe refletido (figura baseada em prospecto da empresa). 
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plasmon. O equipamento, portanto, mede a alteração do ângulo de res
sonância causada pela adsorção de antígenos aos anticorpos imobiliza
dos na superfície do metal.

A construção de uma guia de onda de metal transparente (fosfato de 
índio, Fig. 10) na superfície de chapas de vidro planas permite realizar 
sensores de ondas evanescentes. A iluminação dessa guia com um feixe 
de radiação eletromagnética incidente no ângulo crítico causa o aco
plamento total do feixe para dentro da guia onde esse se propagará, 
produzindo uma onda evanescente utilizada para excitar a fluorescência 
de anticorpos imobilizados na superfície (Sloper et al., 1990).

O acoplamento entre a guia de onda e o feixe de radiação também 
pode ser obtido por meio de grating couplers. Essas guias ópticas co
mercializadas pela firma suíça ASI (Bios-I™) contêm uma mistura de SiO2 
e TiO2, cuja superfície gradeada é iluminada por um feixe de raio laser. 
A guia óptica é mantida em um movimento rotatório contínuo e sensores 
incorporados à guia de onda medem o ângulo no qual o feixe é inteira
mente acoplado para dentro da guia (Fig. 11). Esse ângulo varia, depen
dendo do tipo e da quantidade de material adsorvido na superfície (Nellen 
& Lukosz, 1990; Ramsden, 1992).

O fenômeno do acoplamento da onda evanescente com a guia de 
ondas é explorado de modo inverso no sistema FCFD (fluorescent ca- 
pillaryfill device) (Badley et al., 1987). Esse sensor consiste de duas pla
cas de guia de onda planas, separadas por um espaço capilar (Fig. 12). 
Anticorpos contra a substância a ser medida são imobilizados na superfície 
da placa sensora. A segunda placa é coberta com uma camada com antí- 
geno (que pode ser uma molécula de poluente) ligado a um cromóforo 
fluorescente, que se dissolve na amostra, quando esta é sugada para 
dentro do sensor por forças capilares. Esse antígeno compete com o 
antígeno contido na amostra pelos anticorpos imobilizados na placa sen
sora. A iluminação do aparelho com luz de comprimento de onda apro-

guia de onda
onda evanescente

substrato

FIGURA 10. Biosensor IASys™, da Fisons Biosensor. A onda evanescente produzida 
pelo acoplamento de um feixe de luz na guia de onda é utilizada para obter 
informação sobre a composição química das substâncias localizadas na superfície 
da guia (Sloper et al., 1990, modificado).
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FIGURA 11. Biosensor Bios-I™. O gradeamento da superfície da guia de onda causa 
o acoplamento total do feixe de luz incidente quando esse impinge em um ângulo 
crítico. Esse ângulo depende das propriedades do material adsorvido na superfície 
da grade. A placa sensora é montada numa plataforma oscilatória. Os sensores 
localizados na extremidade da guia de onda medem a intensidade do feixe acoplado 
e um dispositivo independente mede o ângulo de acoplamento, cuja variação 
é proporcional à quantidade de substância adsorvida na grade (Nellen & Lukosz, 
1990, modificado).

priado induz fluorescência no antígeno acoplado ao cromóforo. O ângulo 
de entrada da luz fluorescente na guia de onda depende da posição da 
molécula fluorescente em relação à superfície do sensor. O ângulo de

FIGURA 12. Sensor FCFD (Jluorescent capillary fill devicé). Anticorpos específicos para 
o poluente são imobilizados na superfície da guia de onda, enquanto um complexo 
solúvel no qual o poluente se liga a um cromóforo, é fixado na superfície oposta. 
O complexo se dissolve na amostra líquida, quando essa é sugada para dentro 
da câmara de análise por forças capilares. As moléculas da amostra competem 
com as ligadas ao cromóforo pelos sítios de ligação do anticorpo. Quando a reação 
está completa, o sensor é iluminado com um feixe de laser para ativar os grupos 
fluorescentes dos cromóforos. A fluorescência emitida pelos cromóforos em solução 
penetra na guia de onda em um ângulo diferente da fluorescência produzida pelo 
material ligado aos anticorpos localizados na superfície da guia. Os feixes desses 
dois tipos de sinais se propagam por rotas diferentes dentro da guia e podem ser 
discriminados pela diferença do ângulo de saída (Badley et al., 1987, modificado). 
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propagação do sinal emitido por substâncias ligadas aos anticorpos 
imobilizados será diferente daquele oriundo de moléculas em solução. 
Esses dois feixes de luz deixarão a guia em ângulos diferentes, o que 
permite sua discriminação e quantificação em separado, utilizando-se o 
sinal oriundo do líquido como referência interna.

Princípio diferente é utilizado pela empresa BioStar para detectar mi
crorganismos patogênicos (Harbeck et al., 1993). Anticorpos contra o mi- 
crorganismo-alvo são acoplados à superfície de uma camada de material 
óptico depositado na superfície de um espelho de silício (Fig. 13). A cor 
da luz refletida pelo espelho muda de ouro para púrpura, quando a espes
sura do material depositado aumenta devido à adsorção específica dos 
microrganismos-alvo aos anticorpos. Essa tecnologia provavelmente não 
poderá produzir a sensibilidade necessária para detectar poluentes, mas 
poderá, por certo, ser empregada para análise rápida dos microrganismos 
de uma área contaminada. O método é essencialmente qualitativo.

FIGURA 13. Sensor BioStar. A ligação específica do organismo-alvo aos anticorpos 
localizados na superfície da camada óptica muda a cor do feixe de luz refletido 
de ouro para púrpura.

SENSORES BASEADOS EM REPÓRTER GENE TECHNOLOGY

Biossensores baseados na quantificação da reação genética de mi
crorganismos à mudança das condições do meio ambiente representam 
uma tecnologia alternativa de baixo custo para análise química (Fig. 14). 
Potencialmente, qualquer substância ou condição ambiental que produ
za uma resposta genética em um organismo (procarioto ou eucarioto) 
pode ser medida com esse sensor, onde repórter genes são acoplados a 
promotores ativados pelo poluente ou pelo sinal de interesse. O repórter 
gene codifica a informação genética de uma enzima indicadora, cuja 
atividade pode ser analisada com alta sensibilidade. O sinal medido é
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FIGURA 14. Esquema de funcionamento de um sensor de repórter gene com 
luciferase. A DNA que codifica todos os componentes da luciferase á acoplada a um 
elemento de DNA que funciona como sensor (o promotor). Esse promotor pode ser 
ativado pela substância-alvo se essa interagir diretamente com a DNA do promotor 
(via direta) ou por intermédio de uma proteína reguladora (via indireta). Quando 
ativado o promotor, a informação contida no repórter gene é transcrita, produzindo o 
m-RNA que é acoplado a um ribosomo onde é produzida a proteína codificada pelo 
repórter gene, que é a luciferase. Essa enzima transfere elétrons na forma de FMNH, 
para aldeídos, produzindo ácidos graxos e luz. A quantidade de luz medida com um 
luminômetro é proporcional ao conteúdo de poluente na amostra.

proporcional à concentração do poluente ou à intensidade do sinal que 
induz o promotor. A utilização de um mesmo repórter gene em todos os 
sensores construídos por esse procedimento permite medir uma infini
dade de parâmetros com o mesmo detector. Vários repórter genes foram 
descritos na literatura científica, mas o sistema mais indicado para apli
cações ambientais é a luciferase bacteriana, que emite luz durante a trans
formação de aldeídos em ácidos graxos (Meighen, 1994). O sistema ge
nético que codifica essa enzima contém a informação para a síntese de 
uma segunda enzima, a redutase de ácidos graxos, cuja presença permi
te fechar o ciclo reativo do sistema (Meighen, 1994). Um sensor com os 
genes de luciferase, por exemplo, somente necessitaria da adição de 
nutrientes para sua ativação, que podem ser fornecidos como compo
nentes da solução-tampão. Esses sistemas, que funcionam em soluções 
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aquosas, podem ser utilizados para medir a quantidade de poluentes nas 
fases líquida, sólida e gasosa (Heitzer et al., 1994).

FEIXES DE SENSORES

Apesar do considerável avanço no entendimento dos fatores respon
sáveis pela seletividade das camadas de polímeros utilizadas em sensores 
não-biológicos (Grate & Abraham, 1991), a maioria dos sensores físico- 
químicos apresentados nos parágrafos anteriores não permite discrimi
nar os compostos individuais em misturas que contenham substâncias 
semelhantes. A seletividade desses sistemas pode ser melhorada com o 
emprego de feixes de sensores, onde cada elemento tem uma caracterís
tica de resposta distinta. A análise simultânea da amostra com um feixe 
de sensores e o processamento combinatório dos sinais dos elementos 
individuais por métodos de inteligência artificial permitem a identifica
ção dos componentes individuais das amostras (Fig. 15). Esses sistemas 
são comumente denominados de “nariz eletrônico” (White et al., 1996).

FIGURA 15. Esquema de análise de amostras com feixe de 9 sensores. Cada um desses 
elementos produz reação distinta à amostra (a). O processamento do conjunto de 
sinais produzidos pelo feixe por métodos de inteligência artificial permite identificar 
os componentes individuais da amostra (b).

Nos EUA, uma pesquisa recente conduzida entre profissionais do setor 
de remediação (Anon, 1996) indicou uma demanda maior de novos 
sensores para poluentes orgânicos (55%), seguidos de metais (30%), 
poluentes inorgânicos (10%) e materiais radioativos (5%) nos meios solo 
(39%), água (29%), ar (23%) e para outras aplicações (9%, principalmen
te análise de águas residuárias). Uma análise comparativa (Tabela 3) 
indica que a maioria das tecnologias emergentes é aplicável primaria
mente à análise de poluentes na fase gasosa, com exceção dos sensores 
biológicos, que só funcionam em ambientes aquáticos.
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‘n: não aplicável diretamente, screening: baixo custo/análise

TABELA 3. Análise comparativa das várias tecnologias emergentes.

TECNOLOGIA APLICABILIDADE*

solo screeningar água

Fibras ópticas a a n a

Ondas acústicas a n n n

Polímeros condutores a a n a

Kits imunológicos n a n a

Biossensores imunológicos n a n a

Repórter genes n a a a

MONITORAMENTO BIOLÓGICO

O monitoramento microbiológico de áreas contaminadas objetiva 
avaliar a capacidade de biodegradação da microbiota natural (Heitzer & 
Sayler, 1993). Esses dados são obtidos tradicionalmente com técnicas 
que incluem o enriquecimento de culturas de biodegradadores, sua con
tagem por plaqueamento em meios seletivos ou por determinação do 
número mais provável (MPN). As análises são demoradas e requerem 
mão-de-obra especializada. Um monitoramento microbiológico comple
to deveria fornecer informação sobre os seguintes parâmetros:

Potencial de Biodegradação na Área Contaminada

Esse potencial é definido pela presença de genes que codificam 
enzimas capazes de tornar os poluentes menos tóxicos. A informação 
pode ser obtida diretamente, utilizando-se técnicas de PCR (reação em 
cadeia de polimerase) ou, em menor grau, indiretamente por metodologias 
de hibridização in situ. com sondas genéticas fluorescentes específicas 
para bactérias portadoras desses genes (FISH, Sayler et al., 1995).

Potencial Biocatalítico da Área

Esse parâmetro é determinado pela quantidade de enzimas capazes de 
reagir com o poluente. Maneira indireta de avaliá-lo consiste em conduzir 
ensaios de biodegradação, usando microcosmos com material obtido do 
sítio contaminado. Alternativamente, as enzimas poderíam ser extraídas 
do solo e sua quantidade analisada por ensaios enzimáticos ou por testes 
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imunológicos específicos. Uma maneira de verificar se uma enzima está 
sendo produzida no solo pelos microrganismos consiste na extração e 
análise do mRNA correspondente a essa proteína (Sayler et al., 1995).

Taxa de Biodegradação de Poluentes pela Microbiota in situ

A opção mais barata de remediação é a detoxificação de uma área 
contaminada por processos de auto-remediação, o que depende do co
nhecimento da taxa natural de biodegradação de poluentes e da identi
ficação dos metabólitos produzidos para evitar que um tipo de compos
to tóxico seja substituído por outro pior. O meio mais simples e mais 
barato de medir a taxa de degradação natural é a instalação de poços de 
monitoramento contínuo em pontos críticos da área contaminada. A al
ternativa de obter os mesmos dados de microcosmos especiais instala
dos in situ é viável para fins de pesquisa (Acton & Barker, 1992), mas 
não em escala comercial. Nenhuma das tecnologias emergentes de 
monitoramento químico foi desenvolvida especificamente para detectar 
metabólitos. Na maior parte dos casos essas susbstâncias estarão presen
tes em quantidades muito pequenas e serão mais solúveis do que o 
material original devido ao seu maior grau de oxidação. Variantes de 
biossensores de luciferase ou testes imunológicos são as tecnologias de 
maior potencial para detecção de metabólitos no campo a custos com
patíveis com as necessidades do mercado.

Apesar do rápido desenvolvimento de técnicas de biologia molecular 
e de imunologia na última década, a análise microbiológica ainda está 
distante de se tornar um componente essencial de estudos comerciais de 
áreas contaminadas. Os fatores que limitam a maior difusão de estudos 
microbiológicos são o seu alto custo unitário (entre US$ 100 e US$ 500 
por amostra) e o fato de a informação crítica para julgar a qualidade de 
um sítio contaminado ser a quantidade de produtos químicos tóxicos. 
Análises microbiológicas são mais comuns quando há necessidade de se 
averiguar a possibilidade de biorremediação de uma área, sendo que 
nesses casos métodos tradicionais de análise ainda predominam larga
mente sobre tecnologias emergentes.

BARREIRAS PARA A INTRODUÇÃO DE TECNOLOGIAS 
EMERGENTES NO MERCADO

A introdução de uma tecnologia emergente no mercado é processo 
complexo, demorado e de alto risco. No contexto do monitoramento de 
áreas contaminadas devem-se considerar duas questões importantes:
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a) quais são as barreiras enfrentadas pelas novas tecnologias?
b) como essas novas tecnologias contribuirão para reduzir os custos de 
monitoramento?

Considerações econômicas à parte, um fator de importância funda
mental que dificulta a disseminação de novas tecnologias para o 
monitoramento de áreas contaminadas é sua aceitação pelos profissionais 
da área, habituados a lidar com técnicas tradicionais de análise laboratorial, 
como cromatografia gasosa ou HPLC. Não é fácil convencê-los de que as 
novas tecnologias são equivalentes às tecnologias tradicionais. São neces
sários estudos comparativos de alto nível conduzidos em laboratórios dis
tintos com amostras representativas dos diversos tipos de matrizes a serem 
analisadas. São estudos caros e, muitas vezes, as companhias que fabri
cam e comercializam os sensores não têm a capacidade financeira de bancá- 
los. O financiamento governamental poderia viabilizar esses estudos em 
universidades ou outras instituições de pesquisa independentes. Repre
sentantes de autoridades ambientais e da indústria deveríam ser incluídos 
nos comitês assessores. Esses assegurariam que a maior variedade possí
vel de situações relevantes para a prática fosse testada. Seria também reco
mendável publicar os dados em revistas especializadas, nas quais os arti
gos são sujeitos à revisão crítica por especialistas.

As regulamentações dos órgãos de controle ambiental que prescre
vem determinadas metodologias e a falta de endosso por parte das au
toridades representam uma barreira adicional considerável à dissemina
ção de tecnologias alternativas. A atitude conservadora é necessária para 
viabilizar a implementação de normas, mas pode também dificultar sua 
adoção pela sociedade, se não permitir, por exemplo, uma redução dos 
custos de compliance pela substituição de uma metodologia tradicional 
cara por um procedimento novo, mais barato. A substituição somente 
será viável se o método novo produzir resultados equivalentes ou me
lhores do que o tradicional com o mesmo grau de confiabilidade. Uma 
maneira de facilitar a adoção de novas tecnologias pelas autoridades 
ambientais sem prejudicar sua capacidade de impor e controlar a aplica
ção de normas seria a homologação das novas tecnologias por etapas. O 
processo se iniciaria com a regulamentação de seu uso para screening 
seguido da aplicação para monitoramento contínuo. A homologação como 
método-padrào de análise dependería da avaliação crítica dos resultados 
obtidos durante vários anos de uso por muitos operadores diferentes. O 
procedimento permitiría testar a confiabilidade da nova tecnologia sem 
comprometer as normas, pois os métodos tradicionais continuariam a 
ser utilizados paralelamente à metodologia inovadora.

É díficil estimar o impacto das tecnologias emergentes aqui descritas, 
no custo de monitoramento químico de áreas contaminadas. O lança
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mento no mercado de um novo sistema de detecção de poluentes que 
esteja em competição direta com tecnologias estabelecidas só é viável se 
permitir uma considerável redução do custo de análise (60% no míni
mo). A alternativa é de direcionar a aplicação da nova tecnologia para 
um nicho que ainda não é servido por outras técnicas, como por exem
plo o monitoramento in situ de poluentes. Nesse caso, o preço unitário 
poderá ser maior. O mercado de análise química para caracterização e 
monitoramento de áreas contaminadas, porém, apresenta várias caracte
rísticas que dificultam atingir as economias de escala necessárias para 
reduzir significativamente o custo de sensores.

• A variedade de substâncias a ser analisada é muito grande. É prati
camente impossível desenvolver um sensor que possa medir todos os 
compostos com um mesmo princípio de detecção, com exceção, talvez, 
de testes imunológicos ou de biossensores baseados em repórter genes.

• O mercado é muito fragmentado no que se refere às matrizes de 
poluentes. A maioria das tecnologias emergentes está sendo direcionada 
para a análise de poluentes na fase gasosa, mas o que interessa mesmo é 
a concentração da substância na água ou no solo. Um sensor que tenha 
bom desempenho em meio gasoso, como por exemplo os sistemas de 
ondas acústicas de superfície, talvez não funcione em meio líquido.

• O setor é dominado por pequenos e médios fabricantes sem a capa
cidade financeira para atender o mercado em escala mundial e assim 
obter as economias de escala necessárias para reduzir o custo unitário 
do produto (Middelhoek, 1994). Grande parte das tecnologias emergen
tes foi desenvolvida em laboratórios de universidades ou em centros de 
pesquisa governamentais, onde iniciativas de projetos são norteadas mais 
pelo anseio de produzir inovação tecnológica (tecnology push~) do que 
de satisfazer uma necessidade de mercado (jnarket pull, Collins, 1992).

O impacto das tecnologias emergentes nos custos de monitoramento 
pode ser estimado para os diferentes setores de aplicação da seguinte 
maneira:

Screening
As tecnologias que provavelmente terão impacto significativo nessa 
área são os testes imunológicos, biossensores baseados em repórter 
gene technology e sensores de polímeros condutores. O mercado de 
testes imunológicos está se expandindo rapidamente. A concorrência 
entre os fabricantes, economias de escala e novas tecnologias de pro
dução de anticorpos poderão reduzir os custos significativamente no 
futuro. Biossensores bacterianos ou sensores de polímeros condutores 
poderíam competir economicamente com esses sistemas.
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Determinação de poluentes in situ
As tecnologias mais indicadas para essa aplicação são sensores de 
fibras ópticas, sistemas miniaturizados de cromatografia gasosa ou 
feixes de sensores. A maior parte desses sistemas terá um componen
te externo com os sistemas eletrônicos para medir e interpretar o si
nal do sensor acoplado a uma ou várias sondas, que são introduzidas 
em poços de observação. Uma unidade que controle várias sondas 
simultaneamente custará por volta de US$ 5,000, enquanto o preço 
das sondas individuais ficará entre US$ 500 e US$ 2,000.

Análise de poluentes em laboratórios
Os testes imunológicos mais aprimorados permitem detectar poluentes 
com especificidade absoluta diretamente em amostras aquosas e com 
sensibilidade melhor do que a dos sensores comumente utilizados em 
cromatografia gasosa. Sistemas emergentes baseados em tecnologias 
ópticas, discutidos na seção “Novas tecnologias imunológicas”, estão 
sendo introduzidos paulatinamente no mercado de análises clínicas. A 
adaptação desses sistemas para análise de poluentes poderia simplifi
car muito a detecção e quantificação das substâncias em laboratórios, 
o que poderia contribuir para uma redução significativa do custo de 
análise laboratorial.

CONCLUSÃO

Novas tecnologias para medir a concentração de poluentes in situ e/ou 
efetuar screening de amostras no campo a custo relativamente baixo estão 
sendo introduzidas no mercado. A capacidade desses sistemas de acom
panhar a redução da concentração de poluentes e o consumo de insumos 
em processos de remediação praticamente em tempo real viabiliza a 
implementação de estratégias de controle de processo adaptadas às con
dições específicas de cada local contaminado. Isso poderá reduzir signifi
cativamente o custo de recuperação de áreas contaminadas.
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I. INTRODUÇÃO

Muitas vezes, há um conflito entre a necessidade de manter um nível 
de atividade de um xenobiótico no ambiente e o desejo de degradar 
esse composto químico para moléculas menos tóxicas e menos prejudi
ciais ao ambiente. Quando os pesticidas são aplicados diretamente no 
solo ou na água, pode ser importante uma maior persistência para que 
haja maior benefício agrícola e econômico. Porém, quando a atividade 
requerida para o pesticida está expressa às folhagens, não há necessida
de de uma grande persistência e o ideal é que o excesso de pesticida 
que chegasse ao solo ou à água fosse rapidamente degradado.

A maioria dos pesticidas para proteção de culturas, desenvolvidos no 
início deste século, eram inorgânicos e muito estáveis no ambiente. Na 
década de 1940, com o advento e substituição dos pesticidas inorgânicos 
pelos orgânicos, acreditou-se que o problema da persistência estava re
solvido, uma vez que os agentes degradativos biológicos e não biológi
cos, junto com a volatilização, eliminariam rapidamente os novos produ
tos. Observou-se, então, uma melhora no nível de controle de pragas e 
na quantidade de aplicações. Com a descoberta de que alguns pesticidas, 
principalmente os hidrocarbonetos clorados, não estavam sendo degra
dados, mas acumulados no ambiente, veio o descrédito desses conceitos 
e os estudos sobre persistência tornaram-se rotineiros (Alexander, 1973; 
Edwards, 1973).
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Os xenobióticos são químicos poluentes da biosfera, embora nem 
todos os poluentes sejam compostos químicos xenobióticos. Esses com
postos têm estruturas moleculares e seqüências de ligações químicas 
que não são reconhecidas pelas enzimas degradativas existentes e, por
tanto, resistem à biodegradação ou não são completamente metabolizados, 
resultando num acúmulo de alguns xenobióticos no ambiente. Entre eles 
estão incluídos hidrocarbonetos poliaromáticos (PAH), que são deriva
dos de petróleo, as bifenilas policloradas (PCB), usadas em transforma
dores e capacitores, os plásticos de todos os tipos etc. Se esses produtos 
trazem um benefício evidente, causam em contrapartida problemas por 
sua grande persistência no ambiente, a qual pode chegar a anos de du
ração, afetando a fauna, a flora e os microrganismos (Langenbach, 1995). 
As PCBs são altamente cloradas e bastante persistentes e os sedimentos, 
contaminados com esses produtos há mais de vinte anos, ainda apresen
tam altos níveis de contaminação (Atlas, 1990).

Pode-se imaginar muitas razões para que um composto orgânico 
xenobiótico seja recalcitrante à biodegradação: substituições incomuns 
com cloro ou outro halogênio, ligações incomuns ou seqüências de liga
ções, como em átomos de carbono terciários e quaternários, anéis aro
máticos altamente condensados e moléculas de altíssimo peso molecular, 
como polietileno e outros plásticos. Outra razão mais sutil pode ser a 
falha do composto em induzir a síntese de enzimas degradadoras. A 
impossibilidade do composto penetrar nas células microbianas por falta 
de permeases adequadas, indisponibilidade do composto, devido à 
insolubilidade ou fenômeno de adsorção, e a toxidade excessiva do com
posto parental ou de seus produtos metabólicos podem contribuir para 
a dificuldade de degradação.

Com freqüência uma simples troca nos substituintes de um pesticida 
pode fazer a diferença entre a recalcitrância e a degradação, pois as 
alterações modificam as propriedades das moléculas como substrato para 
o crescimento e metabolismo da microbiota do solo ou água, tornando- 
as mais ou menos persistentes nesses ambientes. A substituição de um 
átomo ou grupo substituinte por outro torna a molécula mais ou menos 
suscetível ao metabolismo microbiano (Atlas, 1990). Na Fig. 1 compa- 
ram-se as estruturas químicas de alguns pesticidas biodegradáveis e re
calcitrantes. O herbicida 2,4-D é degradado em questão de dias, porém 
o 2,4,5-T, que difere só pela substituição de um cloro adicional na posi
ção meta, persiste durante muitos meses. A substituição adicional inter
fere na hidroxilação e fragmentação dos anéis aromáticos. O profan é 
cindido rapidamente por amidasas microbianas e em algumas aplica
ções é necessária a adição de inibidores de amidasas. Para o propacloro, 
que tem um grupo amino terciário e não está sujeito ao ataque dessas
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amidasas, a persistência ocorre por tempo consideravelmente mais lon
go. O metoxicloro é menos persistente que o DDT porque os grupos p- 
metoxilas estão sujeitos a dealquilação, enquanto a substituição p-cloro 
confere ao DDT grande estabilidade biológica e química.

(CH3)2-H-C-N-C-CH2CIH-N-C-O-CH-(CH3)2

Profan Propacloro

INSETICIDAS

Carbaril

Metoxicloro

FIGURA 1. Estruturas químicas de alguns pesticidas biodegradáveis e recalcitrantes. 
(Atlas, 1990).
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Os xenobióticos podem estar presentes de formas distintas nos solos, 
dissolvidos na água do solo, vaporizados no ar do solo, adsorvidos nas 
partículas minerais e orgânicas e oclusos nas partículas minerais e orgâ
nicas. Cada um tem comportamento específico sob as várias condições 
ambientais e está sujeito às diferentes variações físico-químicas. Os xeno
bióticos aderidos às partículas minerais estão mais sujeitos às modifica
ções de pH e potencial redox do que se fossem adsorvidos ao material 
orgânico. Os xenobióticos adsorvidos superficialmente podem chegar 
mais facilmente aos microrganismos — e conseqüentemente ser degra
dados — do que aqueles que estão oclusos dentro das partículas do 
solo.

Bioacumulação e bioconcentração são termos que descrevem a trans
ferência de xenobióticos do ambiente externo para um organismo. Nos 
organismos aquáticos, a bioacumulação pode ocorrer pela exposição ao 
sedimento ou por via da cadeia alimentar (transferência trófica). A bio
concentração é o acúmulo, pelos animais aquáticos, do xenobiótico pre
sente na água, através de exposição a rotas não alimentares. A biomag
nificação é definida como a transferência do xenobiótico do alimento 
para um organismo. Nos ecossistemas aquáticos ainda existem contro
vérsias sobre os papéis relativos da bioconcentração e bioacumulação 
de xenobióticos na transferência trófica.

O presente capítulo é uma revisão dos princípios que determinam a 
degradação, persistência, bioacumulação e biomagnificação de molécu
las xenobióticas. O objetivo do capítulo é auxiliar no entendimento dos 
conceitos relativos a esses parâmetros, através de uma ampla revisão de 
literatura.

II. PERSISTÊNCIA

Os termos comportamentais persistência e persistente definidos 
por Frehse (1976) conceituam o período no qual um pesticida permane
ce inalterado, isto é, descreve a longevidade de um pesticida quando 
depositado em uma superfície. Recalcitrante é o termo usado por al
guns autores para indicar substâncias que podem persistir no ambiente 
por muitos anos sem modificações. Todos os pesticidas tendem a desa
parecer, mas em velocidades diferentes e isso é importante para que eles 
possam atingir o limite de tolerância dos resíduos.

O termo persistência é um termo relativo e, segundo o IBAMA (1990), 
a classificação dos compostos químicos, quanto à sua persistência, é da
da pela porcentagem de desprendimento de 14CO2 em 28 dias:
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0 a 1% = Persistência alta (meia-vida acima de 180 dias)
1 a 10% = Persistência média (meia-vida entre 90 e 180 dias)
10 a 25% = Persistência reduzida (meia-vida entre 30 e 90 dias) 
Acima de 25% = Não persistente (meia-vida abaixo de 30 dias)

Somente uma pequena proporção de pesticidas teve seus resíduos 
detectáveis vários anos após a sua aplicação e, portanto, estes são extre
mamente persistentes no ambiente. Muitos desses pesticidas ainda são 
importantes na proteção de culturas e também do ponto de vista econô
mico, o que faz com que sejam extensivamente usados no mundo todo. 
Alexander (1966) propôs algumas explicações possíveis para sua pro
longada persistência no ambiente:
a) os organismos presentes podem apresentar perda do potencial 
enzimático ou biológico para degradar determinado produto;
b) o pesticida pode ser incapaz de penetrar na célula;
c) a concentração ou a natureza física do pesticida no ambiente podem 
inibir os organismos e suas enzimas;
d) a molécula do pesticida pode estar inacessível, devido à adsorção, ou 
pode estar recoberta por compostos relativamente impenetráveis;
e) a configuração estérica do pesticida previne ou impede o ataque enzi
mático;
f) o ambiente é tóxico ou deficiente em algum fator essencial para o 
crescimento dos microrganismos capazes de degradar o pesticida;
g) insolubilidade do composto e, portanto, indisponibilidade ao ataque 
microbiano.

Muitos microrganismos não podem utilizar o pesticida como fonte de 
carbono ou energia, mas poderão metabolizá-lo na presença de substratos 
alternativos. Esse fenômeno denominado de cometabolismo foi obser
vado por Raymond et al. (1971) e Horvath (1972) em ambiente natural. 
É possível, assim, que a estabilidade de alguns pesticidas no ambiente 
seja em parte devido à perda de fontes cometabólicas alternativas de 
carbono ou energia.

Além disso, alguns pesticidas que são degradados in vitro podem 
persistir no ambiente porque os organismos responsáveis pela sua de
gradação perderam a capacidade competitiva e tornaram-se raros nesse 
ambiente.

Como visto, a persistência ambiental de um químico no solo está re
lacionada às suas propriedades. Um composto é persistente quando não 
hidrolisa ou biodegrada rapidamente (a taxa constante de transformação 
de primeira ordem é de <0,02 d'1), tem baixa volatilização ou baixa cons
tante da lei de Henry, alto coeficiente de partição e baixo potencial para 
mover-se e contaminar a água subterrânea. Um pesticida não persistente 
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é aquele que hidrolisa ou biodegrada rapidamente (a taxa de degrada
ção de primeira ordem em solos é no máximo de 0,02 d1), alta constante 
da lei de Henry, altamente solúvel em água (coeficiente de partição kd 
< 1), alto potencial para movimentar-se na água e tem apreciável valor 
de fitotoxidade (Himel et al., 1990).

A vantagem de um pesticida persistente é a não aplicação frequente e 
isso é um fator importante no controle de pragas em áreas de difícil aces
so. Porém, a persistência pode trazer uma série de desvantagens, se o 
pesticida causar efeitos nocivos, quando sob longo tempo de exposição. 
Os pesticidas mais persistentes tendem a acumular-se no ambiente e even
tualmente podem ser consumidos através dos alimentos e/ou da água.

As principais desvantagens dos pesticidas não persistentes são as se
guintes:
a) se os pesticidas têm amplo espectro (por exemplo, tóxico para gran
de número de insetos), poderão matar as pragas e os predadores, degra
dando em seguida. Em conseqüência, há reinfestação por pragas vindas 
de áreas adjacentes, livres de seus inimigos naturais;
b) os pesticidas não persistentes mais efetivos são muitas vezes mais 
prejudiciais quando manuseados pelo homem e muitos usuários em 
áreas rurais não entendem ou não se preocupam com as advertências 
escritas, em linguagem técnica, no rótulo da embalagem.

FIGURA 2. Persistência de pesticidas no solo (Kearney et al., 1969).
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II. 1. Ordem de Persistência entre Classes de Pesticidas

Um conciso ponto de vista sobre a persistência de pesticidas no solo 
foi apresentado por Kearney et al. (1969), o qual está apresentado nas 
Figs. 2 e 3- Os valores de persistência representam o tempo necessário

FIGURA 3. Comparação da persistência entre classes de herbicidas e inseticidas. 
(Kearney et al., 1969.).
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para a bioatividade alcançar um nível de 75 a 100% do controle. Os va
lores são resultantes de condições agrícolas e quantidades normalmente 
aplicadas.

A comparação da persistência das maiores classes de herbicidas e inse
ticidas no solo é mostrada na Fig. 2, onde cada barra representa a persis
tência de uma ou mais classes de pesticidas. Os dados demonstram que os 
pesticidas mais persistentes são os inseticidas hidrocarbonetos clorados. 
Os herbicidas apresentam amplo espectro de persistência, variando de 
poucas semanas para os carbamatos e ácidos alifáticos a um ano, um ano 
e meio para certas s-triazinas. Os inseticidas organofosforados são de vida 
curta nos solos e são dissipados em poucas semanas. Na Fig. 3 tem-se um 
exame mais detalhado de cada pesticida individualmente. O tempo em 
ambos os gráficos está apresentado em semanas, meses ou anos, para 
ilustrar a diversidade na persistência.

Em geral, o grupo dos inseticidas organoclorados inclui quase todos 
os exemplos comuns de pesticidas persistentes em águas fluviais: 
hexaclorobenzeno (BHC), epóxido de heptacloro, dieldrin, DDE, DDT, 
DDD e endrin entre outros. A maioria dos organofosforados e carbamatos 
degrada completamente em oito semanas em águas fluviais, porém o 
paration pode persistir por dois anos em água e cinco anos em solos 
(Holum, 1977).

II. 2. Dependência do Tempo na Perda do Pesticida

Enquanto podem ser precisamente conhecidas a data e a quantidade 
do xenobiótico aplicado, seu destino no solo pode ser obscurecido por 
interações no solo, clima, práticas culturais e tempo. Além disso, o desa
parecimento de um xenobiótico no solo pode não somente refletir sua 
degradabilidade, mas também demonstrar a incapacidade de se detectar 
seus resíduos pelos métodos analíticos atualmente disponíveis.

II. 2.1. Perda independente do tempo
As aplicações únicas e as repetidas dão origem a uma concentração no 

solo, no modelo passo a passo, de acordo com o tempo. O arsênico e o 
mercúrio são dois bons exemplos desse fato, levando a extremos de per
sistência, quando comparados a outros pesticidas orgânicos sintéticos.

II. 2.2. Perda dependente do tempo

A. Resposta microbiológica
Os microrganismos do solo estão geralmente envolvidos nas alterações 
iniciais dos pesticidas orgânicos sintéticos, inativando-os, e provável



PERSISTÊNCIA E BIOMAGNIFICAÇÃO DE MOLÉCULAS XENOBIÓTICAS_____________________________ 75

mente estão também envolvidos na degradação de seus resíduos. As 
bactérias quimiorganotróficas, fungos e actinomicetos, que utilizam 
compostos carbonados naturais para energia e síntese celular, são os 
microrganismos que predominam ativamente na biodegradação (Hilt- 
bold,1974). A resposta deles à adição de halogênios e xenobióticos 
está na dependência de suas capacidades enzimáticas para reagir com 
a molécula do pesticida. A degradação microbiológica dos pesticidas 
foi definida por Audus (1960) como um processo pelo qual os micror
ganismos adaptam-se ao pesticida e produzem enzimas capazes de 
degradá-lo durante a “fase lag”, seguida por um período de enriqueci
mento, quando os microrganismos adaptados multiplicam-se utilizan
do o substrato como fonte de carbono, conforme ilustrado na Fig. 4a. 
Quando o pesticida é aplicado no solo pela primeira vez, observa-se 
um período de adaptação antes que a degradação ocorra a uma taxa

FIGURA 4. Perda de pesticidas no solo após uma aplicação (a, c) ou aplicações 
periódicas (b, d) (Kearney et al., 1969).
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significativa. Nas aplicações subseqüentes do mesmo produto, resulta 
uma degradação rápida e imediata com pequena ou nenhuma “fase 
lag”. As aplicações periódicas de pesticidas degradáveis produziríam 
então tipos de curva, como é mostrado na Fig. 4b, sendo que os níveis 
residuais do pesticida permaneceríam próximos a zero. A taxa de biode
gradação em solos enriquecidos está relacionada à concentração do 
pesticida e à expansão do conjunto enzimático associado ao cresci
mento microbiano.
As aplicações repetidas de um mesmo pesticida podem também ace
lerar a degradação dos produtos formados. Por exemplo, o 2-amino- 
benzimidazol é rapidamente dissipado em solos que já foram expos
tos a seu parental, o carbendazim, com somente 6% de resíduo rema
nescente, após quatro dias da aplicação (Aharonson et al., 1990). Nesses 
solos, a degradação de 2-amino-benzimidazol foi mais rápida do que 
a de seu parental.

B. Resposta não microbiológica
Muitos xenobióticos não conseguem induzir as modificações enzimáticas 
necessárias para que os microrganismos possam efetivamente utilizar o 
carbono do pesticida para o próprio crescimento. Sem essa resposta, a 
degradação que ocorre está na dependência da intensidade da ativida
de bioquímica da população existente e sob a dependência da concen
tração do pesticida (Hiltbold, 1974). Nessa situação a ação microbiológica 
sobre o pesticida pode ser considerada como fator passivo. A atividade 
enzimática da população microbiana é determinada pelas condições 
químicas e físicas do ambiente solo, sem grande influência do trata
mento com o xenobiótico. Mecanismos de perda, como a adsorção nas 
argilas ou superfícies orgânicas, volatilização, fotodecomposição e 
lixiviação, funcionam simultaneamente à degradação microbiológica 
para reduzir a concentração do pesticida após a aplicação (Fig. 4c). 
Uma vez determinada a taxa constante de perda do pesticida, os níveis 
residuais máximo e mínimo, após aplicações periódicas, poderão ser 
calculados. As aplicações periódicas de pesticidas degradáveis produ
ziríam curvas do tipo apresentado na Fig. 4d. Os níveis residuais máxi
mo e mínimo permaneceríam paralelos à linha de base ou não exibi
ríam nenhuma acumulação progressiva sob condições de campo, quan
do o número de unidades de pesticida perdido em dado tempo for 
igual ao número de unidades aplicadas.
Observações sobre o efeito das aplicações repetidas de alguns her
bicidas em campo, apresentadas por Fryer & Kirkland (1970), mostra
ram um enriquecimento quando aplicado MCPA ao solo, porém não 
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houve evidência de que a aplicação repetida de simazina no solo 
causasse enriquecimento e, dessa forma, tivesse influenciado na sua 
taxa de degradação. Com linuron foram observados resultados simi
lares e a metade da dose aplicada, de 0,6 a 1,1 kg/ha-1, desapareceu 
do solo dentro de oito semanas. No entanto, em aplicações repetidas 
não houve estímulo para uma condição de enriquecimento. A taxa 
constante de persistência em aplicações repetidas é uma boa evidên
cia da perda de enriquecimento microbiano.
Para a interpretação da perda de pesticida no campo foi também utili
zada a cinética da reação. As curvas de desaparecimento sugerem que 
a perda da maioria dos pesticidas normalmente segue a reação de pri
meira ordem. As equações são ferramentas úteis para descrever a taxa 
de degradação de um xenobiótico e conseqüentemente sua persistên
cia. As equações de primeira ordem são as mais comumente utilizadas 
pela simplicidade de uso. Elas possibilitam estimar a meia-vida, que é 
o tempo necessário para que haja dissipação de 50% do composto 
químico, independentemente de sua concentração inicial no solo. 
Hiltbold (1974) determinou a perda de monuron em solos argilosos, 
durante 10 semanas após uma aplicação pesada. Seus dados indicaram 
taxa de perda proporcional à concentração do monuron no solo, como 
seria o caso de uma reação de primeira ordem. Neste caso a meia-vida 
para o monuron foi de 4 semanas. Também foi observada uma função 
de perda de primeira ordem para simazina (Roadhouse & Birk, 1961). 
O estudo de simazina em campo, com seis concentrações diferentes, 
durante dois anos, apresentou um nível percentual de resíduos muito 
semelhante para todas as concentrações, indicando boa concordância 
com a cinética de primeira ordem.
A persistência dos inseticidas hidrocarbonetos clorados também per
mite a aplicação desses modelos de reações na interpretação dos re
sultados de experimentos de campo. Lichtenstein & Schulz (1965) 
compararam a persistência de aldrin e heptacloro aplicados em uma 
única dose (28 kg ha-1), com outros experimentos que receberam 
cinco doses anuais (5,6 kg ha-1 para cada dose). Após a dose única, 
as concentrações de aldrin e heptacloro no solo decresceram, segun
do uma reação de primeira ordem. Foi calculada a meia-vida de 7 me
ses para aldrin e um ano para heptacloro. A conversão de aldrin para 
dieldrin e de heptacloro para epóxido de heptacloro ocorreu com a 
perda inicial do composto parental. Uma vez que esses produtos da 
conversão são mais resistentes à degradação do que os compostos 
parentais, a persistência foi maior do que seria predita somente para 
a perda de aldrin e heptacloro. No final de cinco anos todo o resíduo 
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de aldrin estava na forma de dieldrin e 62% do resíduo de heptacloro 
estava na forma de epóxido de heptacloro. A aplicação total das cin
co doses, quando comparada à dose única, resultou em mais resí
duos no final de cinco anos. Enquanto somente 11 e 9% das doses 
únicas de aldrin e heptacloro persistiram por cinco anos, 19 e 18% 
desses pesticidas persistiram quando houve várias aplicações. A de
gradação dos resíduos que persistiram foi novamente avaliada num 
segundo período de cinco anos, no qual não houve aplicações de 
aldrin e nem de hepatacloro (Lichtenstein et al., 1970). A taxa de 
perda foi de primeira ordem com a meia-vida dos resíduos de aldrin 
(principalmente dieldrin) de 2,7 anos e de heptacloro (principalmen
te epóxido de heptacloro), de 2,5 anos.
A taxa de perda de um xenobiótico pode ser modificada durante a 
sua distribuição e o seu equilíbrio no solo, com um ou mais proces
sos de perda sucessivamente predominantes. Normalmente esse ajus
te é rápido e pode, às vezes, não ser detectado. A porcentagem per
dida, quando são aplicadas baixas concentrações, muitas vezes exce
de às de altas concentrações durante o mesmo período. Esse proces
so foi observado por Nash & Woolson (1967) com DDT, durante os 
três primeiros anos após sua aplicação. Nos anos seguintes a perda 
de DDT foi praticamente a mesma entre as diferentes concentrações 
aplicadas, em concordância com a cinética de primeira ordem. 
Edwards (1966) explicou a modificação na porcentagem de perda 
após a aplicação do xenobiótico como sendo o resultado de uma 
seqüência de processos de perda sobrepostos, iniciando com a perda 
na aplicação por deriva, seguida da perda através da volatilização, 
adsorção, lixiviação, além da perda ao longo do tempo por degrada
ção enzimática.

II. 3. Fatores que Influenciam a Persistência de um Pesticida

Na maioria dos casos, os pesticidas são substâncias orgânicas xeno
bióticas aplicadas intencionalmente nos ecossistemas terrestres. Após sua 
ação esses pesticidas deixam resíduos, considerados indesejáveis no am
biente. Por outro lado, a contaminação química do ambiente pode tam
bém ocorrer através do uso de land-farming, aterros sanitários etc., 
além de quantidades excessivas de pesticidas e fertilizantes, que podem 
contaminar o solo, a água superficial e a água subterrânea.

Os riscos ocasionados pelos xenobióticos à integridade do ambiente 
e a seus organismos naturais dependem de muitos fatores, tais como as 
propriedades tóxicas deles, sua persistência e mobilidade no ambiente e 
certas associações potencialmente perigosas com outros pesticidas ou 
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fertilizantes. Outras propriedades relevantes são a volatilidade, o poten
cial para acumulação e a degradabilidade do xenobiótico.

Após a entrada desses xenobióticos no ambiente solo, vários proces
sos físicos e químicos determinam o comportamento de seus resíduos 
no ambiente. As propriedades do solo que influenciam as atividades mi
crobianas e, portanto, a persistência dos pesticidas, incluem a umidade, 
conteúdo de matéria orgânica, condição redox, acidez, temperatura, adsor- 
ção/dessorção e constituintes minerais.

II. 3.1. Adsorção/dessorçâo
O transporte, transformação e efeitos biológicos das moléculas orgâ

nicas no solo dependem muito de sua retenção pela fase organo-mineral 
do solo. A biodisponibilidade de um composto xenobiótico é de extre
ma importância, porque freqüentemente responde pela persistência de 
compostos que são biodegradáveis e que deveríam ser rapidamente de
compostos. A indisponibilidade de uma molécula pode ser o resultado 
de sua sorção a sólidos no ambiente ou a sua oclusão nas partículas do 
solo, sedimentos ou aqüíferos. Para o solo, sedimentos e seus consti
tuintes em condições naturais, a adsorção é a passagem de um soluto da 
fase aquosa para a superfície de um adsorvente sólido, sendo a dessorção 
o processo inverso.

As superfícies sólidas do ambiente como os minerais de argila, a fra
ção orgânica dos solos ou sedimentos, outros materiais carbonados com
plexos ou, algumas vezes, hidróxidos amorfos de Fe e Al podem afetar 
intensamente a atividade dos microrganismos naturais do ambiente. Es
sas superfícies podem alterar a disponibilidade de compostos orgânicos, 
modificar os níveis de vários nutrientes orgânicos e inorgânicos, modifi
car o pH ou a relação de O2, liberar inibidores menos tóxicos, reter mi
crorganismos ou inibir a atividade de enzimas extracelulares (Alexander, 
1994). Algumas moléculas orgânicas são predominantemente sorvidas 
nos minerais de argila, enquanto outras são ampla ou inteiramente liga
das à matéria orgânica. Além da adsorção de substratos orgânicos, mui
tos outros nutrientes inorgânicos necessários aos microrganismos tam
bém sofrem adsorção.

Vários fatores influenciam a sorção de compostos orgânicos: o tipo e 
a concentração dos solutos na solução do solo, o tipo e a quantidade de 
minerais de argila, a quantidade de matéria orgânica no solo ou sedi
mento, pH, temperatura e o composto específico envolvido. Além des
tes, o tipo de cátion que está saturando a argila (Fe, Ca ou H), a capaci
dade de troca e a superfície específica também são importantes. A maio
ria dos principais processos de sorção ocorrem na superfície das argilas 
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e materiais húmicos, os quais têm grande superfície específica por uni
dade de área.

As argilas minerais são de dois tipos: 1) as lâminas de silício e alumí
nio estão dispostas na relação 1:1; 2) a relação entre as lâminas de silício 
e alumínio é de 2:1. Nas argilas 1:1, as lâminas estão firmemente juntas, 
não são expansíveis, têm menor área de superfície e menor capacidade 
de adsorção do que as argilas 2:1 (Pierzynski et al., 1994). As moléculas 
são adsorvidas na superfície externa das argilas 1:1, enquanto nas argilas 
2:1 os compostos orgânicos, nutrientes inorgânicos e água podem ser 
adsorvidos tanto interna como externamente, o que é frequentemente 
de grande importância.

A adsorção pode envolver forças físicas ou de Van der Waals, pontes 
de hidrogênio, troca iônica ou quimiossorção. Para os xenobióticos, com
postos orgânicos com baixo peso molecular, a troca iônica é de maior 
importância. As moléculas positivamente carregadas aos valores de pH 
que prevalecem na natureza, são retidas pelas superfícies carregadas 
negativamente. A capacidade das argilas afetarem a biodegradação está 
na dependência de sua capacidade de troca catiônica.

A fração orgânica dos solos é responsável pela adsorção da maioria 
dos compostos, principalmente os hidrofóbicos, como os hidrocarbonetos 
policíclicos aromáticos e outros poluentes não polares. A extensão dessa 
retenção é diretamente correlacionada com o coeficiente de partição 
octanol-água (Kow), que é a medida da hidrofobicidade de um composto 
químico, e a porcentagem de carbono orgânico no solo ou sedimento 
(Alexander, 1994). Quanto maior o teor de matéria orgânica presente na 
fase sólida, maior é a sorção de moléculas hidrofóbicas. A matéria orgâ
nica do solo pode absorver elementos traços poluentes, como por exemplo 
Pb, Cd, Cu, reduzindo dessa forma a chance de contaminação da água 
de superfície e da água subterrânea (Pierzynski et al., 1994).

Para os microrganismos, a adsorção de substratos orgânicos tem gran
de impacto sobre seu crescimento e atividade. O efeito varia com o com
posto específico, com o mecanismo de ligação, com a força de retenção, 
quando os cátions orgânicos são substratos, e a capacidade do microrga- 
nismo usar o composto adsorvido naquele sítio. Este último fator ainda 
não está bem esclarecido, mas sabe-se que algumas espécies são capazes 
de usar os compostos adsorvidos, enquanto outras só podem metabolizar 
estas mesmas moléculas quando estão disponíveis na solução do solo. Em 
alguns casos, um composto biodegradável torna-se completamente resis
tente ao ataque microbiano, quando adsorvido. Uma inibição completa, 
como resultado da adsorção, é mostrada pela incapacidade dos mi
crorganismos, em alguns solos, metabolizarem certos hidrocarbonetos po
licíclicos aromáticos (PAH’s) (Alexander, 1994). A velocidade de mine
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ralização do glifosato em muitos solos diminui com o aumento da ligação 
do herbicida aos colóides do solo (Nomura & Hilton, 1977).

Além da remoção do substrato orgânico da solução ou a ligação de 
enzimas extracelulares, a adsorção pode afetar a biodegradação de di
versas maneiras (Alexander, 1994):
a) Os nutrientes orgânicos e os fatores de crescimento são também sor
vidos, retirados da solução, reduzindo o crescimento microbiano.
b) O microambiente ao redor da partícula pode ser menos favorável à 
transformação do que a solução circundante, porque o pH ao redor das 
partículas carregadas é freqüentemente mais baixo. As partículas carre
gadas atraem e concentram H+ da solução.
c) A sorção também aumenta a concentração de nutrientes na superfície do 
adsorvente, permitindo o aumento do crescimento dos microrganismos 
próximos a superfície e podendo haver estímulo à biodegradação, princi
palmente se a solução do solo tiver baixa concentração de nutrientes.
d) Além disso, os próprios microrganismos podem ser adsorvidos e 
freqüentemente a maioria das células bacterianas nos ecossistemas com 
muita argila ou matéria orgânica particulada está associada, em maior 
número, à fase sólida. Como exemplo cita-se a biodegradação do naftaleno 
em solo. A população de bactérias degradadoras adsorvidas é maior, em 
torno de duas ordens de magnitude, quando comparada às bactérias 
degradadoras presentes na fase aquosa (Di Grazioetí?/., 1990). Uma vez 
que as células estão adsorvidas na superfície, sua atividade fisiológica 
pode ser alterada e sua atividade metabólica pode ser maior, menor ou 
igual às células livres em solução.

Alguns fatores, como as características físico-químicas do adsorvente, 
características físico-químicas do adsorvido, reação do solo, acidez da 
superfície, temperatura e potencial elétrico da superfície argilosa, afetam 
a adsorção da molécula orgânica no solo.

II. 3.2. Matéria orgânica
A adição de materiais orgânicos aumenta a atividade microbiana e 

conseqüentemente acelera a degradação de muitos pesticidas; além dis
so, a fração orgânica do solo tem o principal papel no comportamento 
dos pesticidas no ambiente solo. A matéria orgânica freqüentemente do
mina a adsorção de pesticidas no solo, uma vez que as substâncias húmicas 
são predominantemente polímeros amorfos, que podem existir como 
partículas tridimensionais ou como envoltório de partículas minerais. 
Muitos xenobióticos com características lipofílicas difundem para dentro 
destas substâncias, podendo ser inserção um mecanismo de proteção 
contra os fatores de degradação, químicos, físicos e enzimáticos. Como 
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conseqüência, os xenobióticos podem adquirir maior persistência. Ape
sar da capacidade de troca catiônica (CTC) da matéria orgânica do solo 
ser relativamente alta na faixa de pH que predomina nos solos, ela é pH 
dependente e por essa razão a matéria orgânica dos solos possui tanto 
sítios hidrofílicos como sítios hidrofóbicos. Os sítios hidrofóbicos fre- 
qüentemente dominam a retenção de pesticidas não iônicos na solução 
do solo. A competição com a água reduz o papel dos sítios hidrofílicos. 
É ampla a variedade de sítios potenciais de interação na superfície da 
matéria orgânica. Por isso numerosos tipos de interações na superfície 
com uma ampla variedade de adsorbatos podem nela ocorrer. Khan 
(1978a,b) citou algumas transformações abióticas de pesticidas que fo
ram aumentadas pela matéria orgânica do solo. Essas transformações in
cluem a hidrólise de ésters organofosforados, a deidrocloração de hidro
carbonetos clorados, como DDT e lindane, a degradação de 3-ami- 
notriazole, a S-oxidaçào de forate e a conversão de aldrin para dieldrin.

A matéria orgânica fortemente humificada encontra-se não só no solo 
como em sedimentos de lagos, rios e mares. Pesquisas em ecossistemas 
aquáticos têm mostrado que quantidades substanciais de xenobióticos 
ficam retidas nesses sedimentos, funcionando como verdadeiros vaza- 
douros. Por esse motivo, deve-se evitar o revolvimento dos sedimentos, 
que acarreta a liberação desses produtos para a biosfera, atingindo a 
cadeia alimentar.

A matéria orgânica nativa ou adicionada ao solo também influencia a 
persistência dos pesticidas pelo aumento da atividade microbiana. Castro 
& Yoshida (1974) observaram, em solos alagados nas Filipinas, que a de
gradação dos inseticidas organoclorados DDT, endrin, heptacloro e os 
quatro isômeros do HCH (a, 0, 5, y) foi proporcional ao aumento do con
teúdo de matéria orgânica. Em solos alagados pobres em matéria orgâni
ca, a adição de palha de arroz e celulose aumentou a degradação desses 
inseticidas. Uma vez que os microrganismos respondem ao nível de subs
trato decomposto como os carboidratos, estes podem indiretamente afetar 
o processo microbiano, que resulta na degradação dos pesticidas no solo. 
Além do papel dos microrganismos na biodegradação, eles também apre
sentam superfícies para a retenção de moléculas, que tanto podem au
mentar como retardar as transformações abióticas. Também a biomassa 
ativa tem efeito substancial na composição das fases líquida e gasosa do 
solo, como por exemplo a concentração de O2 e CO2 nessas fases.

II. 3.3. Umidade do solo
A umidade do solo afeta vários processos que contribuem para a 

dissipação, perda de pesticida em um certo volume de solo, sob condi
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ções de campo. Tem efeito direto e profundo na proliferação dos mi
crorganismos e suas atividades, uma vez que compete pelos sítios de 
adsorção com o pesticida, determinando a quantidade de pesticida dis
ponível ao ataque microbiano.

No microambiente do solo, a atividade da água e sua disponibilidade 
dependem das interações entre o conteúdo de água, a temperatura e 
a natureza do ambiente coloidal. A distribuição do tamanho dos poros, 
a estabilidade do agregado e a composição mineralógica influenciam a 
retenção da água contra a perda gravitacional e a captação pelos micror- 
ganismos e raízes de plantas. Os solos argilosos retêm água mais forte
mente que os arenosos. A adsorção e a absorção pelas argilas e materiais 
orgânicos aumentam a viscosidade da água e limitam sua disponibilida
de aos microrganismos.

O baixo conteúdo de umidade afeta a degradação do pesticida atra
vés da redução da biomassa microbiana e de sua atividade e por reduzir 
o pesticida na solução do solo (Moorman, 1994). Shelton & Parkin (1991) 
concluíram que o principal efeito do baixo conteúdo de umidade é so
bre a atividade microbiana e não sobre a biodisponibilidade do pesticida. 
A umidade é um dos fatores que mais afetam a atividade microbiana, 
pois a água, por ser um componente do protoplasma celular, é elemento 
indispensável. Por outro lado, a umidade auxilia as trocas gasosas, dis
solve e transporta os diferentes nutrientes (Alexander, 1977).

A aeração do solo está intimamente relacionada com os níveis de umi
dade. Por exemplo, após uma chuva forte ou inundação, como na cultura 
do arroz, o volume do solo é reduzido e os microrganismos anaeróbios, 
obrigatórios e facultativos, tornam-se predominantes. A inundação acele
ra a degradação de alguns pesticidas persistentes como os organoclorados. 
A ordem de persistência dos pesticidas em sistemas aeróbios geralmente 
segue a ordem: organoclorados > organofosforados = carbamatos. Porém, 
nem sempre a generalização é aplicável aos sistemas anaeróbios, devido 
à susceptibilidade de muitos, se não de todos, pesticidas organoclorados 
para biodegradação anaeróbia, com curvas de persistência tão baixas quanto 
ou menores do que as de alguns organofosforados e carbamatos (Matsu- 
mura, 1982). Os organoclorados contêm cloro na molécula orgânica e 
quanto mais átomos de cloro, maior a eletronegatividade da molécula, 
conseqüentemente mais difícil é a sua biodegradação, através do rompi
mento das ligações de cloro por microrganismos em condições aeróbias. 
Em condições anaeróbias, a degradação é mais eficiente porque o ambi
ente em torno dos microrganismos também é de alta eletronegatividade, 
facilitando o rompimento das primeiras ligações dos átomos de cloro. A 
partir daí, as ligações dos átomos de cloro restantes são rompidas com 
mais facilidade em condições aeróbias. No caso de hidrocarbonetos po- 
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liaromáticos, sua lipofilicidade e a presença de um carbono quaternário 
dificultam muito o acesso e, portanto, a ação de enzimas de degradação 
(Langenbach, 1995). As generalizações sobre a relação estrutura-bio- 
degradabilidade em ambientes aeróbios parecem não ser aplicáveis a 
ambientes anaeróbios. Foi observado que o 3-clorobenzoato é degradado 
mas não o são o 2- e o 4-clo-robenzoato e o 2,4,5-triclorobenzoato é 
metabolizado mas não o são o mono e o diclorobenzoato, o que é total
mente diferente do que ocorre em meio aeróbio. Diferenças similares na 
relação estrutura-biodegradabilidade foram observadas por diferentes auto
res no metabolismo de fenóis, benzoatos e fenoxialcanoatos em condi
ções anaeróbias (Alexander, 1994).

Em muitas áreas tropicais, caracterizadas pelas chuvas fortes intermi
tentes e estações de seca, os solos estão sujeitos a períodos alternados 
de alagamento e seca, com concomitante aumento nas atividades dos 
microrganismos anaeróbios e aeróbios. Nos solos, esses ciclos alterna
dos de redução e oxidação permitem um ambiente favorável para a dis- 
sipação de maior número de moléculas orgânicas, quando comparados 
a um único sistema. Isso é importante para as moléculas que possuem 
anéis, uma vez que a reação de divagem do anel requer oxigênio. Por 
exemplo, o diazinon foi hidrolisado em solos inundados, porém a por
ção do anel do seu produto de hidrólise foi clivada somente sob condi
ções aeróbias, após a anaerobiose (Sethunathan eí«/.,1991).

II. 3.4. Potencial de óxido-redução (Eh)
O termo Eh é definido como o potencial redox relativo ao eletrodo 

padrão de hidrogênio. Os tratamentos que modificam a atividade metabó
lica dos solos podem afetar não somente a degradação biótica dos pes
ticidas mas também a tendência de tornarem-se oxidados ou reduzidos 
abioticamente. A camada superior do solo apresenta uma velocidade 
maior na evaporação e trocas gasosas do que as camadas mais profum 
das. Portanto, a predominância de condições redutoras e com estas a 
probabilidade que os pesticidas sofram redução aumentam com a pro
fundidade do solo.

O estado redox de um solo é um importante parâmetro ambiental no 
destino dos pesticidas. O potencial redox determina a relação entre a 
atividade dos compostos oxidados e reduzidos no equilíbrio. Isto não é 
indicativo da velocidade das reações de oxirredução. Altas energias de 
ativação podem inibir algumas reações de oxirredução, mesmo que o 
potencial redox do sistema indique que essas reações possam ocorrer. 
Na maioria dos casos há necessidade de um catalisador para que a rea
ção redox ocorra e provavelmente as reações são catalisadas por micror
ganismos.
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Os valores típicos de Eh em solos bem aerados estão entre 0,8 e 0,4 V, 
em solos moderadamente reduzidos entre 0,4 e 0,1 V e em solos reduzi
dos em torno de -0,1 V. Os solos altamente reduzidos têm Eh entre -0,1 
e -0,3V e ocorrem em solos inundados (Wolfe et al., 1990).

Em solos suficientemente reduzidos os metais Mn e Fe tendem a re
duzir e com isso o potencial redox estabiliza. As formas reduzidas de 
cátions polivalentes são normalmente muito mais solúveis que as formas 
oxidadas. Em baixa aeração, podem estar presentes na solução do solo 
concentrações apreciáveis de espécies catiônicas reduzidas como Fe+2. 
Esta redução e conseqüente dissolução podem ter forte influência nas 
transformações abióticas dos pesticidas na fase líquida, uma vez que os 
metais têm ação catalítica. Em condições suficientemente redutoras, o 
sulfato pode ser reduzido, principalmente em solos ácidos, produzindo 
sulfetos que podem estar envolvidos na degradação de certos pesticidas 
(Paul & Clark, 1989). Os valores de Eh e pH do solo são muito depen
dentes um do outro.

O potencial redox da maioria dos solos, especialmente os ricos em 
matéria orgânica, cai em poucos dias após a inundação e sua queda é 
posteriormente acentuada na presença de algumas fontes orgânicas. Por 
exemplo, o grau de degradação de P e y-HCH em diferentes solos foi 
relacionado ao potencial redox alcançado pelos solos após a inundação. 
A degradação desses isômeros ocorreu somente em solos com atividade 
microbiana capaz de alcançar potenciais de -40 a -100 mV dentro de 
poucos dias após a inundação (Matsumura, 1982). Os solos inundados 
produzem condições anaerobias, que afetam a rota e a velocidade do 
metabolismo do pesticida.

II. 3.5. Acidez do solo
A degradação de alguns pesticidas, principalmente os organofosforados 

e carbamatos, é afetada pelo pH do solo, enquanto a persistência dos 
pesticidas organoclorados raras vezes é afetada por esse parâmetro. A 
medida do pH é um critério importante como indicativo das reações mi
crobianas nos solos.

Os valores de pH para um determinado microambiente devem estar 
relacionados ao tamanho dos organismos e à multiplicidade de enzimas, 
as quais são em sua maioria pH dependentes e estão relacionadas aos 
componentes celulares, como por exemplo as membranas. O pH ótimo 
das enzimas é afetado pelo fenômeno da adsorção. Os efeitos da modi
ficação do pH na adsorção de compostos orgânicos são comumente uti
lizados para determinar os mecanismos de ligação de compostos ácidos 
ou básicos. Os herbicidas fracamente básicos, como as triazinas, podem 
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apresentar-se na forma neutra ou protonada, dependendo do pH do 
solo. Os compostos orgânicos fracamente ácidos apresentam-se tanto na 
forma de ânions como na forma de moléculas não dissociadas. Dimi
nuindo o pH do solo, pode aumentar a adsorção, devido à grande ad- 
sorção do conjugado ácido-base (Pierzynski et al., 1994).

Além dos efeitos diretos na molécula orgânica, o pH pode ter influên
cia indireta na persistência, devido ao seu efeito na atividade microbiana 
e nos processos de adsorção/dessorção.

II. 3.6. Temperatura do solo
A temperatura é uma variável microambiental importante, devido ao 

seu efeito termodinâmico direto no metabolismo celular e na maioria 
das propriedades físicas e químicas do microambiente, incluindo poten
cial redox e o movimento de difusão dos líquidos e gases dentro do solo 
(Stotzky, 1972). No solo, ela afeta muitos processos que contribuem para 
a dissipação dos xenobióticos como a atividade microbiana, a volatilização 
e os processos de transportes. Dentro da faixa de temperatura normal
mente encontrada nos solos agricultáveis (0 a 35°C), a velocidade de 
degradação geralmente aumenta com a temperatura e umidade. As altas 
temperaturas existentes nos trópicos poderíam favorecer a perda do 
xenobiótico, através da volatilização e do aumento da atividade mi
crobiana. Castro & Yoshida (1974) demonstraram que o y-HCH foi de
gradado mais rapidamente em solos alagados a 35°C do que a 25°C, 
possivelmente devido a um aumento na atividade microbiana e um rápi
do decréscimo no potencial redox a temperaturas mais altas.

As altas temperaturas apresentam problemas diferenciados aos micror- 
ganismos. Apesar das linhagens termofílicas poderem ser isoladas na maioria 
dos solos, as linhagens mesofílicas que sobrevivem às altas temperaturas 
como esporos dormentes são provavelmente as mais difundidas. A maio
ria das bactérias vegetativas e células eucarióticas mesofílicas está incapa
citada acima de 40-50°C e morrem acima de 70-85°C. Estudos em labora
tório demonstraram que as funções metabólicas individuais foram afeta
das pelas altas temperaturas e que as modificações estruturais acompa
nharam passo a passo o aumento na temperatura (Moorman, 1994).

Outros fatores, além das propriedades físicas e químicas do solo, in
fluenciam a persistência de um xenobiótico. São eles:

II. 3.7. Combinação de pesticidas
O impacto da aplicação de dois ou mais pesticidas combinados versus 

aplicação de um único pesticida na atividade microbiana envolvida na 
degradação dos pesticidas e transformações bioquímicas de importância 
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para a fertilidade do solo, merece estudos mais intensivos. Do ponto de 
vista econômico e de eficiência no uso de pesticidas, especialmente em 
agricultura tropical, o uso de combinações apropriadas poderia fornecer 
um meio potencial de aumentar a persistência de pesticidas prontamen
te biodegradáveis e de vida curta, como por exemplo a interação benomil- 
parathion (Matsumura, 1982). Entretanto, deve-se tomar cuidado, uma 
vez que o aumento da persistência de pesticidas degradáveis mas tóxi
cos, como muitos inseticidas organofosforados, podem gerar novos pro
blemas de contaminação ambiental.

II. 3.8. Dose
A cinética de primeira ordem descreve as modificações na quantida

de temporal de pesticidas. As proporções de perda são independentes 
das quantidades aplicadas, entretanto, a porcentagem de perda do 
pesticida pode diminuir em doses elevadas. Na Austrália, Weiss (1964), 
citado por Ferris & Haigh (1995), observou resíduos de simazina 27 dias 
após a última aplicação. Contudo, após 35 semanas, a taxa de aplicação 
não tinha efeito significativo na proporção de simazina remanescente, 
demonstrando que, para propósitos práticos, o comportamento de si
mazina no solo está de acordo com a cinética de primeira ordem.

II. 3.9. Formulação
Os ingredientes ativos dos herbicidas são formulados de formas bem 

diferentes, dependendo da toxicidade do produto, planta alvo, seguran
ça e considerações ambientais. Sabe-se que a formulação tem influência 
na dispersão do ingrediente ativo. Segundo Ferris & Haigh (1995), nos 
solos australianos a propazina granular foi mais persistente do que a 
formulação pó-molhável e a comparação da persistência da atrazina gra
nular e “flowable” produziu resultados semelhantes. Portanto, a formu
lação granular das triazinas tem sido considerada bastante persistente 
nos solos australianos. Pesquisas feitas na Inglaterra indicaram que exis
tem pequenas diferenças entre a persistência de lenacil em formulação 
pó-molhável, propachlor e propizamida e suas suspensões concentra
das correspondentes (Clay & Pomeroy, 1988).

II. 3.10. Produtos da degradação
A maioria das informações disponíveis sobre os produtos da degrada

ção indicam o seu potencial para acelerar a degradação dos pesticidas 
que serão aplicados subseqüentemente. No entanto, alguns produtos de 
degradação poderão prolongar a persistência de alguns pesticidas no 
solo.
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Quando aplicado repetidamente ao solo, o 3,5,6-tricloro-2-piridinol 
(TCP), um metabólito da hidrólise de clorpirifos e triclopir, diminui a 
degradação de clorpirifos (Somasundaram & Coats, 1989). Em concen
trações de 100 ppm o TCP inibiu a degradação de carbofuran e DOWCO 
429X em solos problemas, porém não teve efeito em concentrações de 
lelO ppm (Chapman & Harris, 1990). Estudos recentes de Somasundaram 
et al. (1990) e Felsot & Pedersen (1991) demonstraram a atividade anti- 
microbiana desse metabólito. Segundo os autores, o efeito inibidor de 
TCP poderia ser resultado de sua toxicidade microbiana. Contudo, os ní
veis necessários para afetar os microrganismos deveríam ser mais altos 
do que o efeito de uma simples aplicação de triclopir ou clorpirifos. Uma 
vez que os pesticidas ao serem aplicados no campo não são homo- 
geneamente distribuídos através do solo, mas concentrados ao redor das 
partículas da formulação granular, podem ocorrer altas concentrações 
do pesticida ou metabólito em determinado microambiente.

Outro modo de promover a persistência é através da retardação cru
zada. O fonofos, inseticida organofosforado, aumenta a persistência de 
EPTC em solos problemas (Roeth et al., 1990). O dietolato usado na no
va formulação do EPTC é estruturalmente muito semelhante ao fonofos. 
Em estudos sobre toxicidade, Somasundaram et al. (1990) observaram 
que a metil-fenil-sulfona, um metabólito do fonofos, foi mais tóxica que 
o seu parental para Photobacteriumphosphorum. Essa atividade anti-mi- 
crobiana do fonofos pode ser o resultado da toxicidade de seu produto 
de degradação metil-fenil-sulfona.

III. BIOACUMULAÇÃO E TRANSFERÊNCIA 
NA CADEIA AUMENTAR

O uso global de pesticidas está se expandindo em escala e intensida
de. Embora se conheçam muitas coisas a respeito das consequências 
ambientais dessa prática tecnológica nem todos os seus efeitos poten
ciais são conhecidos.

Os organismos têm principalmente três vias de exposição aos pesticidas 
no ambiente: a) através da ingestão de alimento ou água; b) respiração; 
c) contato externo com a pele ou exoesqueleto. A exposição do organis
mo ao pesticida pode ser proveniente de uma aplicação deliberada do 
químico para controle de pragas em áreas agrícolas ou pode ser pela 
exposição indireta, quando o organismo está exposto a baixos níveis de 
resíduos remanescentes de uma aplicação, ou erosão em área não alvo.

A molécula química que passar pelas várias barreiras do organismo 
pode ser metabolizada pelos tecidos ou ser armazenada. Se a velocidade 
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de excreção do xenobiótico for baixa ou se a molécula química não for 
metabolizada, haverá acúmulo da mesma no organismo, e a concentra
ção pode chegar a um nível de equilíbrio dependendo da concentração 
externa à qual o organismo está exposto. Se a velocidade de excreção 
ou o metabolismo do xenobiótico for baixo e o químico for solúvel em 
gorduras ou for fortemente sorvido por outros constituintes do corpo, 
sua concentração final no organismo poderá ser maior do que sua con
centração no meio ao qual esteve exposto. Isso é chamado de bioacu
mulação.

A preocupação com a bioacumulação de um xenobiótico teve início 
na década de 1960, devido a incidentes como a toxicidade a resíduos de 
mercúrio metílico em mariscos e falha na reprodução de aves, devido a 
resíduos de pesticidas clorados em espécies aquáticas. Os modelos de 
bioacumulação foram desenvolvidos na década de 1970, considerando 
então processos como a partição de químicos hidrofóbicos da água para 
os organismos aquáticos (Hamelink et al., 1971). Na década de 1980, 
houve expansão do estudo da acumulação com o desenvolvimento de 
modelos de predição, incluindo a bioacumulação em sedimentos, bio
magnificação na cadeia alimentar e carcinogênese em espécies nativas 
(Barron, 1995).

Considerando que o ambiente é formado por diferentes fases como 
água, ar, solo e biota, o xenobiótico, ao ser introduzido nesse ambiente, 
é distribuído entre as diferentes fases, de acordo com suas propriedades 
(Fig. 5).

No equilíbrio, as concentrações entre duas fases são caracterizadas 
pelo coeficiente de partição (K), que é a razão da concentração de uma 
fase para a concentração em outra fase e é constante. Os sedimentos 
aquáticos são formados pelo depósito de partículas e colóides, podendo 
assim atuar como um sumidouro ou uma fonte de poluentes. A entrada 
de xenobióticos persistentes leva a concentrações nos sedimentos que, 
muitas vezes, podem exceder a contaminação da água em muitas ordens 
de magnitude, devido à partição do químico nos sítios de ligação do 
sedimento (Barron, 1995). O coeficiente de partição água-biota (KB) é 
freqüentemente denominado fator de bioconcentração e pode ter va
lores acima e abaixo de um milhão. Assim, a biota aquática pode bio- 
acumular concentrações significantes de um substrato, que estava em 
concentrações muito baixas na água. Em alguns casos, essas concentra
ções de contaminantes na água são tão baixas que não podem ser detec
tadas pelas técnicas analíticas convencionais. A transferência do xeno
biótico de um ambiente para um organismo resulta geralmente em con
centrações mais altas dentro do organismo quando comparadas à da
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FIGURA 5. Representação diagramática da distribuição de um composto químico entre 
as fases do ambiente, com valores de partição K no equilíbrio (Connell, 1990a).

fonte. Isso indica que estão envolvidos dois processos básicos, primeiro 
a transferência direta do ambiente abiótico para um organismo e, segun
do, a transferência dentro do alimento para o consumidor. Em ambos os 
casos, o subseqüente aumento na concentração do xenobiótico, em re
lação à concentração da fonte, é considerado como resultado da bio
acumulação. A transferência direta de um composto químico da água 
para um organismo é definida comobioconcentração (Connell, 1990a).

Num sentido mais amplo, a transferência de um xenobiótico do ar 
para a vegetação terrestre, biota terrestre de baixo nível trófico e biota 
de nível trófico mais alto é um processo análogo, porém a inclusão des
ses processos sob o termo bioconcentração é impróprio. A terminologia 
adequada a ser usada para distinguir esse processo da bioconcentração 
em ambiente aquático é bioconcentração terrestre (Connell, 1990a).

A transferência de um xenobiótico do alimento para um organismo é 
descrito como biomagnificação. Na Fig. 5, a transferência química da 
biota aquática de nível trófico mais baixo para a biota aquática de nível 
trófico mais alto, e da vegetação terrestre para a biota terrestre de nível 
trófico mais baixo e desta para a biota terrestre de nível trófico mais alto, 
pode ser vista como biomagnificação (Connell, 1990a). A biomagnificação 
não implica necessariamente em um aumento seqüencial na concentra
ção com o nível trófico, mas a transferência de um xenobiótico do ali
mento para o consumidor nos diferentes níveis tróficos. O processo não 
é caracterizado por um simples equilíbrio como no caso da bioconcen- 
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tração, portanto um coeficiente de partição que indique uma situação de 
equilíbrio não seria apropriado, porém coeficientes de partição mais com
plexos provavelmente estão envolvidos com a biomagnificação. Quan
do o mecanismo de transferência é desconhecido ou não está bem espe
cificado, o termo bioacumulação é utilizado, significando que a transfe
rência ocorreu e a concentração no organismo é mais alta do que a con
centração na fonte.

As evidências disponíveis indicam que em ecossistemas aquáticos os 
níveis tróficos mais altos podem adquirir compostos xenobióticos pela 
biomagnificação e bioconcentração, como indica a Fig. 5. No ecossistema 
terrestre o processo de partição do ar para a biota terrestre de nível 
trófico mais baixo e nível trófico mais alto normalmente não é significante, 
porque na atmosfera ocorrem concentrações extremamente baixas do 
composto. Assim, nesses sistemas a biomagnificação é a predominante 
rota da bioacumulação.

De acordo com Connell (1990a), a biomagnificação e a bioconcentração 
envolvem rotas diferentes para os organismos e podem ter diferentes 
características de controle. Os animais aquáticos que respiram pelo ar, 
como as focas, baleias e golfinhos, bem como as espécies semi-aquáti- 
cas, como os pássaros aquáticos, necessitam de um organismo para a 
interface. Assim, o mecanismo de bioconcentração não pode operar e a 
biomagnificação é o único processo pelo qual os animais adquirem com
postos xenobióticos. Nesse sentido, tais organismos são organismos ter
restres e mais apropriadamente incluídos como biota terrestre de mais 
alto nível trófico. Por outro lado, organismos autotróficos, como os fito- 
plânctons e algumas bactérias, tiram seu alimento e O2 dos componen
tes dissolvidos na água. Com esses organismos há bioconcentração, uma 
vez que somente compostos xenobióticos disponíveis estão dissolvidos 
na água. Portanto, a biomagnificação só pode ser aplicada aos organis
mos aquáticos quando estes obtêm os compostos xenobióticos através 
dos resíduos na alimentação. Assim, esse mecanismo somente se rela
ciona aos organismos de níveis tróficos mais altos, que consomem maté
ria orgânica complexa como alimento. Incluem organismos como pei
xes, caranguejos e muitos invertebrados. Connell (1988), baseado em in
formações disponíveis na literatura, demonstrou que a bioconcentração 
é um processo de partição organismo-água, controlado por processos 
de difusão e outros relacionados, concluindo que:
a) A biomagnificação opera com organismos aquáticos de respiração 
aérea.
b) A bioconcentração opera com organismos autotróficos, como os fito- 
plânctons e algumas bactérias.
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c) Ambos os mecanismos variam em importância em vários grupos bió- 
ticos, dependendo de vários fatores, mas, em geral, a bioconcentração 
tem maior significado.
d) A biomagnificação geralmente ocorre com compostos persistentes, 
tendo log Kow maior que 5 e com organismos que têm vida longa.

III. 1. Bioacumulação de Xenobióticos

A bioacumulação de um químico por um organismo pode ser vista, 
na maioria das situações, como um processo de partição.

A ligação dos xenobióticos ao sedimento depende do conteúdo de 
carbono orgânico, tipo e conteúdo de argila, capacidade de troca catiônica, 
pH e área de superfície da partícula do sedimento (Connell, 1990a). O 
conteúdo de carbono orgânico do sedimento pode ser o fator de predi- 
ção da biodisponibilidade do xenobiótico, uma vez que os xenobióticos 
hidrofóbicos podem ligar-se reversivelmente ao conjunto de carbono 
orgânico. O valor Koc mede a tendência que um composto químico tem 
de sofrer partição entre a fase sólida e a solução do solo no sistema solo- 
água. K é similar a K e é expresso por:

K(ic = pg adsorvido/g de carbono orgânico 
pg/ml em solução

K jc estima a quantidade de carbono orgânico adsorvido ao solo e 
pode ser usado para estimar:
a) a extensão em que um soluto orgânico sofrerá partição no solo, quan
do a água movimentar-se através do perfil do solo;
b) o grau em que os compostos químicos adsorverão na superfície do 
solo;
c) a partição durante o escoamento superficial;
d) a partição em sedimentos aquosos.

Koc pode ser medido experimentalmente ou estimado em relação ao 
Kow pela seguinte expressão:

logK* = alogKow + p,

onde a e P são valores constantes dependentes da fase sólida e da solu
ção (Connell, 1990a). A biodisponibilidade do xenobiótico, segundo 
Landrum et al. (1992a), pode diminuir com o aumento do tempo de 
contato entre o sedimento e o contaminante, fenômeno este conhecido 
como “envelhecimento do sedimento”.

A teoria do equilíbrio da partição (EqP) da bioacumulação nos sedi
mentos está baseada na partição termodinamicamente dirigida entre o 
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xenobiótico hidrofóbico e o sedimento, a água presente nos poros do 
sedimento e o organismo. A teoria EqP assume que a ligação do xe
nobiótico ao carbono orgânico do sedimento está em equilíbrio com o 
xenobiótico dissolvido na fase aquosa do sedimento e o xenobiótico 
presente na fase lipídica do organismo exposto (Barron, 1995).

As limitações da teoria EqP incluem a hipótese de que as condições 
de equilíbrio existem e que o conteúdo de lipídeo é o principal deter
minante biótico da bioacumulação. É improvável a existência de um 
verdadeiro equilíbrio devido aos biodistúrbios, biodegradação, baixa in
gestão do xenobiótico pelos organismos, heterogeneidade espacial e 
temporal da água contida nos poros do sedimento, variação no conteú
do de lipídeo, heterogeneidade em carbono orgânico, número de partí
culas e concentração do contaminante (Barron, 1995). A cinética da des- 
sorção do sedimento pode também tornar-se importante, quando as con
centrações na água contida no poro são exauridas (Bierman, 1990).

III. 1.1. Características gerais de xenobióticos que bioacumulam
É necessário identificar as características distintivas dos compostos 

que apresentam bioacumulação, mas a literatura disponível não permite 
uma identificação inequívoca das características específicas requeridas. 
Além disso, a interação entre vários fatores e as características moleculares 
dificultam a indicação de fatores específicos que influenciam a bioacu
mulação. Porém, pode ocorrer declínio da bioacumulação pelos com
postos que têm reduzida solubilidade em gorduras, alto peso molecular 
e incapacidade de penetrar nas membranas biológicas.

As características gerais dos compostos que governam a bioacumulação 
são interrelacionadas (Tabela 1). A natureza das ligações individuais 
confere aos metabólitos as propriedades de não polaridade e resistência 
à degradação. O aumento do tamanho molecular leva a um aumento do 
coeficiente de partição e um conseqüente e relacionado declínio da so
lubilidade em água, resultando num aumento da capacidade de bioacu
mulação. Connell (1988) constatou que o processo de bioacumulação 
leva um período de tempo para ocorrer e cresce com o aumento do 
peso molecular e outras características relacionadas com a maioria dos 
compostos. Como resultado, períodos relativamente longos são neces
sários para compostos com coeficientes de partição comparativamente 
mais altos. Então, é possível que, em muitos casos com compostos de 
pesos moleculares mais altos, o equilíbrio pode não ser alcançado e a 
bioacumulação obtida seja menor do que seria esperado. Isso significa 
que a cinética e outros fatores necessitam ser levados em consideração
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para um entendimento claro do comportamento dos xenobióticos que 
podem bioacumular. Também, com a biota no ecossistema aquático real, 
o comportamento da bioacumulação deve diferir do obtido em experi
mentos de laboratório, devido às diferentes rotas de absorção, tempo de 
exposição etc.

TABELA 1. Características gerais de xenobióticos que exibem bioacumulação (Connell, 
1990b).

CARACTERÍSTICAS ASPECTOS QUE PROMOVEM BIOACUMULAÇÃO

Estrutura química Alta capacidade: alta proporção de ligações C-C 
(alifática), C-C (aromática), C-H e C-halogênio.

Capacidade limitada: baixa proporção das ligações 
acima e presença de uma variedade de grupos 
funcionais.

Peso molecular >100 dando uma capacidade máxima em torno de 350, 
declinando para uma muito baixa capacidade em torno 
de 600.

Dimensão molecular Diâmetro <9,5 Â, área superficial molecular entre 208 
a 460 Â2 e volume molecular entre 260 e 760 Â3.

Estabilidade Resistência à degradação refletida na persistência no 
solo, na ordem de anos.

Log K >2 atingindo a capacidade máxima em torno de 6 
e o declínio a uma capacidade muito baixa em torno 
de 10-12.

Solubilidade em água 
(mol/m3)

< 18 atingindo um máximo em torno de 0,002 
e declínio da capacidade em valores mais baixos.

Grau de ionização Muito baixo.

Lech & Bond (1980) revisaram os mecanismos pelos quais compostos 
lipofílicos podem ser biologicamente degradados. Uma rápida biode
gradação não permite que ocorra bioacumulação como um todo, mas 
numa velocidade moderada poderá resultar em bioacumulação em ex
tensão limitada. Entretanto, algumas vezes, diferentes velocidades po
dem ocorrer em diferentes grupos de organismos ou espécies, podendo 
esperar-se que grupos biologicamente distintos possam exibir diferentes 
fatores de bioacumulação para o mesmo composto.
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III. 1.1.1. Características moleculares básicas
Peso molecular (PM) é uma característica fundamental da molécula e 
tem uma relação muito vaga com a bioacumulação. Foi verificado 
que entre 150 compostos a bioacumulação foi significativa quando o 
peso molecular estava em torno de 100, atingindo um máximo ao 
redor de 350 e declínio com pesos moleculares mais altos (Brooke et 
al., 1986). Entretanto Zitko (1980) sugere que compostos bioacumu- 
láveis têm um limite superior de PM de 600, baseando seus dados nas 
cloroparafinas, hexabromobenzeno e PCBs.
Segundo autores como Opperhuizen et al. (1985) e Connel (1990b), 
o peso molecular não é um indicador muito confiável para o compor
tamento da bioacumulação, e sugerem que o conceito de permeação 
para bioacumulação requer “buracos" na superfície externa da mem
brana hidrofílica. Por um lado, o transporte da molécula é dependen
te da quantidade e tamanho dos “buracos” na membrana e, por ou
tro, do tamanho molecular do composto. Esses autores sugerem que 
há uma perda da capacidade permeadora da membrana para molécu
las hidrofóbicas com diâmetros maiores do que 9,5 Â (Angstrom). As
sim, independentemente do peso molecular, compostos com diâme
tro maior do que 9,5 Â não são esperados que bioacumulem, porém 
o diâmetro molecular geralmente está relacionado com o peso mo
lecular.
A importância do peso molecular como característica de compostos 
que exibem bioacumulação provavelmente reflete a importância do 
tamanho da molécula nesse processo. As moléculas não eletrolíticas, 
com áreas superficiais entre 208 a 460 À2, e volumes moleculares en
tre 260 a 760 Â3, estão na faixa de tamanho que usualmente apresen
tam bioacumulação (Connell & Schürmann, 1988).

III. 1.1.2. Características estruturais e estabilidade dos xenobióticos
Os compostos que apresentam uma alta capacidade de bioacumulação 
mostram uma pequena diversidade na estrutura química e a maioria 
pertence ao grupo dos hidrocarbonetos clorados e poliaromáticos. 
Um número limitado de ligações químicas está presente nestes gru
pos: alifáticas C-C, aromáticas C-C, C-H, C-Cl (ou outro halogênio), 
que estão entre as ligações mais estáveis existentes em compostos 
orgânicos e conferem excepcional estabilidade aos compostos. Uma 
presença limitada de outras ligações pode aparecer em alguns com
postos.
Assim como a estrutura química e os tipos de ligações têm influência 
na bioacumulação, outros aspectos estruturais, como a estereoquímica, 
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são também importantes. Entre os PCBs, vários autores encontraram 
influências da conformação sobre a quantidade do composto que é 
bioacumulado. A conformação dos PCBs é influenciada pelos xenóforos 
Cl. Quando os xenóforos, cloro, estão na posição 2, 6 e 2’, 6’, na con
formação da molécula os dois anéis aromáticos não são coplanares, 
tendo um ângulo ao redor de 90° um em relação ao outro. Shaw & 
Connell (1984) desenvolveram um conjunto de coeficientes de corre
ção para introduzir os efeitos dos fatores estereoquímicos na bioacu- 
mulação. Um declínio substancial na bioacumulação foi observada para 
compostos com átomos de cloro nas posições 2, 6, 2’, 6’.

III. 1.1.3. Lipofilicidade
Compostos com alta capacidade de bioacumulação usualmente con
têm ligações alifáticas e aromáticas e, como estas são muito estáveis, 
são relativamente não polares e originam compostos não polares. Es
ses compostos apoiares têm baixa solubilidade em água e alta solubi- 
lidade em gordura e são os que mais comumente bioacumulam na 
biota. A bioacumulação de xenobióticos aumenta com o aumento da 
lipofilicidade, a qual é convenientemente medida pelo coeficiente de 
partição octanol-água, Kow, que é a relação entre a concentração no oc- 
tanol dividida pela concentração na água, para um composto distribu
ído entre estas duas fases no equilíbrio, assumindo que só ocorre dis
solução e não ocorrem outras interações (Atlas & Bartha, 1993). Kow é 
muito útil para descrever o comportamento ambiental de um compos
to e é uma propriedade que pode ser usada para quantificar a capaci
dade de bioacumulação de um composto. Para compostos que têm 
potencial de bioacumulação, o Kow normalmente varia entre 100 e 10 
milhões. Como esses números são muito altos, K é usualmente ex- 
presso como log Kow, dando uma faixa de valor entre 2 e 7 para a 
maioria dos compostos de interesse (Connell, 1990b).
Foi observado também que a solubilidade em água está relacionada 
ao Kow pela equação geral: Kow = a.constante/solubilidade em água e, 
portanto, a bioacumulação aumenta com o declínio da solubilidade. 
Quando a solubilidade é menor que 0,02 a 0,002 moles/m3, há declínio 
da bioacumulação (Mackay, 1982 citado por Connel, 1990b).

III. 1.1.4. Características da ionização
A lipofilicidade de compostos apoiares pode ser substancialmente 
reduzida pela introdução de um grupo polar ou ionizável na molécu
la, como por exemplo grupos ácido, fosfato ou sulfonato. Esser & 
Moser (1982) observaram que o log Kow do naftaleno foi reduzido de 
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um valor aproximado de 3,5 para -1,5 pela introdução do grupo 
sulfonato. É esperado que a mudança de lipofilicidade se reflita na 
capacidade relativa de bioacumulação desses dois compostos.
Connell (1990b) relata vários outros efeitos das condições químicas 
sobre o valor de log Kow. Para informações mais detalhadas sobre es
ses efeitos consultar o referido autor.

III. 1.2. Fatores de bioacumulação
O termo usado para quantificar a bioacumulação de sedimentos no 

equilíbrio é o fator de bioacumulação (BAF), definido como a concen
tração química no organismo (composto químico em ng/g de tecido) 
dividido pela concentração no sedimento (ng/g de sedimento). Para o 
cálculo desse fator pode ser usado tanto o peso seco quanto o peso úmi
do, sendo que o uso do primeiro elimina a variabilidade que pode ocor
rer, devido à hidratação do sedimento ou do tecido. O BAF é um núme
ro sem unidade entre zero e infinito (Barron, 1995).

III. 2. Bioconcentração de Moléculas Xenobióticas

Bioconcentração é o acúmulo, pelos animais aquáticos, de compostos 
químicos presentes na água, através de rotas não alimentares. A biocon
centração pode ser vista simplesmente como o resultado de taxas compe
titivas de captação e eliminação de xenobióticos. Segundo Barron (1990), 
os passos do processo de captação incluem a distribuição do xenobiótico 
da água para o epitélio de absorção (ex. guelra), o movimento dos con- 
taminantes através das barreiras (ex. muco, membrana) e a distribuição 
interna dos xenobióticos pelo fluido circulatório. Em geral os compostos 
químicos hidrofóbicos difundem através das células (permeação), enquanto 
os metais movem-se intracelularmente ou através de canais intracelulares 
(filtração) (Meyer et al., 1980). A captação de um composto químico da 
água por um animal aquático pode ser vista como uma série de passos, 
onde cada qual pode governar a taxa de captação tanto quanto a extensão 
da acumulação (Hayton & Barron, 1990).

A partição de um xenobiótico é um determinante importante na bio
concentração. Os lipídeos são sítios importantes de armazenamento, 
devido à grande massa, distribuição extensiva e alta afinidade e capaci
dade para ligar compostos orgânicos hidrofóbicos. Bikel (1984) con
cluiu que, enquanto a lipofilicidade do composto químico determina a 
ligação aos lipídios, as características estruturais dos compostos quími
cos são importantes na determinação das ligações entre os contaminantes 
e outras macromoléculas.
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No caso de compostos químicos solúveis em gordura, o processo de 
acumulação tem muita semelhança com o coeficiente de partição e é 
relacionado com o coeficiente de partição octanol-água do químico. As 
gorduras de reserva acumulam a maior parte dos inseticidas, principal
mente DDT, concentrando-se por vezes de 100 a 150 vezes (Dorst, 1973). 
Portanto, numa cadeia alimentar um organismo com alto nível trófico 
pode acumular uma concentração bem maior do que aquela que pode
ría ser encontrada no ar, água e alimentos que serviram de base à sua 
cadeia alimentar.

Os inseticidas organoclorados em sua maioria são bioconcentrados 
através dos alimentos ou no ambiente. Assim, muitos resíduos podem 
ficar acumulados no corpo dos organismos. Mesmo pequenos inverte
brados, como os protozoas aquáticos, podem bioconcentrar pesticidas, 
como o dieldrin, o dimetoato e o permetrin em seus tecidos a níveis que 
são 1.000 a 3.500 vezes maiores que os da água na qual eles vivem (Bha- 
tagnar et al., 1988). Minhocas e moluscos acumulam resíduos de inseti
cidas organoclorados a níveis muito mais altos do que os encontrados 
no solo onde eles vivem (Edwards & Thompson, 1973)- Diferentes tipos 
de organismos aquáticos também têm sido descritos como acumulado
res de compostos lipofílicos.

III. 2.1. Estimativa da bioconcentração
O termo usado para quantificar a magnitude da bioconcentração é o 

fator de bioconcentração (BCF). O BCF é definido como a constante 
de proporcionalidade relativa à concentração de um composto químico 
em um animal aquático para a concentração na água sob condições de 
equilíbrio (ex.: peixe/água) (Vieth etal., 1979). O BCF é uma estimativa 
da tendência de um xenobiótico acumular em animal aquático em con
dições de equilíbrio, com valores entre zero e o infinito. A unidade do 
BCF é expressa por volume de água por unidade de peso de tecido (ex.: 
ml/g) e pode ser visto conceitualmente como o volume de água que 
contém a quantidade do xenobiótico concentrado em 1 g de tecido ani
mal (Barron et al., 1990).

Os procedimentos usados para estimar o BCF são: métodos de equi
líbrio, métodos de modelagem cinética e método da interelação quanti
tativa estrutura-atividade (QSAR). O método do equilíbrio expõe o orga
nismo a uma concentração constante do xenobiótico presente na água 
até o equilíbrio ser alcançado. O método cinético aplica uma represen
tação compartimentalizada do organismo e estima o BCF pela taxa cons
tante de captação e eliminação (ex.: BCF = Kjn/Ki>ul) ou constante basea
da na fugacidade. O método QSAR estima o BCF das propriedades físi
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cas do químico. A maioria dos modelos QSAR é regressão linear das log 
transformações de BCF e a hidrofobicidade do químico, indexado pelo 
coeficiente de partição octanol-água (Landrum et al., 1992b; Barron et 
al., 1990; Isnard & Lambert, 1988).

III. 3. Biomagnificação

A transferência de um xenobiótico do alimento para um organismo é 
definida como biomagnificação. Nem sempre há ingestão ou contato 
direto do organismo não alvo com o pesticida, mas este pode ser absor
vido por um ser vivo no organismo no qual se concentrará, passando em 
seguida para o corpo de outro animal predador do primeiro, podendo 
assim intoxicá-lo, se este for sensível às doses em questão. O caso mais 
conhecido é o do Turdus migratórias (Barker, 1958; citado por Freedman, 
1995). Aplicações maciças de DDT foram efetuadas nos Estados Unidos 
para evitar que os olmos fossem dizimados por uma doença transmitida 
por certos insetos. A fração de DDT que caiu no solo foi ingerida por 
minhocas muito pouco sensíveis a ele, mas que o concentraram em seus 
tecidos. Os tordos, consumindo as minhocas em grandes quantidades, 
ingeriram, muito tempo após o tratamento, doses consideráveis de subs
tâncias tóxicas, às quais seu cérebro e sistema nervoso foram particular
mente sensíveis. A morte surgiu após paralisias locomotoras e convul
sões. A mortalidade dos tordos migradores foi, desse modo, extrema
mente elevada, atingindo 86% em certos casos, após um período de la- 
tência de três semanas depois do tratamento.

Tal concentração de substâncias tóxicas processa-se igualmente nas 
biocineses aquáticas, ao longo das cadeias alimentares, indo dos organis
mos planctônicos aos peixes e, em seguida, às aves aquáticas. Foi o que 
demonstraram Hunt & Bischoff (1960) citados por Freedman (1995), no 
caso de um lago da Califórnia (Clear Lake), tratado com DDD (ou TDE, 
metabólito do DDT) a partir de 1949, para destruir as larvas de mosquito. 
Aplicado em doses de uma parte para 70 milhões, o produto concentrou- 
se passando do meio líquido para o plâncton (5:1 milhão), em seguida 
para os peixes comedores de plâncton e para os peixes carnívoros, atin
gindo finalmente as aves que comem os peixes (mergulhões), em doses 
variando de 40 a 2.500 partes para 1 milhão, provocando uma mortalidade 
extremamente elevada em sua populações.

Devido ao caráter lipofílico desses compostos, as quantidades dimi
nutas dissolvidas na água sofrem partição nos lipídios dos microrganis- 
mos procarióticos e eucarióticos. A concentração em suas células, quan
do comparadas à do meio circundante, pode ser aumentada entre 1 a 3 
ordens de magnitude às prevalecentes no ambiente (Fig. 6). Os mem
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bros dos níveis tróficos imediatamente superiores ingerem estes micror
ganismos. Somente 10 a 15% da biomassa são transferidos para o nível 
trófico mais alto, o resto é dissipado na respiração. O poluente lipofílico 
persistente, entretanto, não é degradado ou excretado numa extensão 
significativa e, então, é preservado praticamente sem perdas na pequena 
biomassa do segundo nível trófico. Conseqüentemente, sua concentra
ção aumenta quase uma ordem de magnitude. A mesma coisa ocorre su
cessivamente até níveis tróficos mais altos. O nível trófico máximo, com
posto por aves de rapina, mamíferos carnívoros, grandes peixes preda
tórios, pode ter no corpo uma quantidade de poluentes ambientais que 
excede a concentração ambiental por um fator de 104-106 (Atlas, 1990).

FIGURA 6. Biomagnificação do DDT. Concentrações muito pequenas de DDT 
dissolvidas podem passar ao plâncton. Aumenta a concentração do contaminante 
devido ao tamanho progressivamente menor da biomassa de um nível trófico ao 
seguinte (Atlas, 1990).

Se o poluente é uma substância biologicamente ativa como um 
pesticida, em tais níveis ele pode causar a morte ou debilitar seriamente 
o organismo afetado. Ao DDT e a outros hidrocarbonetos clorados têm 
sido imputada a morte ou a não reprodução de muitas aves de rapina. 
Esses inseticidas, quando captados por essas aves, podem causar afi- 
namento da casca do ovo e, conseqüentemente, problemas na reprodu
ção (Cooper, 1991; Edwards, 1973a,b). No caso de aplicação local, mes
mo em uma cadeia alimentar relativamente curta, como uma vegetação 
pul-verizada ->• minhoca -> pássaro, pode ser destrutivo para as aves. Por 
ser a alimentação humana proveniente de diferentes níveis tróficos, ele 
tem a posição menos exposta quando comparado a um animal total
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mente carnívoro. Todavia, antes do uso restrito do DDT, a média indivi
dual dos Estados Unidos, sem exposição ocupacional era de 4 a 6 ppm 
de DDT e seus metabólitos (Atlas & Bartha, 1993). Embora essa quanti
dade não tenha sido considerada extremamente perigosa, tornou-se cla
ra a possibilidade de um aumento na contaminação dos níveis mais altos 
da cadeia trófica da ecosfera e isso levou à restrição do uso do DDT nos 
Estados Unidos e na maioria dos países desenvolvidos.

Com a queda do uso de inseticidas organoclorados tem sido registrada 
uma recuperação nas populações de muitas espécies de aves de rapina, 
mesmo que ainda ocorram resíduos em seus tecidos e ovos (Edwards, 
1993). Outros autores, como Fleming et al. (1983), citados por Edwards 
(1993), observaram que, apesar da contaminação ambiental por orga
noclorados ter diminuído, alguma coisa ainda permaneceu e afetou as 
espécies de aves predadoras. Stickel (1984), citado por Edwards (1993), 
relatou também níveis altos de resíduos de DDT em aves de certas partes 
dos Estados Unidos, enquanto White & Krynitsky (1986) observaram quan
tidades consideráveis de resíduos de DDT em aves, lagartos e morcegos 
do Novo México e Texas, treze anos após ter sido banido o uso do DDT.

Os inseticidas organofosforados, carbamatos e piretróides, que subs
tituíram amplamente os organoclorados, tendem a ter toxicidade mais 
aguda para as aves, mas não são armazenados nos tecidos destas em 
grandes quantidades.

III. 3.1. Etapas da biomagnificação
O processo fundamental na transferência trófica de um xenobiótico é 

a ingestão através da dieta. Nos peixes e nos mamíferos, a absorção 
ocorre primeiramente no intestino. A absorção intestinal de xenobióticos 
hidrofóbicos é dependente do conteúdo lipídico da fonte alimentar. Os 
triglicerídeos da dieta geralmente aumentam a biodisponibilidade e a 
absorção do xenobiótico parece ocorrer concomitantemente à absorção 
lipídica (Barron, 1995).

Nos vertebrados, os lipídeos e os xenobióticos contaminantes são 
inicialmente absorvidos por absorção passiva e provavelmente transpor
te facilitado (Van Veld, 1990). Os xenobióticos associados aos lipídeos 
são processados em vacúolos de gordura e quilomícrons (mamíferos) ou 
lipoproteínas de baixa densidade (peixes), que são subseqüentemente 
liberados na linfa e circulação sistêmica (Sire et al., 1981).

III. 3.2. Fator de biomagnificação
Existem situações em que a acumulação de compostos xenobióticos 

não pode ser descrita por uma equação de equilíbrio relativamente sim- 
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pies entre o organismo e a água que o rodeia. A relação entre as concen
trações no organismo e na fonte é usada para caracterizar o comporta
mento da bioacumulação de um composto. Quando a fonte é um ali
mento, a relação entre a concentração do composto no alimento (CF) e 
o consumidor (Cc) é o fator de biomagnificação (BF).

O fator de biomagnificação é definido como a relação entre CF e Cc, 
isto é, CF/Cc, para um determinado tipo de alimento e para o consumi
dor ou grupo de consumidores específicos, num período determinado 
de tempo e sob condições ambientais especificadas. Normalmente, os 
valores obtidos pelo fator de biomagnificação são relativamente baixos, 
não havendo necessidade do uso de logaritmos (Connell, 1990a).
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INTRODUÇÃO

O solo é utilizado para produzir mais de 90% do nosso alimento. 
Devido à presença de competidores das culturas, a utilização de pesticidas 
tem se tornado comum no manejo de plantas, insetos e fungos que apre
sentam significado econômico.

Atualmente, o Brasil representa o quinto mercado consumidor mun
dial de pesticidas, com cerca de 250 ingredientes ativos registrados no 
IBAMA. Globalmente são utilizados milhões de quilos de pesticidas por 
ano, com um mercado estimado em 27 bilhões de dólares. O maior con
sumidor é os Estados Unidos, com mais de 600 produtos registrados e 
371 milhões de quilogramas aplicados em 1991 (Aspelin et al., 1992).

Os herbicidas, por serem aplicados, em sua maioria, no solo, têm 
causado preocupações acerca de contaminações de águas. A Agência de 
Proteção Ambiental dos Estados Unidos (EPA) constatou recentemente a 
presença de 46 diferentes pesticidas em águas subterrâneas de 26 esta
dos (Moorman, 1990). A maioria desses produtos são herbicidas e sua 
origem é atribuída principalmente a atividades agrícolas.

As lavouras brasileiras de maior consumo dos vários grupos destes 
produtos químicos são: soja, citros, cana-de-açúcar, hortaliças (tomate e 
batata), arroz, algodão, cereais,café, milho e frutas (Paulino, 1993).

A habilidade do solo de desintoxicar ou ligar esses produtos ou retar
dar-lhes o movimento, ajuda a reduzir a contaminação do ambiente. A 
degradação desses produtos pelos microrganismos do solo é considera
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do o fator principal que determina a persistência e o destino de um pes
ticida no solo.

A disponibilidade de um pesticida para as plantas, animais oti micror
ganismos no solo é determinada, principalmente, pela extensão de ad- 
sorsão e taxa de dessorção das partículas sólidas do solo (Anderson, 
1984). Essas propriedades são dadas pela estrutura molecular do pesticida, 
sua concentração no solo, além da temperatura, umidade e característi
cas físico-químicas do solo.

AMBIENTE DO SOLO

O solo é um ecossistema complexo e, do ponto de vista físico, é 
composto de material mineral (argila, silte e areia), poros cheios de ar ou 
água e matéria orgânica. Esta é um componente ativo e importante, no 
qual grosseiramente três frações podem ser delimitadas. A primeira de
las é um componente macroscópico, particulado, composto de restos de 
plantas e animais em diferentes estágios de decomposição. A segunda é 
uma reunião de vários compostos orgânicos simples disponíveis, oriun
dos dos resíduos vegetais e animais (carboidratos, aminoácidos, proteí
nas). A terceira é um componente complexo, colorido escuro, largamen
te aromático e polimérico, denominado húmus, relativamente resistente 
à degradação (Cerri et al., 1992). O período de reciclagem (turnover) 
dos detritos orgânicos, compostos solúveis e húmus é da ordem de 2-5 
anos, 5-25 anos e 250-2500 anos, respectivamente (Stevenson, 1982).

Já em sentido prático, o solo pode ser visto como um vasto local de 
reciclagem, continuamente recebendo e reduzindo compostos de carbo
no e oxidando-os a CO, e água. O solo é amplamente habitado por po
pulações microscópicas de bactérias, fungos, protozoários e algas, e 
macroscópicas, tais como anelídeos e artrópodes, formando uma com
plexa teia de comunidade alimentar. A microflora do solo tem papel fun
damental nos ciclos globais de nutrientes e carbono, participando de 
processos importantes como a nitrificação, denitrificação e mineralização 
do carbono. Dos organismos ativos desse esforço de reciclagem, os fun
gos são particularmente efetivos e versáteis, possuindo a capacidade en- 
zimática de degradar substratos bastante complexos e poliméricos, por 
exemplo, polissacarídeos, tais como celulose, hemicelulose, lignina. ami
do, quitina e glicogênio; e proteínas, como caseína, queratina e albu- 
mina. Por outro lado, as bactérias, em geral, são efetivas na degradação 
de produtos solúveis simples (Racke, 1990).

A degradabilidade é vista como um atributo desejável nos pesticidas 
atuais, pois a persistência prolongada leva à contaminação de outros 
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ambientes e também de águas subterrâneas. A importância do solo, como 
comunidade microbiana, em mediar a degradação de pesticidas, tem sido 
reconhecida desde muito tempo. A atividade microbiana foi mostrada por 
Audus, em 1939, como a responsável pela degradação do herbicida 2,4-D, 
em solo (Racke, 1990). Desde essa primeira descoberta tem havido um 
número considerável de trabalhos, mostrando a importância da degrada
ção microbiana nas transformações dos pesticidas no solo.

Quando um pesticida chega ao solo, seu tempo de residência depen
de das propriedades físico-químicas desse solo, das forças de sorção, 
dinâmica do fluxo de água como transporte de soluto e de sua taxa de 
degradação. Isso é devido à partição do pesticida entre as três fases do 
solo, ou seja, partículas sólidas, solução e gases (Glotfelty & Schomburg, 
1989). As partículas sólidas, de material mineral orgânico, ou seja, argila, 
silte, areia e matéria orgânica, são importantes no processo de adsorção 
dos pesticidas ao solo. O tipo e a concentração dos solutos na solução 
circundante, o tipo e a quantidade de minerais de argila e a quantidade 
de matéria orgânica, pH, temperatura e as propriedades do composto 
químico envolvido são também importantes, assim como o tipo de cátion 
que está saturando a argila (por exemplo, íons de Fe, Ca, Al ou H (Ale
xandre, 1994). Portanto, em estudos de degradação, a quantidade de ar
gila e matéria orgânica, o pH e a capacidade de troca catiônica são qua
lidades que devem ser levadas em consideração, principalmente quando 
se quer comparar a velocidade de degradação entre solos.

Quanto mais argiloso um solo, maior é o grau de adsorção e, se hou
ver a presença de argila de grade 2:1, a adsorção será ainda maior. Ha
vendo elevado teor de matéria orgânica, a adsorção será aumentada, 
porque tanto as argilas como os materiais húmicos possuem grande área 
de superfície por unidade de volume. Por exemplo, um grama de argila 
pode ter uma superfície de 20 a 80 m2 (Alexandre, 1994).

O conteúdo de água no solo, além de responsável por fenômenos de 
transporte e absorção de solutos pelas plantas e outros organismos, apre
senta competitividade pelos sítios ativos do solo, influenciando o grau 
de adsorção e toxicidade dos pesticidas (Bailey & White, 1964). Nesse 
contexto, Dao & Lavy (1968) observaram uma relação inversa entre ad
sorção de atrazina e o conteúdo de água no solo. Deste modo, baixas 
condições de umidade favorecem a adsorção do pesticida e, à medida 
que aumenta o conteúdo de água, diminuem a competição, reduzindo a 
adsorção das moléculas orgânicas.

A fase gasosa do solo tem composição semelhante à da atmosfera, 
com algumas diferenças principalmente quanto ao teor de O2 e CO2. O 
ar do solo ocupa o espaço dos poros que não têm água. A solução do 
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solo e o ar mantém proporções recíprocas, isto é, ao aumentar um, dimi
nui o outro.

PROPRIEDADES DOS PESTICIDAS

O comportamento do pesticida no solo e na água é regulado também 
por propriedades do composto como reatividade (Pa), solubilidade em 
água (K ), pressão de vapor (PV) e retenção no solo (KQ (Weber, 1994).

Propriedades como solubilidade e reatividade levam a uma maior 
adsorção ao solo. No que se refere à solubilidade, quanto mais um pesti
cida estiver dissolvido na solução do solo, mais será arrastado com a 
água. Entretanto, a solubilidade não deve ser considerada por si só, mas 
sim relacionada com as outras propriedades, como a reatividade. Esta 
está ligada às cargas iônicas ou residuais que a molécula do pesticida 
apresenta, podendo ter propriedades básicas, ácidas, anfotéricas ou não- 
ionizáveis. Assim, um pesticida com cargas positivas tende a ser mais 
fortemente adsorvido aos colóides do solo. O pKa ou o logaritmo nega
tivo da constante de dissociação é um índice da força ácido-básica de 
um composto e é definido como o pH do qual metade do composto está 
na forma ionizada e metade na forma não-ionizada. Pesticidas pouco 
solúveis e de caráter alcalino se adsorvem fortemente. Herbicidas de ca
ráter ácido, como dalapon, são pouco adsorvidos. Além disso, pesticidas 
solúveis em água são pouco ou quase nada adsorvidos. Pesticidas bas
tante solúveis mas com caráter alcalino, como hexazinone, ou com carga 
iônica positiva, como paraquat, são fortemente adsorvidos ao solo 
(Deuber, 1992). A adsorção também está associada ao caráter hidrofóbico 
das moléculas. Quanto maior a hidrofobicidade da molécula, maior é a 
sorção. A extensão dessa retenção é diretamente correlacionada com o 
coeficiente de partição octanol-água, o qual é expresso como valor Kwo, 
que é uma medida da hidrofobicidade de compostos.

Weber (1994) relacionou as propriedades e o comportamento dos 
pesticidas no solo, concluindo que os pesticidas N quaternários, os orgâ
nicos contendo As e P ácidos, os fungicidas orgânicos metálicos, herbicidas 
dinitroanilinas e reguladores de crescimento, metabólitos de inseticidas 
organofosforados, piretróides e pesticidas não-iônicos são fortemente ad
sorvidos pelos colóides do solo e relativamente imóveis. Possuem meia- 
vida variando de muito curta a muito longa nos solos. Já os herbicidas áci- 
do-carboxílicos e reguladores de crescimento, os ácido-hidróxidos, ácido 
aminosulfonil, herbicidas amidas e anilidas, pesticidas carbamatos e car- 
banilatos, fumigantes e pesticidas não-iônicos altamente solúveis na água 
são fracamente retidos pelos colóides do solo e relativamente móveis no 
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solo. Pesticidas com propriedades básicas, hidrocarbonetos clorados, 
feniluréias e tiocarbamatos são retidos em baixa ou alta quantidade e apre
sentam meia-vida curta ou longa no solo. A relação entre K* e Ksp difere 
entre as várias famílias dos grupos químicos, dependendo das proprieda
des de ionização e tipos de grupos funcionais presentes.

A estrutura molecular determina o grau que um pesticida entra em 
partição entre a água e os sólidos do solo. A quantidade dissolvida na 
solução do solo é, principalmente, um fator da estrutura individual do 
produto. Aumentando a quantidade de água do solo, aumenta a quanti
dade total do produto dissolvido na solução do solo. Anderson (1984) 
mostrou que, aumentando a quantidade de água no solo, a quantidade 
dos herbicidas diallato e triallato também aumentava, ocorrendo, com 
isto, aumento da taxa de metabolismo desses produtos. Ao ser adiciona
da para servir como solvente para os pesticidas, a água, conforme sua 
quantidade, determina a quantidade de microflora sobrevivente no solo 
(Anderson, 1984; West et al., 1992).

ADSORÇÃO

Adsorção é o processo pelo qual a molécula do pesticida é transferida 
da fase móvel (líquida ou gasosa) para a fase estacionária (sólida). A 
adsorção é reversível e pode seguir ambas as direções, adsorção ou des- 
sorção. É regida pela lei geral da dispersão, segundo a qual, em determi
nada composição do adsorvente e do adsorvido e sob certas condições 
externas, como temperatura e pressão, cada substância se distribui de 
tal forma que seu nível de concentração, em ambas as fases, permanece 
constante.

A adsorção é geralmente descrita utilizando isotermas de adsorção, 
em que a quantidade do adsorvido é relacionada com a concentração da 
espécie adsorvente, na solução em equilíbrio. Experimentalmente, as 
equações de Langmuir ou de Freundlich são comumentes utilizadas para 
expressar as isotermas de adsorção de um pesticida, num dado solo. O 
grau de adsorção é julgado, comparando os valores de K, o qual é um 
parâmetro importante, determinado através da relação de concentrações 
entre as substâncias adsorvidas e as que estão dissolvidas. Quanto maior 
o valor de K, maior é a capacidade de adsorção da substância pelo solo. 
A adsorção está relacionada com a mobilidade do produto químico. Alta 
adsorção geralmente indica baixa mobilidade.

As duas características mais importantes e determinantes na adsorção 
do pesticida são o conteúdo de matéria orgânica no solo e a solubilidade 
do composto orgânico (Triegel & Guo, 1994).
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O índice de retenção no solo (K^J se refere à capacidade da molécula 
do pesticida se ligar ao carbono orgânico do solo. Foi inicialmente suge
rido como um índice de sorção de compostos orgânicos não-iônicos pelo 
solo, sendo assumido que somente a fração orgânica do solo adsorvia os 
produtos químicos. Entretanto, esse é o caso de produtos muito lipofílicos. 
Moléculas polares orgânicas se ligam prontamente a superfícies orgânicas 
ou inorgânicas do solo (Weber, 1994). O valor K* de um produto se refere 
ao valor Kd dividido pela fração de carbono orgânico do solo (K k = Kd/ 
fração carbono orgânico) e K, determina-se dividindo o valor do herbicida 
adsorvido (mg/kg) pelo herbicida dissolvido (mg/L).

A adsorção é um processo chave no comportamento de pesticidas no 
solo, pois está diretamente relacionada com a translocação, persistência, 
mobilidade e bioatividade desses produtos (Luchini, 1987).

A adsorção às superfícies tem sido considerada como um fator limitante 
da degradação dos pesticidas no solo. Allen & Walker (1987) encontra
ram forte correlação entre a quantidade de herbicidas absorvidos e sua 
degradação, havendo relação significativa entre respiração microbiana e 
quantidade de herbicida na solução do solo. Portanto, a biodisponibilidade 
do produto pode determinar o metabolismo microbiano. O produto de 
hidrólise, assim como o composto pai, podem estar disponíveis para 
exercer toxicidade ou prover nutrientes.

Somasundaram & Coats (1990) relacionaram a propriedade de mobi
lidade do pesticida no solo com a disponibilidade para degradação. Su
geriram que a técnica de cromatografia de camada delgada de solos 
(ccds) pode ser utilizada como um índice do comportamento da adsorção/ 
dessorção do produto no solo. Nessa técnica o solo serve como adsor- 
vente, o produto radiomarcado é aplicado em um ponto, no canto infe
rior da placa. Após o desenvolvimento das placas, em água, estas são 
secas, e então, cobertas com filme raio X por 2 a 3 semanas. Os valores 
de Rf (relação de frentes) de cada mancha é medido no auto-radiogra- 
ma. Os mesmos autores observaram que produtos de hidrólise, como 
2,4-diclorofenol, p-nitrofenol e ácido salicílico, após repetidas aplica
ções, induziram a uma degradação acelerada de seus produtos parentais. 
Os Rf desses metabólitos indicam mobilidade intermediária a alta. Eles 
foram utilizados como fonte de energia para os microrganismos e sua 
disponibilidade no solo contribuiu para um metabolismo rápido dos pro
dutos pais. Esses autores concluíram, então, que os produtos de degra
dação (metabólitos) de alguns pesticidas são capazes de induzir a degra
dação acelerada de seus produtos pais. As propriedades de disponibili
dade, baixa toxicidade microbiana e valor nutritivo podem favorecer a 
degradação dos compostos pais em solos com populações de microrga- 
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nismos degradadores. Portanto, uma das variáveis que determina o me
tabolismo do pesticida é sua disponibilidade para os sistemas microbianos 
que degradam esses produtos. O produto ou seus metabólitos devem 
estar disponíveis, para então exercer seus efeitos de toxicidade ou pro
ver valor nutriente. A falta de disponibilidade de alguns produtos pode 
resultar em sua persistência.

Em nosso laboratório foram realizados testes de mobilidade e degra
dação, utilizando os mesmos solos e diferentes pesticidas. Foram empre
gados dois tipos de solos agrícolas, coletados próximos ao município de 
Piracicaba, SP. Foram classificados como sendo Areia Quartzosa (AQ) e 
Latossolo Vermelho Escuro (LVE), apresentando, respectivamente, as 
seguintes características: areia (%) 94,5 e 13; silte (%) 2 e 18; argila (%) 3,5 
e 69; matéria orgânica (%) 1,2 e 3,7; pH (CaCl2) 4,3 e 4,7; CTC (meq/100 g) 
3 e 4,8. Na tentativa de relacionar a mobilidade, avaliada por ccds e a 
degradação, avaliada através da quantidade de 14CO, desprendido, du
rante 28 dias de incubação, nas doses de 1 e 10 ppm de diversos 14C- 
pesticidas, apresentamos a Tabela 1. Com alguns produtos não foi ob
servada correspondência com degradação e mobilidade, como alachlor, 
por exemplo. Um estudo da mobilidade e toxicidade de seus metabólitos 
talvez pudesse esclarecer melhor o fato. Por outro lado, os piretróides 
deltametrina, acrinatrina e permetrina não apresentaram mobilidade; en
tretanto, foi observado alto desprendimento de 14CO„ durante o período 
de incubação. Provavelmente, isso se deve ao tipo de força de sorção 
entre as moléculas, uma vez que as propriedades gerais dos piretróides 
são: não iônicos, baixa solubilidade em água (Ks = 0,001 a 0,33 mg/L); 
alta a muito alta retenção (K)c = 104 a 106) e baixa volatilidade (PV = 
1,5.IO’9 a 0,348.1o-6 mmHg)

MECANISMOS DE DISSIPAÇÃO DE PESTICIDAS N0 SOLO

Os pesticidas presentes no solo se tornam parte de processos de trans
porte e degradação, que afetam todos os produtos químicos orgânicos 
adicionados a um ecossistema dinâmico (Sawhney & Brown, 1989).

Há diversos processos de transporte dos resíduos de pesticidas dentro 
ou fora do ecossistema do solo. O transporte pelo processo de volatilização 
leva o pesticida do solo para a atmosfera. Pesticidas com pressão de vapor 
superior a 1016 mmHg a 25°C são grandemente afetados, e perdas de 80- 
90% em 24 horas já foram registradas (Triegel & Guo, 1994). Assim como 
a pressão de vapor aumenta com a temperatura, outros fatores também 
podem modificar a cinética da volatilização, como velocidade de ventos, 
umidade do ar e do solo e conteúdo de matéria orgânica.
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TABELA 1. Valores de Rf de cromatografia de camada delgada de solos (ccds) 
e porcentagens de 14CO2 desprendido de diversos pesticidas radiomarcados 
uniformemente nos carbonos do anel.

PRODUTO SOLO RF %’4CO2 EVOLUÍDO

1 ppm 10 ppm

diuron AQ 0,81 3,02 3,89

LVE 0,45 2,28 4,04

atrazina AQ 1,00 0,64 0,58

LVE 0,45 0,35 0,28

AQ 1,00 1,27 1,03

alachlor LVE 1,00 0,37 0,30

AQ 0,00 2,57 2,33

trifluralina LVE 0,00 1,96 1,30

AQ 1,00 18,00 14,07

2,4-D LVE 0,55 7,29 6,58

AQ 0,00 20,35 10,15

permetrina LVE 0,00 6,48 6,96

AQ 0,00 76,08 83,58

deltametrina LVE 0,00 35,46 39,26

AQ 0,00 60,94 39,57

acrinatrina LVE 0,00 1,21 0,53

AQ 0,02 1,04 0,51

PCNB LVE 0,02 0,55 0,40

Outro tipo de transporte é o movimento de pesticidas dissolvidos ou 
adsorvidos a partículas na solução do solo. Esses processos, denomina
dos de lixiviação, têm sido relacionados com a contaminação de água 
subterrânea. Diversas vias têm sido descritas, mostrando o movimento 
de pesticidas dissolvidos na solução do solo. Processos de convecção e 
difusão são freqüentemente simultâneos, envolvendo o transporte na 
água que move gravitacionalmente ou com um gradiente de concentra
ção. A evaporação e a transpiração resultam em movimento da água e, 
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conseqüentemente, das substâncias nela dissolvidas. Há o movimento 
de pesticidas através de macroporos, junto com o movimento da água 
correndo pelas tramas irregulares de canais construídos por minhocas, 
insetos, animais que cavam ou por raízes de plantas.

O transporte de pesticidas na água movendo-se sobre a superfície do 
solo, chamado de escoamento superficial ou mnoff é um dos principais 
processos de contaminação de águas de superfície. A água da chuva ou 
irrigação move-se carregando íons solúveis ou adsorvidos às partículas 
sólidas do solo.

Pesticidas com solubilidade em água superior a 10 mg/L tendem a se 
mover largamente na fase solúvel, enquanto pesticidas menos solúveis 
tendem a mover-se principalmente sorvidos em partículas de solos 
erodidos (Racke, 1990).

O entendimento da sorção, biodegradação e transporte de produtos 
químicos orgânicos no solo e aquífero é essencial para predizer o desti
no e o impacto desses produtos no ambiente.

PROCESSOS ABIÓTICOS DE DEGRADAÇÃO

A degradação de produtos químicos, tais como pesticidas, pode ocor
rer também através de processos químicos ou fotoquímicos. Muitos pro
cessos abióticos de degradação ativos no solo resultam na degradação 
parcial desses produtos, que posteriormente levam a ser degradados 
microbiologicamente ou se ligam a componentes orgânicos do solo. 
Exposição de resíduos de pesticidas a radiação ultra-violeta (UV) pode 
resultar em considerável fotodegradação. Tais processos podem ocorrer 
naturalmente na superfície do solo, das plantas ou outras superfícies, 
como a da água. Um dos fatores que afetam a degradação dos pesticidas 
e outros compostos orgânicos pela luz UV é a presença de compostos 
fotossensitivadores, os quais facilitam a transferência da energia da luz 
para um receptor químico. Vários solventes são reconhecidos como fo
tossensitivadores, como por exemplo a acetona. Portanto, o meio em 
que as substâncias reagentes estão dissolvidas ou suspensas afeta a na
tureza da reação fotoquímica, principalmente com relação à velocidade 
de reação e a produtos formados.

Reações abióticas, significativas, ocorrem entre os pesticidas e reativos 
inorgânicos e compostos orgânicos na solução e nas superfícies das par
tículas sólidas do solo. Reações hidrolíticas são importantes mecanismos 
de transformação de muitos pesticidas no solo, incluindo os organofos
forados, inseticidas carbamatos e ésteres herbicidas (Tinsley, 1979).
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Métodos abióticos na degradação de pesticidas em larga escala, para 
fins de remediação de locais contaminados com altas concentrações, são 
apresentados em detalhes por Krueger & Seiber (1984) mediante a utili
zação de unidades de ultra-violetas ou ozona, perborato de sódio (que 
libera peróxido de hidrogênio em solução) e sistemas aquosos com pH 
ácido, neutro ou alcalino.

O pH regula a quantidade de ligantes ou a taxa de degradação de 
produtos ionizavéis, mas normalmente não regula a taxa de degradação 
de compostos não iônicos (Weber et al., 1993). O pH influencia indire
tamente o movimento de alguns pesticidas no solo, afetando fortemente 
a adsorção; em baixos valores de pH a mobilidade é baixa. Em geral, a 
adsorção é fraca em pH neutro e alto (básico), levando ao aumento de 
mobilidade e aumento da degradação em solos alcalinos (Somasundaram 
& Coats, 1990).

PROCESSOS MICROBIOLÓGICOS DE DEGRADAÇÃO

A atividade microbiana é reconhecida como um dos fatores mais im
portantes na eliminação dos produtos químicos do ambiente. A função 
dos microrganismos na transformação de pesticidas vem, há tempo, sen
do demonstrada em trabalhos de laboratório, comparando as propor
ções de degradação entre solos ativos e esterilizados (Lichtenstein & 
Schultz, 1964). Outros pesquisadores têm escolhido o uso do isolamento 
de microrganismos degradadores de pesticidas como evidência do en
volvimento microbiano (Racke, 1990). Outra evidência ainda é que as 
condições do ambiente que influenciam a atividade microbiana, tais como 
temperatura, umidade, pH, afetam também a degradação dos pesticidas 
no solo (Chapman et al., 1986).

Outro método comumente utilizado, que sugere que a biomassa in
flui na degradação dos produtos no solo, envolve a adição de nutrientes 
em solos tratados com o pesticida. O método tem sido utilizado para 
acelerar o metabolismo tanto de pesticidas prontamente degradáveis como 
os mais persistentes. A razão de se adicionar vegetais como nutrientes 
foi baseada na hipótese de que o aumento da taxa de carbono/nitrogê- 
nio (C:N) no solo poderia estimular a atividade microbiana e porque a 
depleção de N no solo pode induzir o ataque microbiano a fontes me
nos disponíveis de N, como de alguns pesticidas. Entretando, foi mostra
do que a degradação mais rápida de compostos na presença de restos 
de materiais vegetais está relacionada com atividace microbiana (Felsot 
& Dzantor, 1990).
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A atividade microbiana é maior quando se acrescenta ao solo material 
vegetal do que quando somente se adicionam nutrientes, como por exem
plo glicose (Anderson, 1984). A adição de material vegetal demonstra tam
bém que a degradação pode ocorrer por cometabolismo. Em outras pala
vras, a energia derivada de outros nutrientes adicionados leva ao metabo
lismo de pesticidas, do qual pouca ou nenhuma energia pode ser ganha 
(Anderson, 1984; Horvath, 1972). Na degradação do pesticida por come
tabolismo ocorrem reações que não suportam crescimento microbiano.

Costa (1992) estudou a degradação de 14C-ametrina, radiomarcada 
nos carbonos do anel, em solo Areia Quartzosa, amostrado em região 
próxima de Piracicaba, SP, em condições de esterilizado, não esteriliza
do, e com adição de folhas secas de cana-de-açúcar, cultivada em solo 
tratado ou não com o mesmo herbicida, nos três anos anteriores à cole
ta. Em solos esterilizados, praticamente não foi observado desprendi
mento de 14CO2. Com a adição de material vegetal oriundo de campos 
tratados e não tratados, a proporção de l4CO2 desprendido foi respecti
vamente de 12 e 13 vezes maior do que em solo sem adição de substrato, 
mostrando que a degradação de ametrina ocorre principalmente por 
cometabolismo. A adição de solo rizosférico das mesmas culturas tam
bém aumentou a degradação, com desprendimento de 3,5 e 1,7 de 14CO, 
em solos tratados e não tratados, respectivamente. Isso mostra que ocor
reu uma seleção de microrganismos durante os três anos consecutivos de 
aplicação do herbicida no campo. A Fig. 1 mostra a evolução do 14CO2 
evoluído nos diferentes tratamentos.

A atividade da enzima desidrogenase foi determinada no final de nove 
semanas de incubação, conforme metodologia descrita por Smith & Pugh 
(1979). A atividade microbiana assim determinada mostrou relação dire
ta com desprendimento de 14CO2, sendo maior nos tratamentos que apre
sentaram maior desprendimento de CO2, ou seja, maior degradação. Ou
tros trabalhos, com adição de material vegetal tratado ou não com os 
herbicidas simazina e bentazon (Burauel & Führ, 1988), mostraram que 
a degradação foi acelerada, com maior desprendimento de 14CO2 nos 
solos com adição desses produtos por possuírem, as plantas, enzimas 
que podem metabolizar os compostos, tornando-os prontamente de- 
gradáveis pelos microrganismos do solo.

Métodos de estudos sobre degradação de compostos químicos são 
descritos em detalhes por Anderson (1990).

O tipo de formulação dos pesticidas também pode influenciar a degra
dação, como o caso de formulações granulares, as quais são mais persis
tentes do que os concentrados emulsionáveis. Os tipos de solventes,
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FIGURA 1. Porcentagem de 1‘‘CO2 desprendido em solo Areia Quartzosa (AQ), 
acrescido de folhas secas tratadas (PH) com o herbicida ametrina ou não (PsH), 
acrescido de solo rizosférico tratado (RH) ou não (RsH) e solo esterilizado (ES), 
durante 63 dias de incubação.

emulsificadores, antiespumantes, estabilizantes e algumas impurezas oriun
das da síntese do ingrediente ativo são capazes, potencialmente, de afetar 
a biota e as propriedades físico-químicas do solo e, portanto, podem afe
tar a degradação. O tipo de formulação pode afetar também a volatilização 
e mobilidade dos ingredientes ativos no soloe, conseqüentemente, modi
ficar a quantidade de pesticidas disponíveis para degradação.

As práticas agrícolas de manejo e cobertura vegetal também influen
ciam a atividade microbiana, com reflexos em suas características físicas, 
químicas e biológicas. A calagem e a adubação mineral ou orgânica fa
vorecem o desenvolvimento microbiano de forma direta, pelo aumento 
do pH e da disponibilidade de nutrientes às células microbianas e, de 
forma indireta, pela maior produção vegetal, que acarreta aumento da 
atividade rizosférica. O manejo dos restos culturais e o grau de preparo 
do solo afetam sua temperatura, umidade, aeração e distribuição desses 
resíduos na camada arável do solo (Cattelan & Vidor, 1990).

A permanência de resíduos de pesticidas no solo depende também da 
prática agrícola, além da atividade microbiana, e a distribuição do produto 
é também influenciada por esta. Torrões dificultam a entrada de produtos 
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dentro e abaixo deies. A maior quantidade de microrganismos sobrevive 
na superfície, diminuindo com a profundidade. O perfil do solo consiste 
de vários horizontes e as diferenças entre eles podem englobar proprieda
des físico-químicas, temperatura, quantidade de água e ar. O pesticida é 
transportado através do perfil do solo, onde cada ambiente determina se 
a molécula adsorve ou é transformada. Com o intuito de observar a degra
dação do herbicida atrazina nos horizontes A, AB e B, amostras de solo 
Podzólico Vermelho-Amarelo Abrupto, da região de Pindorama, SP, foram 
coletadas, e 14C-atrazina aplicada na dose de 3 litros i.a./ha (Monteiro et 
al., 1995). As amostras de solo foram incubadas com umidade constante 
de 70% da capacidade de campo, a 23°C, no escuro, durante 64 dias. O 
desprendimento de "CO, foi proporcional à profundidade: após 64 dias 
da aplicação, o desprendimento nos primeiros 0-30 cm foi de 1,7%, nas 
profundidades de 30-50 cm e 50-60 cm apresentaram 1,4% e 0,8%, respec
tivamente. Conclui-se, através do Manual do IBAMA (1990), que no hori
zonte A a meia-vida de atrazina foi de 90 a 180 dias (persistência média) 
e nos horizontes AB e B superior a 180 dias (persistência alta). Johnson & 
Fuhrman (1993) estudaram a degradação de atrazina e metolachlor no 
horizonte C (0,87-1,07 cm) de um solo arenoso dos Estados Unidos, en
contrando também baixo nível de degradação.

ADAPTAÇÃO MICROBIANA À DEGRADAÇÃO

Alguns microrganismos são hábeis na utilização de certos pesticidas 
como única fonte de carbono. Espécies de Rhodococcus (Dickeí al. 1990), 
Arthrobacter (Tam et al., 1987) e Flavobacterium (Mueller et al., 1988), 
por exemplo, isoladas do solo, utilizaram carbamotioatos, em meio de 
cultura, como única fonte de carbono. Outros microrganismos como 
Pseudomonas sp. podem utilizar diflubenzuron como única fonte de 
carbono e incorporar grandes quantidades desse produto. Cerca de até 
10 mil ppm de diflubenzuron foram encontrados dentro de suas células. 
Entretanto, ocorre pouco metabolismo do composto, pois esse micror
ganismo é tolerante ao diflubenzuron absorvendo ou adsorvendo o com
posto, sem que este lhe seja letal. A tolerância, entretanto, pode estar re
lacionada com a degradação do produto (Booth etal., 1983). O acúmulo 
do pesticida por microrganismos pode ocorrer por processos ativos ou 
passivos, significando apenas remoção temporária do produto do meio. 
Moléculas de organoclorados como DDT, dieldrin, aldrin e heptacloro 
foram detectadas em células de fungos (Musumeci, 1992), acumuladas 
em vacúolos.
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Em alguns casos pode parecer um possível desenvolvimento de resis
tência pelos organismos-alvos. No campo, essa resistência pode ser resul
tado da degradação acelerada do produto a níveis não tóxicos. Esse pare
ce ser o caso do inseticida carbamato carbofuran, que perdeu sua eficiên
cia no controle de certos insetos em solos com histórico de sua aplicação 
nos Estados Unidos e Canadá (Racke, 1990). O fenômeno é chamado de 
biodegradação acelerada {enhanced biodegradation), por ocorrer a de
gradação mais rapidamente nestas áreas tratadas por 2 ou mais anos con
secutivos, do que em áreas sem prévia aplicação do mesmo produto.

Provavelmente a aceleração da degradação seja resultado da prolife
ração dos microrganismos adaptados aos pesticidas em questão. Tais 
solos são referidos como “enriquecidos” (Smith & Lafound, 1990). Uma 
extensa revisão sobre degradação acelerada pode ser encontrada em 
Roeth (1986) e Rack & Coats (1990), com exemplos ocorridos.

A degradação acelerada pode ser devida à degradação do produto 
por via catabólica, por espécies de fungo, bactéria ou actinomiceto. Portan
to, é de se esperar que o número de microrganismos degradadores au
mente em solos com seguidas aplicações de um mesmo produto. Por 
exemplo, Cullimore (1981) encontrou um grande número de organis
mos degradadores de 2,4-D em solo tratado durante 32 anos seguidos. 
Em altas doses (1,12 kg/ha) o número deles foi ao redor de 5.700 mi- 
crorganismos/g solo e, em doses mais baixas (0,42 kg/ha), de 2.500 mi- 
crorganismos/g solo.

Para enumerar e isolar microrganismos degradadores de herbicidas de 
solo com degradação acelerada, Mueller et al. (1989) utilizaram meio mí
nimo, com adição de 20 mg/L de herbicida como fonte de carbono e 25 
mg/L de TTC (2,3,5-cloreto de trifeniltetrazólio) como um indicador dos 
organismos capazes de utilizarem o herbicida empregado. Microrganis
mos ativos utilizam o pesticida como fonte de carbono e também redu
zem o TTC, que é incolor, a um composto colorido; assim, microrganis
mos degradadores aparecem como colônias vermelhas (Skipper, 1990).

Moorman (1988) desenvolveu uma técnica utilizando 14C-NMP (nú
mero mais provável) para enumerar os microrganismos degradadores 
do herbicida carbamotioato EPTC. Esse autor concluiu ainda que o aumen
to na taxa do metabolismo foi provavelmente o maior responsável pelo 
aumento nas taxas de degradação, mais do que o aumento das popula
ções de degradadores de EPTC.

Lee (1984) isolou 29 fungos e 9 bactérias que puderam degradar EPTC. 
Obrigawitch (1983) observou que a meia-vida de EPTC em solos com 
degradação acelerada passou de 13 para 4 dias.

Monteiro et al. (1996) mostraram ocorrer degradação acelerada do 
propanil em solos com repetidas aplicações desse herbicida. Spessoto 
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(1996) isolou, dos mesmos solos com degradação acelerada, após diver
sas repicagens em meio mínimo com propanil como única fonte de car
bono, fungos do gênero Fusarium. Spurr & Souza (1974) observaram 
também que fungos fitopatogênicos, como Rhizoctonia solam, cresce
ram em meio de cultura, tendo aldicarbe como única fonte de carbono.

Reconhece-se também que há diferença na susceptibilidade dos 
pesticidas à degradação acelerada, com base na estrutura química e dis
ponibilidade do produto, necessitando-se que seja acessível ao cata
bolismo microbiano. Há relatos na literatura de degradação acelerada de 
fungicidas, inseticidas e herbicidas. Entretanto, algumas classes de 
pesticidas, por exemplo inseticidas carbamatos, herbicidas tiocarbamatos 
e ácidos fenoxialcanóicos, têm mostrado ser especialmente susceptíveis 
à degradação acelerada (Racke, 1990). Dentro desses grupos aparecem 
produtos resistentes à degradação acelerada, como os herbicidas feno
xialcanóicos 2,4,5-T, devido à toxicidade de seus metabólitos. O 2,4,5- 
triclorofenol não serve como substrato microbiano, ao contrário de 2,4- 
diclorofenol (Somasundaram & Coats, 1990).

A procura de microrganismos degradadores de pesticidas ou outros 
produtos químicos é facilitada, se a degradação estiver relacionada dire
tamente com a produção de enzimas, as quais poderíam ser ensaiadas 
com maior rapidez. Também facilitaria o reconhecimento de linhagens 
que pudessem estar causando ineficiência do produto no campo. Reed 
et al. (1990) observaram aumento de atividade da urease em solos trata
dos com os inseticidas carbofuram e ethoprop. Esses autores relaciona
ram também a atividade das enzimas fosfatase e fosfodiesterase, entre 
outras, com a diversidade das vias metabólicas dos microrganismos de
gradadores. A outra enzima desidrogenase é recomendada para estudo 
sobre os efeitos de pesticidas nos microrganismos, uma vez que essa 
enzima fornece informações sobre a respiração e, portanto, sobre a ati
vidade dos microrganismos (Smith & Pugh, 1979). Santos & Monteiro 
(1994) e Santos (1992) estudaram a atividade das enzimas desidrogenase, 
fosfatase e urease, em solo de mata, terra roxa estruturada da região de 
Piracicaba, SP, na presença de endosulfan e aldicarbe. Esses inseticidas 
causaram efeitos deletérios nas populações de algas e protozoários e 
inibição das enzimas desidrogenase e fosfatase, mas por outro lado, não 
foi observada alteração na atividade da urease.
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INTRODUÇÃO

A maior parte do fenômeno da poluição por pesticidas envolve com
postos orgânicos chamados de xenobióticos (xeno = estranho, biótico = 
vida), os quais são sintetizados pelo homem e não têm semelhanças com 
os compostos químicos naturais. Uma das características essenciais de uma 
molécula xenobiótica é seu comportamento quanto à reatividade. Os com
postos orgânicos mineralizáveis podem tornar-se parcial ou totalmente 
resistentes à mineralização pela adição de um substituinte. Estes substituintes 
podem ser denominados de xenóforos, isto é, que são fisiologicamente 
incomuns ou que são totalmente não fisiológicos (Alexander, 1994).

De todos os compostos que atingem o solo intencionalmente, os 
pesticidas merecem atenção especial, pois seu desaparecimento, persis
tência e transformação indicam sua eficácia como produto e seu perigo 
potencial para a microbiota, a qualidade do ambiente e a vida no plane
ta. Além disso, existem mais de 1.000 xenobióticos registrados como pes
ticidas, com uma grande variação na estrutura química das moléculas. 
Dos xenobióticos empregados como pesticidas 65% são herbicidas, 25% 
inseticidas e 7% fungicidas. Os restantes 3% incluem nematicidas, acari- 
cidas, rodenticidas, moluscicidas e outros. Em função da importância 
econômica dos pesticidas e da degradação ambiental que causam, al
guns estudos têm sido feitos para o estabelecimento de características 
estruturais da molécula, que permitam a biodegradação desses químicos 
de modo a evitar danos ecológicos.
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A degradação de uma substância em outra pode ser promovida por 
processos físicos, como o calor ou a irradiação ultravioleta, por reações 
químicas decorrentes do pH ou da ação de certas substâncias no am
biente, e por processos biológicos, através de enzimas existentes em 
animais, plantas e microrganismos. A biodegradação é o únicc proces
so que permite a degradação de um xenobiótico até CO2, H2O, NO,, e 
outros compostos inorgânicos, eliminando assim os produtos de trans
formação intermediária, muitas vezes tóxicos (Atlas & Bartha, 1993). As 
propriedades dos produtos originados da degradação dos pesticidas são 
geralmente diferentes das propriedades dos parentais, tanto na atividade 
biológica como em características de toxicidade, volatilidade e adsor- 
tividade. Portanto, em relação aos compostos pesticidas, é necessário 
saber quanto do composto parental ou de sua atividade biológica per
manece no solo ou na água, após determinados períodos de sua aplica
ção. Também é necessário identificar e quantificar os produtos da degra
dação. A não degradação de muitos xenobióticos acarreta seu acúmulo 
gradativo no ambiente com impacto a longo prazo, resultando na adap
tação da biota com o estabelecimento de um novo equilíbrio no ambien
te. Em função dos grupos funcionais, a estrutura química mais do que a 
quantidade aplicada do pesticida é de primordial importância para a 
degradação não biológica. Além disso, poucas substâncias foram estu
dadas em relação à sua degradação não biológica no ambiente, tendo 
este capítulo a função de discorrer sobre a degradação abiótica através 
de uma vasta busca da literatura disponível.

O desaparecimento do pesticida de um ecossistema não significa ne
cessariamente que ele tenha sido degradado por microrganismos, uma 
vez que a perda dos pesticidas pode ocorrer por lixiviação, volatilização 
e degradação química e fotoquímica. Só recentemente tornou-se ampla
mente reconhecida a importância dessas transformações abióticas no 
destino dos pesticidas no ambiente.

DEGRADAÇÃO QUÍMICA

São extremamente difundidos os fenômenos de transformações quí
micas que ocorrem no solo. Essas reações são mediadas pela água, que 
funciona como meio de reação, como reagente ou ambos. A hidrólise e 
a oxidação são fenômenos comuns nesse tipo de degradação, porém 
são pouco relatadas as reações químicas de isomerização. As reações de 
substituição nucleçfílica, outras que não a hidrólise, podem ocorrer nos 
reagentes dissolvidos na solução do solo ou com grupos reativos do 
húmus do solo. Podem ocorrer também dismutações e reações com ra
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dicais livres (GoringeZít/., 1975). Entende-se por dismutação o processo 
químico em que um elemento com um número de oxidação se transfor
ma originando compostos em que o elemento tem dois ou mais núme
ros de oxidação.

Devido à sua composição, o solo representa um meio efetivo para a 
condução de tais reações, isto é, contém oxigênio, água, superfícies 
adsorventes reativas e os xenobióticos. A catálise pode ocorrer pela su
perfície das argilas, óxidos e íons metálicos, superfícies orgânicas e 
materiais orgânicos que podem ser separados do solo. Além disso, as 
enzimas extracelulares estão amplamente distribuídas e estabilizadas no 
solo e têm papel importante na degradação de muitos pesticidas, repre
sentando um ponto de transição entre a degradação química e a micro- 
biológica intracelular (Goring et al., 1975).

REAÇÕES HIDROLÍTICAS

A hidrólise é um processo significativo na determinação do destino 
dos pesticidas. Para a maioria dos compostos, pode ser a rota dominante 
para a sua transformação no ambiente, onde é freqüentemente necessá
ria a hidrólise de determinados grupos funcionais antes do início da 
degradação microbiana. Entretanto, alguns grupos funcionais orgânicos 
são relativamente ou completamente inertes à hidrólise sob determina
das condições de reações existentes em muitos ecossistemas.

Os grupos funcionais potencialmente suscetíveis à hidrólise são: 1) 
amidas; 2) anilidas; 3) carbamatos; 4) epóxidos; 5) ésteres alifáticos e 
aromáticos; 6) haletos de alquila e arila; 7) nitrilas; 8) oximas; 9) triazinas; 
10) ésteres fosfóricos (Wolfe et al., 1990).

No ambiente, as reações hidrolíticas podem ser biologicamente medi
adas ou podem ocorrer via processos abióticos. Para as reações bióticas 
hidrolíticas, a velocidade da hidrólise é proporcional à biomassa bacteriana 
e/ou à concentração de enzimas específicas no meio. Na hidrólise abiótica, 
a velocidade da reação é função de parâmetros químicos, como pH, ma
téria orgânica e íons metálicos dissolvidos. Para muitos compostos 
xenobióticos, tanto o processo de hidrólise biótico como o abiótico con
tribuem para seu desaparecimento no ambiente. Generalizando, segundo 
Pierzynski et al. (1994), a reação de hidrólise em compostos orgânicos é:

C-X + H,O -* C-OH + H+ + X-

Portanto, a hidrólise é uma reação que envolve a transformação quí
mica de um pesticida, pela reação com a água, a qual resulta na quebra 
de uma ligação e formação de uma nova ligação carbono-oxigênio.
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As reações hidrolíticas não biológicas no solo são aceleradas, devido às 
reações de catalise pela sorção. As argilas são responsáveis pela catálise e 
degradação de muitos pesticidas (Armstrong & Konrad, 1974). A degrada
ção química foi observada experimentalmente em solos e argilas esterili
zados, o que inibiu toda a atividade microbiana. A argila catalisou a hidrólise 
do o, o dimetil, o-(2-4-5-triclorofenil) tiofosfato, efeito atribuído aos gru
pos hidroxila da superfície do mineral (Fig. 1) (Manahan, 1994).

FIGURA 1. Hidrólise catalisada por argila.

O conhecimento da taxa de degradação e transformação de pesticidas 
no solo é importante para as práticas agrícolas e a segurança ambiental. 
O solo é um meio químico e biológico complexo e é esperado que a 
sorção dos pesticidas pelas partículas sólidas afete a cinética da hidrólise. 
Também devido à grande atividade microbiológica, é difícil separar os 
processos bióticos dos abióticos, pois para a maioria dos pesticidas as 
degradações químicas e biológicas ocorrem simultaneamente (Wolfe et 
al., 1989).

As enzimas e outros compostos bioquimicamente produzidos no solo 
podem estar envolvidos na transformação de xenobióticos. A esteriliza
ção que destrói organismos vivos pode igualmente afetar as reações 
químicas abióticas que também são dependentes das substâncias gera
das por processos biológicos. Os processos de esterilização podem tam
bém alterar os constituintes não biológicos do sistema tratado. Assim, 
por exemplo, calor e radiação podem afetar o conteúdo de radicais li
vres do solo (Wolfe et al., 1990).

Sharom et al. (1980) demonstraram que a proporção de areia/silte/ 
argila tem função importante na hidrólise de compostos orgânicos. Quanto 
maior a fração argila, maior é a velocidade da hidrólise. Os minerais 2:1 
têm maior efeito na hidrólise do que os 1:1, provavelmente por apresen
tarem maior área superficial e maior capacidade de troca catiônica (CTC). 
Dependendo da CTC e do tipo de argila, certos íons metálicos como 
Cu*2, Zn+2, Mn+2, Al+3 e Fe+3 podem catalisar a hidrólise de determinados 
compostos orgânicos. Embora raramente seja o principal constituinte do 
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solo em volume e, muitas vezes, possa estar quase totalmente ausente, a 
fração orgânica também é muito importante para os processos de degra
dação. Ela adsorve e retém preferencialmente a maioria dos pesticidas e 
torna disponível uma grande variedade de grupos funcionais reativos, 
além de ser o principal local de atividade microbiana. O carbono orgâ
nico é importante adsorvente para os pesticidas no solo e há indicativos 
de que tem efeito nos processos bióticos e abióticos (Wolfe et al., 1989).

No solo as reações catalisadas pela sorção envolvem, principalmente, 
dois grupos de pesticidas: os herbicidas cloro-s-triazinas e os inseticidas 
organofosforados. A hidrólise química das s-triazinas tem papel impor
tante na degradação desses pesticidas no solo (Fig. 2). Armstrong et al. 
(1967) observaram a formação de hidroxiatrazina como produto de de
gradação da atrazina em percolados de colunas de solo. Essa hidrólise 
ocorreu em solo esterilizado a pH 3,9. A velocidade da hidrólise, ao mes
mo pH, foi dez vezes maior na presença de solo do que em sua ausên
cia, o que indicou que a hidrólise da atrazina foi catalisada pelo contato 
com o solo. Em pesquisas paralelas, Harris (1967) observou que a con
versão parcial de atrazina, simazina e propazina a seus hidroxideriva- 

+ ROM-COOH

Cloro-S-triazina Cloro-S-triazina (sorvida)

dessorçao

N N HO-C-RMO

dessorção OH
HO-C-RMO

RMO-COOH = grupo funcional 
carboxila na matéria orgânica do solo.

OH

Hidroxi-S-triazina 
+ ROM-OH

FIGURA 2. Modelo proposto para a hidrólise catalisada pela sorção em cloro-s-triazinas 
no solo (Armstrong & Konrad, 1974).

Hidroxi-S-triazina 
(sorvida)
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dos ocorreu durante a incubação do solo a 30°C por 8 semanias. Os 
hidroxiderivados não foram afetados pela adição de 200 ppm de azida 
de sódio, que é um inibidor microbiano.

Numerosos fatores afetam a velocidade de hidrólise das s-triazinas 
no solo, entre eles o pH e o conteúdo de matéria orgânica. Emi geral, 
a velocidade da hidrólise é maior em solos com alto teor de matéria or
gânica e baixo pH (Armstrong et al., 1967). A interação com substân
cias húmicas solúveis pode alterar a transformação abiótica de pesticidas. 
A tendência dos ácidos húmicos de complexar cataliticamente cátions 
metálicos indica que as transformações abióticas, similares às que ocor
rem na superfície dqs sólidos, podem ser catalisadas pela associação 
metal-pesticida-substâncias húmicas solúveis. Os ácidos fúlvicos e húmi
cos na solução do solo têm peso molecular mais baixo do que os da 
fase sólida. A hidrólise química da atrazina em solução aquosa é gran
demente acelerada pela presença de ácidos fúlvicos (Khan, 1980). É 
também esperado que o pH influencie a hidrólise diretamente, uma 
vez que esta é geralmente pH dependente, ou indiretamente pela sorção 
do químico nas partículas do solo. O mecanismo de catálise do solo 
parece estar diretamente relacionado com a adsorção de atrazina 
(Armstrong & Chesters, 1968). Brown & White (1969) observaram que 
a montmorilonita foi o mineral mais efetivo na hidrólise de doze her
bicidas s-triazinas em solos argilosos.

O mecanismo de degradação química dos organofosforados envol
ve principalmente a hidrólise catalisada pela sorção das ligações éster. 
Essa hidrólise leva a uma degradação parcial, embora seus produtos 
exibam propriedades pesticidas (Cowart et al., 1971). A velocidade e 
os produtos da hidrólise dos organofosforados são influenciados por 
fatores como sorção, temperatura, pH e a força iônica do sistema. Apa
rentemente os fatores mais importantes são o pH e a sorção (Armstrong 
& Konrad, 1974). Os organofosforados sofrem comumente hidrólise al
calina, o que resulta na detoxificação desses pesticidas. Além disso, a 
suscetibilidade desses compostos à hidrólise alcalina está relacionada 
à sua atividade biológica (Khan, 1980).

A degradação do diazinon, malation e ciodrin ocorre por hidrólise 
química (Armstrong & Konrad, 1974). O malation e o ciodrin sofrem 
hidrólise básica, enquanto o diazinon sofre hidrólise ácida. O diazinon 
foi degradado em solo autoclavado e não autoclavado, porém seu desa
parecimento foi mais rápido em solo ácido esterilizado. A degradação de 
diazinon é acelerada por um aumento na temperatura, conteúdo de umi
dade do solo e baixo pH (Khan, 1980). A Fig. 3 mostra como ocorre a 
degradação do diazinon e malation em solos.
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FIGURA 3. Rotas de degradação química de inseticidas organofosforados no solo.

DEGRADAÇÃO FOTOQUÍMICA

As reações fotoquímicas resultam da absorção de fótons de energia 
radiante pelas moléculas. A energia E de um fóton da luz visível ou 
ultravioleta é dada pela equação E = hn, onde h é a constante de Planck 
e n a freqüência da luz. A freqüência é inversamente proporcional ao 
seu comprimento de onda. A radiação ultravioleta tem maior freqüência 
do que a luz visível e é, portanto, mais energética, podendo quebrar a 
ligação química das moléculas que a absorvem. Portanto, as reações 
fotoquímicas ocorrem mesmo na ausência de catalisadores em tempera
turas mais baixas do que as freqüentemente requeridas. Essas reações 
têm um papel importantíssimo na determinação da natureza e destino 
final das espécies químicas no ambiente (Manahan, 1994).

Pelos dados da literatura, a fotólise é dependente do compartimento 
do ambiente onde está o pesticida durante a irradiação. Os produtos 
formados pelas transformações induzidas pela luz solar são chamados 
de fotoprodutos ou produtos da fotólise (Somasundaram, 1991). A fotólise 
é primariamente um fenômeno de superfície e extremamente significante 
na vegetação, na superfície do solo, na água e na atmosfera. Dentro da 
faixa de comprimento de onda da luz ultravioleta emitida pelo sol (290 
a 450 nm) existe energia suficiente para agir sobre os compostos quími
cos, provocando transformações. Portanto, a fotólise direta só ocorrerá, 
se a molécula absorver radiações com comprimento de onda acima de 
290 nm (Pierzynski et al., 1994).
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Uma vez que os pesticidas podem ser lixiviados pela água, volatilizados 
para a atmosfera, adsorvidos pelas superfícies e também sofrer partição 
nos filmes orgânicos, seu comportamento fotoquímico em cada um des
ses compartimentos deve ser conhecido (Moilanen eí al., 1975). A tem
peratura do solo não somente afeta a volatilização como também a fotólise 
(Wolfe et al., 1990).

A superfície do solo recebe uma grande quantidade de poluentes, 
oriundos de diversas fontes. A aplicação aérea ou superficial dos pesticidas 
resulta numa aplicação direta sobre a superfície do solo, onde ficam 
sujeitos a transformações químicas, fotoquímicas e microbiológicas. Nos 
primeiros 0,5 cm da camada do solo, o ambiente químico é diferente do 
solo como um todo. As fases sólida, líquida e gasosa estão muito próxi
mas da interface solo/atmosfera e estão sujeitas à irradiação solar. As 
radiações eletromagnéticas são responsáveis por várias modificações 
químicas no ambiente e representam uma rota potencialmente impor
tante na transformação e/ou degradação de pesticidas aplicados ao solo. 
Devem ser considerados os efeitos da radiação solar na interface solo- 
atmosfera, incluindo modificações diurnas na temperatura e umidade do 
solo e a luz solar que induz modificações no conteúdo orgânico e na 
atividade microbiana. O conteúdo de matéria orgânica do solo e a ativi
dade microbiana associada também influenciam a estabilidade dos quí
micos aplicados na superfície do solo. O calor do sol e o meio fotooxidante 
podem afetar significativamente o crescimento dos microrganismos e 
conseqüentemente o metabolismo dos compostos orgânicos na fração 
superficial do solo. A luz solar pode afetar os xenobióticos no solo tam
bém pela ação nas propriedades físicas dessa fração (Miller et al., 1989).

Freqüentemente os produtos de degradação são idênticos aos produ
zidos pelas reações químicas e biológicas. Entretanto a fotólise, em al
guns casos, produz uma única estrutura (Khan, 1980).

É importante salientar que a molécula não necessita absorver direta
mente a energia radiante para que ocorra o processo fotoquímico. Se 
uma molécula (aceptora) está em contato com outra espécie (doadora) 
excitada pela luz, esta pode transferir a energia de excitação para a 
aceptora, que pode, então, sofrer a reação fotoquímica como se houves
se adquirido a energia luminosa diretamente. Esse processo é chamado 
de fotossensibilização. Um bom exemplo de fotossensibilização pode 
ser observado em laboratório: a rápida conversão de aldrin (77%) a 
fotodieldrin, por luz ultravioleta de baixa energia, em solução de benzeno, 
na presença de benzofenona como fotossensibilizador. Na ausência de 
benzofenona é observado menos de 1% de conversão (Rosen, 1972).

No ambiente, a fotólise indireta ocorre quando outras espécies que 
não pesticidas absorvem a energia da luz e iniciam uma série de reações, 
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que resultam na transformação do pesticida. Espécies orgânicas e inor
gânicas, que ocorrem naturalmente, absorvem a energia requerida para 
as reações subseqüentes. Embora a identidade desses fotossensibiliza- 
dores seja geralmente desconhecida, as substâncias húmicas, minerais 
de argila e metais de transição provavelmente estão envolvidos na fotólise 
indireta (Wolfe etal., 1990).

Particularmente no solo, o processo de fotólise indireta pode ser mais 
importante do que o processo direto, devido à absorção competitiva da 
luz pelos vários componentes do solo. Tanto a fotooxidação direta como 
a indireta são comuns e a distinção entre os dois processos é difícil. 
Devido ao efeito atenuante da energia pelo solo, a velocidade de fotólise 
direta dos pesticidas na superfície do solo é substancialmente mais bai
xa, relativamente à fotólise em água destilada (Wolfe et al., 1990). Em 
laboratório, o efeito dos solventes torna-se um fator importante na defi
nição tanto da velocidade da reação quanto da natureza dos produtos da 
reação. O meio e o solvente podem influenciar o resultado de uma rea
ção fotoquímica de duas maneiras: 1) podem ser fotossensibilizadores 
ou 2) podem atuar como parceiros da molécula do pesticida energizado 
pela luz. A diferença pode ser expressa nas seguintes equações:

1. A + B-»A + B*-> (AB) -* A’ + B’
2. A + B —»A* + B -♦ A’ + B’

em que A é uma molécula de pesticida e B é uma molécula que promo
ve reações fotoquímicas. Na equação (1) B é o fotossensibilizador e, 
portanto, é energizado primeiramente pela luz. Então reage com o pes
ticida (A) para formar o produto da reação fotoquímica A’. Na equação 
(2) B é um reagente (solvente ou meio) para o pesticida, que será ener
gizado pela luz para produzir o produto A’.

A extensão da fotodegradação depende do tempo de exposição, da 
intensidade do comprimento de onda da luz, do estado físico do pesticida, 
da natureza do suporte sólido ou solvente, pH da solução e presença de 
água ou fotossensibilizadores (Khan, 1980). A irradiação se modifica com 
a latitude, estação do ano e hora do dia. A Fig. 4 apresenta o espectro de 
distribuição da irradiação solar (Eo) em quatro diferentes épocas do ano 
(40° N) e demonstra como a luz solar varia estacionalmente, principal
mente para curtos comprimentos de onda.

Também os produtos microbianos podem promover reações foto
químicas de dois modos: o primeiro é pela atuação dos produtos mi
crobianos como fotossensibilizadores, isto é, que absorvem energia da 
luz e a transmitem à molécula do pesticida, e o outro modo é pela fun
ção dos produtos microbianos como doadores e aceptores de elétrons,
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FIGURA 4 Irradiação solar que alcança a terra em quatro diferentes épocas do ano 
(Wolfe et al., 1990).

ou grupos reagentes cie compostos químicos, como por exemplo H+ e 
HO", que são frequentemente necessários para as reações fotoquímicas.

Concluindo, a fotólise de um pesticida requer dois eventos: absorção 
da radiação (diretamente ou através de fotossensibilizadores) e a trans
formação da espécie eletronicamente excitada por processos químicos. 
A primeira etapa química numa fotorreação envolve a divagem de liga
ção, usualmente homolítica, que produz radicais livres. A energia da 
radiação é suficiente para quebrar a maioria das ligações covalentes, isto 
é, 300 nm correspondem a 95 kcal/mole. A fotodegradação no ambiente 
ocorre em comprimentos de onda acima de 290 nm, uma vez que a 
camada de ozônio absorve a maioria das radiações eletromagnéticas emi
tidas pelo sol abaixo deste comprimento de onda. Muitos pesticidas, 
especialmente os organoclorados, têm sua banda de absorção abaixo de 
290 nm e por isso sua fotólise é lenta (Ruzo et al., 1972). A energia 
luminosa absorvida pelas moléculas dos pesticidas pode ser dissipada 
de diversas formas, entre elas a liberação de energia através de reações 
químicas.

A ampla faixa de pesticidas suscetíveis a reações fotoquímicas de
monstra a importância potencial dessas reações na degradação de pes
ticidas no ambiente. Apesar da fotólise de pesticidas no ar e água ser 
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ocorrência comum, é duvidoso que a fotólise de pesticidas no solo te
nha um significado prático. Nos experimentos conduzidos, poucos ca
sos têm sido registrados e todos são suspeitos, devido à dificuldade de 
excluir outros caminhos de decomposição ou perda no solo. Em alguns 
casos, uma pequena fotólise seria esperada no solo, embora a energia 
radiante seja fortemente absorvida pelo solo e portanto relativamente 
não disponível para degradação fotoquímica, mesmo na superfície do 
solo (Goring et al., 1975). Os fotoprodutos gerados no solo são freqüen
temente diferentes daqueles gerados em solução no laboratório, uma 
vez que o ambiente químico é distinto em solos secos e soluções aquo- 
sas. Os solos oferecem uma superfície de adsorção que potencialmente 
pode alterar a distribuição dos fotoprodutos por restrição de movimento 
e configuração do estado excitado das moléculas.

Dentre as reações fotoquímicas temos a hidrólise, clealogenação, oxi
dação, isomerização e polimerização.

HIDRÓLISE: REAÇÃO NUCLEOFÍLICA

Um exemplo de reação fotonucleofílica é a substituição de um átomo 
de cloro de um anel benzeno por -OH em solução aquosa contendo 
agentes nucleofílicos (Fig. 5) (Matsumura, 1982).

Na faixa da luz solar acima de 280 nm, a ligação H-OH não é quebra
da para fornecer o agente nucleofílico necessário para a reação (Castro, 
1964). A fonte mais comum de agentes nucleofílicos neste caso é o íon 
hidroxila (OH'), o qual pode ser substituído pelo íon cianeto (CN~) para 
produzir o produto correspondente p-cianofenol.

A hidrólise é a reação fotoquímica predominante sobre os carbamatos 
e organofosforados em soluções aquosas. Para os muitos substratos que 
sofrem hidrólise espera-se que possam sofrer ataque fotoquímico.

FIGURA 5. Reações fotoquímicas nucleofílicas.
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DEALOGENAÇÃO

É a reação fotoquímica mais comum. Devido à alta energia envolvida, 
a irradiação ultravioleta pode dealogenar diretamente mesmo os halo- 
gênios estáveis ligados a anéis aromáticos (Fig. 6). Alguns exemplos destas 
reações fotoquímicas ocorrem nas bifenilas policloradas (PCB), monuron 
e pentaclorofenol (PCP).

Outros exemplos são os isômeros de BHC, mirex e clordane. É neces
sário salientar que, quando há abundância de doadores de prótons, como 
nos alcanos saturados e flavoproteínas, o resultado final da dealogenação 
lembra as reações redutivas (Ruzo et al., 1974; Crosby & Leitis, 1969).

OXIDAÇÃO

As reações de fotooxidação são as mais significativas na interface solo- 
atmosfera. A luz solar, o oxigênio atmosférico e a variedade de agentes 
fotossensibilizadores em potencial que estão presentes oferecem, em 
conjunto, um ambiente fortemente oxidante. A oxidação pode ocorrer 
por diferentes rotas, como é demonstrado pelo herbicida monuron em 
solução aquosa, sob a ação de luz ultra violeta (Fig. 7). Por uma rota, os 
grupos N-metil são removidos sucessivamente como o observado em 
aminas e amidas. O anel aromático também pode ser hidroxilado. mas o 
que aparenta ser uma reação de oxidação aromática, na qual o cloro do 
anel é substituído por um grupo hidroxila, é realmente uma reação de 
substituição (Crosby, 1976).

As reações fotoquímicas de oxidação ocorrem normalmente como re
sultado das reações entre moléculas de pesticida fotoativadas e o oxigê
nio. Assim, essas reações ocorrem mais facilmente na atmosfera do que 
em soluções aquosas, apesar de que o oxigênio dissolvido em alguns ca-
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FIGURA 7. Fotoxidação do monuron.

sos pode reagir com os pesticidas para dar produtos oxidados. Talvez a 
reação fotooxidativa mais freqüentemente encontrada no campo dos 
pesticidas seja a conversão de P = S para P = O no caso dos orga- 
nofosforados. Um processo de oxidação com significância toxicológica é 
essa conversão de tiofosfatos para fosfatos, que geralmente resulta em 
compostos de maior toxicidade. O paration, por exemplo, é diretamente 
fotoxidado a paraoxon assim como o é indiretamente nas partículas do 
solo na presença de ozônio e luz UV (Fig. 8) (Wolfe et al., 1990). Isso é 
análogo ao processo de ativação por organismos superiores para compos
tos mais tóxicos (= potência anticolinérgica) (Grumwell & Erickson, 1973).

Tanto as substâncias húmicas como a fração inorgânica dos solos 
podem causar fotooxidação indireta em compostos orgânicos pela for
mação de radicais livres, que podem reagir com o oxigênio. As substân
cias húmicas também podem transferir elétrons diretamente aos xe- 
nobióticos e ocasionar transformações dos compostos.

Os piretróides sofrem reações fotooxidativas, embora nesse caso as 
reações sejam complexas, e somente pode-se supor a natureza das rea
ções envolvidas, através dos produtos formados. Por exemplo, a partir 
do resmetrin formam-se benzaldeído, ácido benzóico e 5-hidroxi-3-oxo- 
4-fenil-l-ciclopentenil metanol. As piridinas também sofrem reações fo
tooxidativas, e como exemplo pode-se citar a reação de diquat e paraquat, 
dando carbonil e ácido carboxílico, respectivamente.
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FIGURA 8. Reação de conversão de paration a paraoxon.

Os fenoxierbicidas sofrem oxidação, redução e substituição, princi
palmente hidrólise, em soluções aquosas, quando ativados pela luz solar 
(Fig. 9) (Crosby, 1976).

FIGURA 9. Fotooxidação de fenoxierbicidas.

ISOMERIZAÇÃO E POLIMERIZAÇÀO

Freqüentemente ocorrem rearranjos intramoleculares pelas reações 
fotoquímicas, as quais produzem produtos isomerizados, como odieldrin, 
primeiro composto onde foi observada a isomerização. Outros insetici
das ciclodienos também têm processos de isomerização semelhantes, 
como por exemplo heptacloro, epóxido de heptacloro, trans e csclorda- 
no, aldrin e endrin.

Outras reações complexas de polimerização também podem aconte
cer com anilinas substituídas e o pentaclorofenol. Das anilinas são for
mados os azo e anilinoazobenzenos (Matsumura, 1982). É conhecida em 
solos a ocorrência de dimerização de anilinas substituídas formando azo- 
benzeno (Fig. 10).

FIGURA 10. Dimerização de dicloroanilinas.
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CONCLUSÃO

Maiores conhecimentos foram adquiridos com o entendimento dos 
processos e fatores que influenciam o destino dos pesticidas no ambien
te. Contudo, o aspecto dos processos da dissipação de muitos pesticidas 
requer o entendimento das transformações desses produtos no ambien
te. As reações de transformação de pesticidas no solo podem ser bióticas 
ou abióticas. A degradação biótica normalmente é mais significativa que 
a abiótica, porém, a decomposição abiótica pode ser significativa para 
pesticidas específicos em solos. As transformações bióticas e abióticas 
podem resultar no mesmo composto.
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INTRODUÇÃO

Dentre os fungicidas orgânicos com ação sistêmica dentro da planta, os 
benzimidazóis são os mais conhecidos e, talvez, os mais utilizados, devido 
à sua propriedade e eficácia no controle de fitopatógenos de importância 
econômica. Os fungicidas sistêmicos desse grupo, como o benomil, o 
tiofanato metílico, o tiabendazol e o carbendazim se caracterizam por uma 
alta seletividade, atuando em poucos processos do metabolismo dos fun
gos. O uso contínuo desses produtos na agricultura tem resultado em uma 
pressão de seleção na população dos patógenos com subseqüente sur
gimento de linhagens extremamente resistentes (Picinini, 1994). Além dis
so, a grande quantidade de produto que chega ao solo pode contaminar 
os lençóis freáticos e afetar a vida selvagem, principalmente no caso de 
moléculas mais resistentes e recalcitrantes, como o carbendazim. Entre os 
benzimidazóis, o primeiro composto desenvolvido foi o tiabendazol, in
troduzido em 1961 como um vermífugo utilizado em medicina humana e 
veterinária. A seguir, foram introduzidos o benomil. carbendazim e fu- 
beridazol. O ferbendazol, mebendazol, oxibendazol e parabendazol pos
suem propriedades anti-helmínticas e são utilizados na medicina veteriná
ria, ao passo que nocodazol foi descrito como sendo ativo contra tumores 
em mamíferos, incluindo o homem (Davidse, 1982).

O benomil, [metil-1 l-(butilcarbamoil)-lH-benzimidazol-2-il-carbamato], 
introduzido em 1967 como fungicida sistêmico, é o mais extensivamente 
utilizado na agricultura para controlar uma ampla gama de fungos pato
gênicos, além de apresentar propriedades acaricidas (Rajagopal et al., 
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1984a). O destino desse produto no ambiente não está totalrr.ente escla
recido e um dos motivos que dificultam tal elucidação diz respeito à sua 
baixa solubilidade, fato que dificulta o acompanhamento do comporta
mento do benomil na água. Outra razão é que, uma vez dissolvido na 
água, o benomil degrada rapidamente para carbendazim (metil-benzimi- 
dazol-2-il-carbamato) (Clemons & Sisler, 1969).

O carbendazim (MBC), produto da hidrólise do benomil e da ciclização 
degradativa do tiofanato metílico, é um composto estável, insolúvel em 
água e um fungicida menos sistêmico que o benomil, devido à sua difi
culdade em penetrar na cutícula da planta (Rajagopaletal., 1984b). Outros 
metabólitos posteriores a carbendazim foram registrados porSiegel (1975), 
que, estudando plantas de morango tratadas com 14C-carbendazim, ob
servou, após 88 dias, a presença de carbendazim (32%) junto com 2- 
amino-benzimidazol (10% a 18%). O 2-amino-benzimidazol (2-AB) tam
bém tem sido isolado como produto de degradação do benomil (Baude 
etal., 1974). As estruturas químicas dos compostos benomil, carbendazim 
e 2-AB estão apresentados na Fig. 1.

Outros dois fungicidas, tiofanato e tiofanato-metílico, apesar de não 
serem considerados benzimidazóis, devem sua atividade antifúngica à 
formação de carbendazim nos tecidos vegetais (Yasuda et al., 1973).

Benomil Carbendazim 2-Amino-Benzimidazol

FIGURA 1. Estruturas químicas dos compostos benomil, carbendazim e 2-amino- 
benzimidazol.

MUTAGENICIDADE DOS BENZIMIDAZÓIS

O benomil e seus produtos de conversão compartilham de um mes
mo modo de ação, isto é, interferem na divisão das células dos fungos, 
agindo principalmente no crescimento micelial (Davidse, 1982). A ativi
dade biológica dos compostos benzimidazóis é de interferir com a for
mação e funcionamento dos microtúbulos, que estão presentes em célu
las eucarióticas.
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Os microtúbulos são um componente essencial do citoesqueleto dos 
eucariotos e utilizados para diversas funções, incluindo motilidade flagelar, 
segregação cromossômica e manutenção da morfologia celular (Sullivan, 
1988; Bray, 1992). A tubulina, a subunidade estrutural protéica dos micro
túbulos, é um heterodímero de duas proteínas relacionadas: ae Foi 
descoberto recentemente um novo membro da família, a y tubulina, mas 
esta proteína parece não ser um componente do microtúbulo (Oakley & 
Oakley, 1989; Oakley etal., 1990; Zhengeír?/., 1991 e Oakley, 1992). Os 
múltiplos genes a e p tubulinas estão sujeitos a uma regulação diferen
cial durante o desenvolvimento e diferenciação em numerosas espécies, 
que permitem aos organismos estabelecerem múltiplos e complexos pro
gramas para a expressão da tubulina em diferentes células e tecidos 
(Sullivan, 1988).

Os eucariotos apresentam sensibilidade diferenciada para cada com
posto benzimidazol (Davidse & Flach, 1977). A afinidade do benzimidazol 
à tubulina é o principal fator que determina a atividade do fungicida nos 
organismos. Assim, quanto maior a afinidade de ligação do benzimidazol 
com a tubulina, mais sensível é o organismo ao fungicida. Uma mutação, 
que reduza a afinidade de ligação da tubulina com o benzimidazol sem 
afetar o funcionamento normal da tubulina, dá origem a uma linhagem 
resistente. A resistência a benomil tem sido descrita com alteração na 
proteína [3-tubulina, que diminui a ligação do fungicida à proteína (Osmani 
& Oakley, 1991).

A primeira evidência de que o benomil (ou carbendazim) age sobre o 
fuso mitótico foi apresentada em experimentos com Aspergillus nidulans 
(Hastie & Georgopoulos, 1971; Kappaseía/., 1974). As linhagens diplóides 
da espécie demonstraram um aumento na instabilidade nuclear e uma 
maior proporção de segregantes haploides na série tratada com o fungicida, 
em relação à série controle (Hastie, 1970). Nesses organismos foi obtida a 
evidência de um mecanismo de mutação por não-disjunção cromossômica 
(Kappas etal., 1974). Segundo os autores, o próprio benzimidazol não foi 
considerado um agente mutagênico neste ensaio e a análise genética dos 
segregantes, após o tratamento com o fungicida, demonstrou que a que
bra cromossômica e possivelmente também o “crossing-over” mitótico não 
poderíam ser a causa do aumento da freqüência de diplóides segregantes. 
Além disso, os haploides segregantes poderíam somente ser formados 
através da não-disjunção mitótica. Seibert et al. (1970), testando benomil 
em um sistema de conversão gene-mitose com Saccharomyces cerevisae, 
não observaram atividade mutagênica do composto.

Já Hastie & Georgopoulos (1971) obtiveram mutantes de Aspergillus 
nidulans, induzidos por radiação ultravioleta, os quais foram resistentes 
a benomil em várias concentrações. Os autores sugeriram que a indução 
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de mutação de ponto pelo benomil poderia produzir mutantes resisten
tes, que seriam então favorecidos pela pressão seletiva contra os fungos 
sensíveis. Por exemplo, após a constatação da ineficácia de benomil contra 
Botrytis cinerea em ciclâmen, Bollen & Scholten (1971) isolaram uma li
nhagem do patógeno capaz de crescer em meio de cultura suplementado 
com altas doses do fungicida. Em amostras de cascas de bananas trata
das com benomil, Griffe (1973) isolou três linhagens resistentes e três 
linhagens sensíveis de Colletotrichum musae. Em cultivos de tomate e 
morango tratados com benomil, Stauton & Kavanagh (1975) observaram 
que 92 e 46% desses cultivos, respectivamente, abrigavam linhagens de 
B. cinerea resistentes ao fungicida. Por outro lado, Jones & Walker (1976) 
observaram o desenvolvimento de linhagens resistentes do fungo Venturia 
inaequalis, em maçã, nos três anos de uso regular de benomil.

Uma linhagem de Trichoderma viride que apresenta resistência ao 
carbendazim foi caracterizada por Goldmaneír?/. (1993), a qual apresenta 
dois genes p-tubulina (tubi e tubi). Os autores demonstraram que uma 
mutação no gene tubZ conferiu resistência ao carbendazim e através, de 
comparações na seqüência do tubZ da linhagem mutante com o tipo sel
vagem, revelaram que uma simples substituição do aminoácido tirosina 
pela histidina na posição 6 foi a responsável pela resistência ao carbendazim. 
Essa mutação de ponto, uma transição de C para T, pôde simultaneamente 
conferir resistência a carbendazim e nocodazole.

As mutações P-tubulina (benX e benO também foram extensivamen
te analisadas em A. nidulans. Dos vinte alelos benA, que foram seqüen- 
ciados e analisados quanto às alterações a benomil (Jung & Oakley, 1990; 
Osmani & Oakley, 1991), dezoito alelos conferiram resistência ao benomil, 
tiabendazol (TBZ) e nocodazol, enquanto dois alelos conferiram resis
tência ao TBZ e supersensibilidade a outros compostos. Essas mutações 
foram substituições simples de aminoácidos. Doze delas foram substitui
ções para o aminoácido 6, duas para o aminoácido 165, quatro a cinco 
para o aminoácido 198 e duas para o aminoácido 200.

Em Neurospora crassa, a mutação para resistência a benomil foi 
identificada no aminoácido 167 (Orbach etal., 1986) e mais recentemen
te uma substituição no aminoácido 198, conferindo resistência ao car
bendazim e sensibilidade a dietofencarb (Fujimura et al., 1992).

A resistência aos compostos químicos, em fungos, é freqüentemente 
controlada por genes. As barreiras para as trocas gênicas entre populações 
diferentes, incluindo incompatibilidade negativa e incompatibilidade se
xual, são freqüentes em fungos (Burnett, 1983 e Brasier, 1987, citados por 
Faretra & Pollastro, 1993). Faretra & Pollastro (1993), estudando mutantes 
isolados de Botryotinia fuckeliana (B. cinerea) cruzados com linhagens- 
referência de “mating type” conhecidas, determinaram a base genética das 
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diferenças na fertilidade sexual e na resistência aos fungicidas benzimidazóis 
e dicarboximidas. Os autores demonstraram que os isolados de B. 
fuckeliana, que apresentavam resistência aos fungicidas benzimidazóis e 
dicarboximidas, levam mutações no mesmo gene Mbc\ e/ou Daf\ da li- 
nhagem-referência. Assim, os isolados que causam problemas na agricul
tura, devido à resistência a esses fungicidas, são provavelmente mutantes 
alélicos. Três categorias de alelos foram identificadas nesta pesquisa, com 
respeito a cada gene: os responsáveis pela sensibilidade normal aos fun
gicidas (MbclS eDq/15), os que causam baixa resistência (MbclLR e DaflLR) 
e os que causam alta resistência (díbclHR e Z)«/1HR).

ADSORÇÃO E MOBILIDADE
DOS BENZIMIDAZÓIS NOS SOLOS

O benomil apresenta baixa solubilidade em água e é imóvel no solo. 
Estudos de lixiviação e escoamento superficial têm demonstrado que o 
benomil e seus dois metabólitos, carbendazim e 2-amino-benzimidazol, 
são imóveis no solo e raramente lixiviados ou movimentados significati
vamente a partir do sítio de aplicação (Baude et al., 1974; Rhodes & 
Long, 1974; Austin & Briggs, 1976; Solei et al., 1979). O carbendazim, 
aplicado em solução ou suspensão, mediante um sistema de irrigação 
por gotejamento, manteve-se restrito a uma camada de 0-10 cm de pro
fundidade e num raio horizontal de 10 cm ao redor do gotejador (Solei 
etal., 1979). A lixiviação de benomil e carbendazim, em colunas de solo, 
foi insignificante, sendo detectados somente na superfície (Hine et al., 
1969; Aharonson & Kafkafi, 1975; Solei etal., 1979).

O movimento nos solos de benomil e, em particular, de carbendazim, 
triplicou com a adição de ácidos surfactantes, possivelmente devido a 
um aumento na protonação e conseqüentemente um aumento na solu
bilidade de carbendazim (Pitbaldo & Edgington, 1972).

Estudos em diferentes solos indicaram um aumento na adsorção de 
MBC, em função do aumento da acidez da suspensão dos solos (Aha
ronson & Kafkafi, 1975). As isotermas de adsorção são dependentes do 
pH e isso foi atribuído à ionização de MBC em valores baixos de pH, ha
vendo a adsorção dessas moléculas protonadas ao solo. Em valores de 
pH constante, um aumento na força iônica resultou num decréscimo da 
quantidade do fungicida adsorvido. Dios Cancela (1992) verificou a ad
sorção de carbendazim em turfa e montmorilonita como uma função do 
cátion trocável e temperatura. A capacidade de adsorção desse fungicida 
no solo foi dependente da matéria orgânica, do nitrogênio e do conteú
do argiloso, tanto quanto da capacidade de troca catiônica.



MICROBIOLOGIA AMBIENTAL 146

Comparando solos argilosos e arenosos, Liu & Hsiang (1994) demons
traram que as isotermas de adsorção do benomil apresentaram, em situ
ação de equilíbrio, uma interrelação quase linear entre a quantidade 
adsorvida do fungicida e sua concentração na solução. Segundo os au
tores, esse fato ocorreu devido ao alto conteúdo de matéria orgânica e à 
capacidade de troca catiônica do solo argiloso. Helweg (1977) e Masumeci 
et al. (1980b) já haviam observado a forte adsorção de carbencUzim em 
solos ricos em matéria orgânica.

Demonstrou-se também que a maior quantidade de benomil foi cap
tada pelas plantas em solos arenosos, quando comparados a solos argi
losos (Fuchs et al., 1970), e que ambos, o movimento do benomil no 
solo e sua captação pelas plantas, foram afetados pela composição e 
porosidade do meio (Aharonson & Kafkafi, 1975). Além disso, os auto
res estabeleceram que a velocidade e a quantidade total da captação de 
benomil pela planta foram maiores quando as plantas cresceram em 
solos com baixo conteúdo de matéria orgânica e alto pH.

IMPACTO DOS BENZIMIDAZÓIS SOBRE OS MICRORGANISMOS

O solo é um sistema vivo que suporta muitas associações microbianas, 
tanto benéficas como patogênicas. Estas associações são muito sensíveis 
a distúrbios físicos e químicos ou mesmo a alterações no modo de cul
tivo, o que afeta drasticamente o equilíbrio microbiano.

Os pesticidas, quando aplicados em quantidades recomendadas, ge
ralmente não afetam a população microbiana nativa do solo ou, então, 
causam uma mudança temporária em certos componentes da pcpulação 
microbiana (Grossbard, 1976; Matsumara & Benezet, 1978; Alexander, 
1981). Os microrganismos podem utilizar os pesticidas como substrato, 
tirando energia ou utilizando-os como nutrientes para o metabolismo.

O equilíbrio microbiano na rizosfera ou zona de influência da raiz de- 
ve-se à atividade das plantas e dos microrganismos, os quais são in
fluenciados pelos pesticidas. O aspecto mais importante da rizosfera, 
quando comparado ao solo livre de raiz, diz respeito ao maior número 
e atividade de microrganismos.

Os microrganismos que compreendem a rizosfera e o rizoplano são: 
bactérias, fungos, actinomicetos, algas, protozoários, nematóides e ou
tros componentes da microfauna. Não há evidência de que as espécies 
de plantas favoreçam as populações microbianas específicas, além das 
relações simbióticas bem estabelecidas entre rizóbio e leguminosas, en
tre bactérias diazotróficas e gramíneas e as associações micorrízicas.
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Os fungicidas podem atingir o solo, não só pela incorporação direta 
mas também através do tratamento de sementes, por aplicação na parte 
aérea da planta ou incorporação de folhas ou frutos tratados no solo. Os 
efeitos não previstos dos fungicidas nos microrganismos do solo são 
diferentes sob condições físicas, químicas e biológicas do solo, além da
queles associados à natureza e concentração do produto. Quando atin
gem o solo, os fungicidas reduzem a população dos patógenos, dos an
tagonistas e de outros microrganismos (alguns responsáveis pela 
mineralização da matéria orgânica, solubilizadores de fosfato, estimula- 
dores do desenvolvimento da planta, simbiontes etc.). As populações 
dos antagonistas e dos demais microrganismos benéficos interferem dire
ta ou indiretamente na população dos patógenos. Além dos efeitos so
bre os antagonistas, os fungicidas podem afetar outras atividades micro- 
bianas do solo, as quais são responsáveis, por exemplo, pela manuten
ção da fertilidade. A atividade metabólica da população microbiana de
pende do número de indivíduos, assim como a atividade de cada um 
deles. O efeito de fungicidas numa das atividades pode não estar corre
lacionado com a mudança no número total de indivíduos.

O destino ambiental de fungicidas está relacionado com as proprie
dades químicas e físicas dos produtos, quantidade e freqüência de uso, 
condições meteorológicas etc. Os fungicidas benzimidazóis, devido à 
quantidade e freqüência de uso para controle de determinadas doenças, 
têm causado sérios problemas com o surgimento de novas linhagens 
resistentes. Efeitos sobre a vida selvagem não têm sido bem estudados, 
apesar da importância desses produtos na agricultura mundial.

A vida selvagem, dentro dos campos agrícolas, está mais sujeita pro
vavelmente à exposição dos fungicidas. Estes são aplicados diretamente 
no solo, em tratamento de sementes e na parte aérea das plantas com 
grande parcela carregada para o solo, principalmente em culturas de 
importância econômica e suscetíveis a muitos patógenos.

O número de bactérias em geral aumenta após um tratamento com 
fungicidas, provavelmente como resultado da eliminação dos fungos e 
um decréscimo na competição. Alguns trabalhos demonstraram que o 
benomil nas concentrações de 1 a 50 gg/ml não inibiu a população bac- 
teriana do solo, mas a estimulou (Hofer et al., 1971; Peeples, 1974, Van 
Faassen, 1974; Siegel, 1975; Wainwright & Pugh, 1974). Contudo múltiplas 
aplicações de benomil no solo, ao contrário, inibiram as bactérias do solo 
(Foster & Mcqueen, 1977). Van Faassen (1974) observou que, em solos 
arenosos não tratados previamente com benomil, o número de bactérias 
aumentou com a concentração aplicada do fungicida (2,5 kg i.a. ha*1). 
Mas no mesmo solo, com aplicação prévia de 2 kg i.a. ha*1 de benomil, 
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uma segunda aplicação do fungicida, sob condições de laboratório, dimi
nuiu a contagem total de bactérias de 200 para 1.000 vezes.

A aplicação foliar de benomil (0,6%) em plantas de trigo aumentou a 
contagem bacteriana da rizosfera (43%) e diminuiu a ocorrênca dePseu
domonas fluorescens (16%), Agrobacterium (50%) e fungos (67%) (Mou- 
basher et al., 1984). O benomil, aplicado em combinação con thiram e 
sulfato de estreptomicina, mostrou-se inócuo para a população de Pseu
domonas fluorescens num solo adubado organicamente, apesar de ter 
ocorrido um aumento significativo na população bacteriana total em solos 
não adubados (Ferris & Michel, 1981).

O derivado fungitóxico de benomil, 2-amino-benzimidazol (2-AB), ini
biu marcadamente o crescimento de Pseudomonas sp. na concentração 
de 250 gg/g e completamente em 500 gg/g (Fuchs & De Vries 1978a).

A aplicação dos fungicidas ethazole, tiofanato-metílico + maneb e 
tiofanato-etílico + thiram, nas concentrações utilizadas pelas práticas 
agrícolas, produziu um aumento de 2 a 5 vezes no número total de bac
térias (Smiley & Craven, 1978). Das bactérias encontradas, 0,4 a 2% fo
ram Bacillus espomlantes e seu número permaneceu uniforme, indife
rente ao tratamento.

Os compostos benzimidazóis nas concentrações de 500 a 1.000 gg/g 
agiram como inibidores para Bacillus sp., com a toxicidade aumentando 
na ordem: 2-amino-benzimidazol > carbendazim > tiabendazol > benomil 
(Fuchs & De Vries, 1978a).

Tanto benomil como seus produtos de hidrólise, MBC e 2-AB não apre
sentaram nenhum efeito sobre a nitrificação em solos alagados, exceto 
quando foram utilizadas altas dosagens de MBC (1.000 gg/ml) e de 2-AB 
(de 100-1.000 gg/ml) (Ramakrishna etal., 1979). Segundo o mesmo autor, 
os dois metabólitos foram menos tóxicos do que o composto parental, o 
benomil 2-AB foi tóxico a Nitrosomonas sp. e N. agilis enquanto o MBC 
não teve nenhum efeito, mesmo na concentração de 10 gg/ml.

Apesar dos poucos registros de efeitos inócuos de benomil sobre a 
população fúngica (HofereZa/., 1971; Peeples, 1974; Van Faassen, 1974), 
a presença do benomil reduziu de duas a três vezes a população destes 
organismos e actinomicetos do solo (Siegel et al., 1975; Foster, 1975). 
Assim, alguns autores postularam que o benomil tem ação fungistática e 
não fungicida (Hoferetr?/., 1971; Ponchet & Tramier, 1971; Raynal & Fer- 
rari, 1973).

Muitas espécies de fungos mostraram-se insensíveis ao benomil, na 
concentração de 1 gg/ml, porém poucos e principalmente os Ficomicetos 
e membros de Stilbaceae demonstraram insensibilidade em concentra
ções maiores que 10 gg/ml (Raynal & Ferrari, 1973).
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Oku etal. (1979) observaram que os fungos tolerantes a benomil foram 
mais numerosos após 35 dias de tratamento do solo com benomil quando 
comparados aos solos não tratados. Os gêneros Aspergillus, Penicillium e 
Trichoderma foram predominantes em solos tratados (Winsley & Huang, 
1970; Peeples, 1974). Segundo Agnihotri (1974), Peeples (1974) e Catska 
& Vrany (1976), Gliocadium, Penicillium e Trichoderma predominam em 
solos tratados com fungicidas, sendo que espécies de Trichoderma são as 
melhores recolonizadoras. Analisando a composição das espécies de Tri
choderma encontradas em solos tratados, Mughogho (1968) observou que 
muitas espécies, incluindo T. hamatum, T. harzianum, T. koningiie T. vi
ride, foram encontradas com maior freqüência. É bem provável que 
Trichoderma spp. adquira resistência natural com aplicações continuadas 
de benomil. Já, as linhagens de T. viride, isoladas de solos agrícolas, têm 
mostrado serem sensíveis a baixas concentrações de benomil e tiofanato 
metílico (Baicu, 1982). O benomil, na concentração de 1 pg/ml, têm afe
tado o crescimento micelial e reduzido completamente a esporulação de 
T. harzianum e T. viride, isolados de solos sem histórico de aplicação do 
mencionado fungicida (Silva, 1991). Trichoderma spp. é um importante 
fungo do solo, saprofítico, responsável pela decomposição da matéria 
orgânica, pelo antagonismo de muitos fitopatógenos, nesse caso produ
zindo enzimas líticas e antibióticos voláteis e não voláteis (Melo, 1996).

A aplicação de benomil diretamente no solo (1,21 kg i.a ha'1) ou atra
vés de pulverização (11,2 kg i.a. ha'1), diminuiu os fungos nematófagos 
(Kapur et al., 1981). Arthrobotrys oligospora foi o menos afetado. As po
pulações de Dactylaria haptotyla, Stylopaga hadra e Monacrosporium 
ellipsosporum diminuíram inicialmente, mas recuperaram-se totalmente 
em 2 meses, enquanto queHarposporium anguillulaee Dactylaria cândi
da apresentaram recuperação parcial.

A associação micorrízica também é afetada pela ação do benomil, prin
cipalmente os gêneros Endogne e Glomus, em cultivos de cevada, trevo, 
milho, cebola, soja e trigo (Bailey & Safir, 1978; Boatman et al., 1978; De 
Bertoldi, 1978). O crescimento da hifa de Glomus coledonicum foi com
pletamente inibido em concentrações extremamente baixas (10 pg/ml) de 
benomil (Carr & Hinkley, 1985). Porém, outros fungos Zigomicetos pare
cem ser relativamente insensíveis ao benomil (Bollen & Fuchs, 1970; Ed- 
gington et al., 1971).

Segundo Edgington et al. (1971), o benomil é tóxico para um amplo 
espectro de fungos, mas não para a totalidade dos grupos taxonômicos. 
Entre os Deuteromicetos, os grupos sensíveis são Phialosporeae {Aspergillus, 
Colletotrichum, Fusarium, Penicillium, Verticillium), Arthrosporeae, Sym- 
podulosporae e Aleuriosporae, enquanto alguns gêneros de Annelosporae 
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e Blastoporae são sensíveis. Todos os Porosporae (Alternaria, Bipolaris, 
Curvularia, Drechslera, Stemphylum) não são inibidos. Kirby (1972) e 
Woodcock (1977) também observiram que os Oomicetos não sio sensí
veis a benomil. Os Ficomicetos nio foram sensíveis e os Basidiomicetos 
demonstraram respostas de mocerada sensibilidade e insensbilidade 
(Bollen & Fuchs, 1970).

O carbendazim, por sua vez, tem mostrado ser trinta vezes menos tó
xico a Saccharomyces pastorianum e tão tóxico a Neurospora crassa e 
Rhizoctonia solani quanto o benomil (Clemons & Sisler, 1969). Segundo 
os autores, esse efeito sobre a levedura deve-se meramente a uma fraca 
penetração do composto. Evidências sobre o modo de ação de MBC em 
N. crassa mostra que, embora as sínteses de RNA e proteína não sejam 
inibidas, a ação de MBC parece envolver a síntese de DNA ou algum 
processo intimamente relacionado, como a divisão nuclear ou celular 
(Clemons & Sisler, 1971).

Os fungicidas que alteram a população de actinomicetos no solo afe
tam também as suas funções. Van Faassen (1974) relatou que, apcs 6, 21, 
50 e 80 dias de incubação em solos tratados com benomil nas concentra
ções acima de 100 pg/g, houve um aumento no número de actino-nicetos 
proporcional ao aumento da concentração. Resultados semelhantes foram 
descritos por Hofer et al., (1971). Segundo os autores, os microrgmismos 
utilizam alguns compostos que estão unidos à formulação do benomil ou 
este fungicida tem uma ação semelhante à vitamina para eles.

Ao contrário dos resultados expostos acima, Siegel (1975) registrou 
que o benomil inibe temporariamente os actinomicetos.

0 PROBLEMA DE RESISTÊNCIA 
DE FUNGOS FITOPATOGÊNICOS

Com a utilização indiscriminada dos fungicidas sistêmicos, alamente 
seletivos, tem-se agravado o problema de surgimento de fungos resis
tentes, fato que vem comprometendo o controle efetivo de algurms doen
ças de plantas. Os fungicidas sistêmicos benzimidazóis atuam en um ou 
em poucos processos do metabolismo dos fungos. Segundo Dekker 
(1977), mudanças genéticas que resultam na resistência de um pitógeno 
a um fungicida ocorrem com maior freqüência com molécüas que 
atuam em um ou poucos passos do metabolismo da célula, do <ue com 
moléculas que agem em muitos passos.

Assim, o número de fungos que têm adquirido resistência ;os fun
gicidas sistêmicos vem aumentando, à medida que aumenta a <onstân- 
cia das aplicações na agricultura e, segundo Delp (1988), já fonm rela
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tados 64 gêneros de fungos resistentes a esses produtos. Em geral, linha
gens resistentes a um benzimidazol são resistentes aos outros do mesmo 
grupo, fenômeno esse chamado de resistência cruzada (Miller & Fletcher, 
1974; Dekker, 1977; Davidse, 1982). O mecanismo responsável pela cor
relação, segundo Georgopoulos (1982), está no fato dos benzimidazóis 
compartilharem um mesmo modo de ação.

O benomil sozinho, por exemplo, tem sido aplicado para controlar 
dezenas de fungos fitopatogênicos em 47 culturas de expressão econô
mica (Picinini, 1994). Para maiores informações sobre o uso dos fungicidas 
benzimidazóis na agricultura, recomenda-se a revisão de Picinini (1994).

PERSISTÊNCIA E DEGRADAÇÃO
DOS BENZIMIDAZÓIS NOS SOLOS

A velocidade de dissipação do fungicida na solução do solo depende 
da natureza do pesticida e das condições bióticas e abióticas que preva
lecem no solo. Assim, a meia-vida (o tempo em que ocorre 50% de dis
sipação do composto químico) dos pesticidas não persistentes como os 
organofosforados, pode ser de poucos dias, enquanto que para os mais 
persistentes (ex. hidrocarbonetos clorados) pode ser de muitos dias. Em 
solos tratados com benomil, Fleecker et al., (1974) e Rouchaud et al. 
(1974) encontraram para a meia vida do fungicida os períodos de 3-6 e 
6-12 meses em turfa e solo, respectivamente. Eles observaram que o 
produto encontrado em maior concentração foi carbendazim e o menor, 
o metabólito 2-amino-benzimidazol.

Nos últimos vinte anos, o benomil tem sido um dos fungicidas mais 
amplamente utilizados (Jonhson & Lavy, 1994). Nos solos, seu resíduo 
biologicamente ativo é o carbendazim (Austin & Briggs, 1976). A persis
tência de benomil e MBC, após a aplicação, tem recebido pouca atenção.

O benomil, incorporado nas concentrações 5,6, 11,2 e 22,4 kg i.a. ha'1, 
em parcelas de algodão irrigado, em solo argiloso, foi detectado após 12 
semanas. Para todas as concentrações aplicadas, a quantidade restante 
foi suficiente para evitar a germinação de Phymatotrichum onnivorum. 
Após dezoito semanas, os resíduos foram detectados somente nas duas 
concentrações mais altas (Hine et al., 1969). Os mesmos autores obser
varam em experimentos de laboratório que o benomil, aplicado ao solo 
nas concentrações de 10 e 100 gg/g e incubado às temperaturas de 16°, 
20°, 25°, 30° e 40°C, foi detectado mesmo após 19 semanas. As concen
trações residuais foram suficientes para evitar a germinação de Phyma
totrichum onnivorum, exceto para a concentração de 10 gg/g incubado 
a 40°C. Os autores observaram também que a concentração original de 
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100 gg/g de benomil diminuiu para 30 gg/g, após um período de 19 
semanas, quando incubado a 40°C.

Em solo arável, Raynal & Ferrari (1973) detectaram 8 gg/g de benomil 
após seis meses da aplicação de 100 gg/g do fungicida. Um composto 
relacionado a benzimidazol, o tiofanato-metílico, foi menos persistente 
que o benomil (Netzer & Dishon, 1973). O benomil nos solos foi detec
tado mesmo após três meses de sua aplicação. A concentração de benomil 
adicionada (100 gg/g) diminuiu mais rapidamente em extrato de solos 
ricos em húmus do que em solos de jardim e diminuiu lentamente em 
extratos de solos minerais (Helweg, 1973). Após seis meses da aplicação 
do benomil, o efeito fungistático em extrato de solo foi de <10% em so
los com húmus, cerca de 30% em solos de jardim e 75% em solos mine
rais. Nesses trabalhos, não ficou claro se o efeito fungistático foi devido 
ao benomil e/ou carbendazim. Possivelmente, o carbendazim, facilmen
te formado a partir do benomil, foi responsável pela fungistase.

Em soluções aquosas ou solventes orgânicos, o benomil perde rapi
damente o grupo butilcarbamoil, formando então o metil-2-benzimidazol 
carbamato (carbendazim, MBC), o qual é um componente estável e igual
mente tóxico (Clemons & Sisler, 1969; Kilgore & White, 1970; Chiba & 
Doornbos, 1974). Helweg (1973) observou que todo o benomil adiciona
do ao solo foi convertido para carbendazim dentro de poucas horas.

Em estudos mais recentes, tem sido dada mais ênfase à persistência 
de carbendazim ao invés de benomil. O carbendazim resistiu à degrada
ção e permaneceu, após muitos meses, como o maior metabólito de be
nomil nos solos, junto com 2-amino-benzimidazol (2-AB), como o me
nor produto (Baude et al., 1974). O benomil marcado com 14C, aplicado 
em solução aquosa, se decompôs rapidamente nos solos. Em solos are
nosos, foram detectados resíduos de benomil após quatro semanas, en
quanto após doze semanas só foram detectados carbendazim e 2-AB. A 
meia-vida dos resíduos 14C foi de um ano. Contudo, em solos argilosos, 
mesmo após 24 meses, cerca de 51% do 14C total foi detectado.

Laurisden etal. (1977), citado por Rajagopal etal. (1984b), estudaram 
a persistência de benomil em solos, pela análise de carbendazim e 2-AB, 
durante dois anos. A meia-vida dos resíduos totais foi de quatro meses 
em solos arenosos e de dez meses em solos argilosos. Em solos secos ao 
ar, a perda de carbendazim em nove meses foi somente de 25 a 35%, 
enquanto em solos úmidos foi de 70 a 80% (Aharonson & Kafkafi, 1975). 
O carbendazim aplicado em três solos desapareceu mais rapidamente 
durante os quatro primeiros meses, enquanto que nos últimos três me
ses quase não houve modificação no nível do resíduo. Foi detectado 2- 
AB, embora em quantidades muito pequenas, além disso, observou-se 
também que o aumento de 2-AB foi maior em solo seco, quando com
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parado ao solo úmido. Kajfosz (1977), citado por Rajagopal et al. (1984b), 
confirma que o carbendazim adicionado ao solo diminuiu do nível ori
ginal de 6 gg/g para 3 gg/g, nos três primeiros meses após a aplicação, 
sem nenhum decréscimo posterior durante os próximos seis meses.

Em solos, o tiofanato-metílico transformou-se em carbendazim (Flee- 
ckeretí?/., 1974), sendo esta transformação quatro vezes mais rápida em 
pH 7,4 do que em pH 5,6. Neste trabalho também foi novamente obser
vada uma estabilidade relativa do carbendazim. O solo incubado 51 dias 
com carbendazim marcado liberava entre 1 a 16% do 14C como 14CO2. 
Foram recuperados, após 43 dias, 53 a 78% do 14C como 2-14C-carbendazim 
(Fleecker et al., 1974). Siegel (1975) encontrou que, em solos argilosos 
suplementados com 1% de glicose e 0,5% de extrato de levedura, 21 e 
34% do anel 14C em benomil haviam sido liberados como 14CO2, após 
incubação de 180 e 340 dias, respectivamente, contra 16 e 27% em solos 
não enriquecidos. A baixa liberação de 14CO2 indicou que o anel ben
zimidazóico foi totalmente estável e resistente à completa biodegradação.

Já Helweg (1977) recuperou, após 270 dias, 33 e 90% de 14C como 
14CO2 em solos estéreis e não enriquecidos com 14C-carbendazim. Após 
250 dias, 5 a 13% do14C adicionado foram recuperados como carbendazim 
e 4 e 8% como 2-AB. A degradação foi mais rápida em solos retratados. 
Belanger (1989), analisando resíduos de pesticidas em óleo de monarda, 
recuperou somente 0,07 gg/ml de benomil, como carbendazim, enquan
to no ano anterior foi recuperado 0,19 gg/ml. Esse fato ocorreu devido 
a uma aplicação inicial de 1,12 kg de ingrediente ativo, seguida de uma 
segunda aplicação 14 dias antes da colheita.

Foi curta a persistência de carbendazim aplicado em dois solos, via 
irrigação por gotejamento (Solei et al., 1979). De 60 a 80% do fungicida 
foram perdidos entre 1 e 4 semanas e a degradação foi quase completa 
dentro de 10 semanas após a aplicação. Em laboratório, o carbendazim 
resistiu até 9 meses nos dois solos, mostrando uma meia-vida de 4 a 6 
meses. O catabolismo mais rápido de carbendazim no campo foi atribuí
do às altas temperaturas de verão (>30°C) e à alcalinidade do solo.

O carbendazim aplicado nas concentrações de 5, 10, 20 e 40 gg/g não 
foi detectado no solo após 3, 5, 8, e 11 meses respectivamente (Sinhá et 
al., 1980). Já Musumeci et al. (1980a) observaram a persistência de car
bendazim em dois solos latossolos (62 a 86%), mesmo após 300 dias de 
incubação. O produto de degradação 2-AB foi detectado em maiores 
quantidades (23%) em um dos solos enriquecidos com glicose e extrato 
de levedura. A degradação de carbendazim foi mais rápida em solos 
ricos em matéria orgânica (Musumeci etal., 1980b). Após 150 dias de in
cubação, 2-AB foi o principal produto de degradação detectado.
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O destino de produtos de degradação tem sido estudado em condi
ções de laboratório, sob influência de tratamentos prévios dos respecti
vos fungicidas. Tem-se verificado que a adaptação microbiana aos pro
dutos de degradação é relativamente significante (Yarden et al., 1990), 
principalmente quando o efeito pesticida é causado pelos produtos de 
degradação. Estes podem acelerar a degradação de pesticidas aplicados 
repetidamente, como podem também, por outro lado, prolongar a per
sistência dos mesmos no ambiente. O entendimento dos mecanismos 
envolvidos nas interações dos produtos de degradação é fundamental 
para se estudar o destino e os efeitos de pesticidas no ambiente. O 2-AB 
foi instável no solo, decompondo-se rapidamente após um intervalo de 
três semanas, mas pequenas quantidades permaneceram no solo por 
muitas semanas, presumivelmente pela adsorção das partículas no solo 
(Helweg, 1977). O desprendimento máximo de 14CO2 a partir de "C-2- 
AB foi a 22°C e permaneceu constante entre 25 e 30°C. Todavia, a 40°C, 
o desprendimento de 14CO, foi insignificante (Helweg, 1979). A degrada
ção de 2-AB (desprendimento de I4CO2) mostrou um aumento experi
mental de acordo com o aumento do conteúdo de água, de 28 a 94% da 
capacidade de campo do solo. Mas o desprendimento de 14CO2 foi com
parativamente menor em solos com a quantidade de água acima de 94% 
da capacidade de campo. O 2-aminobenzimidazol se dissipa rapidamen
te em solos expostos à molécula-mãe, carbendazim, permanecendo so
mente 6% deste após 4 dias de aplicação (Aharonson etal., 1990). Nestes 
solos, a degradação de 2-aminobenzimidazol foi mais rápida do que a 
da molécula parental. A taxa de degradação do benzimidazole, um me- 
tabólito estruturalmente semelhante, não é afetada por aplicações conti
nuadas do carbendazim. Já o carbendazim apresentou uma taxa de de
gradação mais rápida em solo com história de aplicação de benomil do 
que em solo sem aplicação desse produto (Yarden et al., 1985).

Não há literatura sobre a persistência de benomil em água, porém 
dados de Johnson & Lavy (1994) demonstraram que é persistente no 
solo, embora seja reduzida a probabilidade do carbendazim chegar às 
camadas mais profundas do solo, devido à sua característica de forte 
adsorção e baixa permeabilidade.

DEGRADAÇÃO QUÍMICA X MICROBIANA
DOS BENZIMIDAZÓIS

Os mecanismos exatos para a adaptação microbiana às moléculas de 
pesticidas no solo ainda não estão completamente elucidados. Esses pro
cessos poderíam ser observados através de aspectos ecológicos e de po
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pulação, de suas reações bioquímicas e enzimáticas ou dos aspectos ge
néticos, nos quais elementos extracromossômicos podem estar envolvi
dos como parte do processo (Aharonson et al., 1990).

Sào limitadas as informações sobre degradação microbiana de benomil 
ou carbendazim, como são também limitados e ineficientes os métodos 
para extração destes produtos em solo e em culturas puras, em laborató
rio. No sentido de quantificar a biodegradação desses fungicidas, Austin 
& Briggs (1976) desenvolveram um método de extração que assegura 
eficiente quantificação dos resíduos no solo. O método foi modificado 
por Silva (1996) para extração em meio de cultura líquido (Fig. 2). A de
terminação quantitativa é feita através de cromatografia líquida de alta 
eficiência, utilizando-se uma coluna de troca catiônica e detecção por ul
travioleta, após extração e purificação das amostras.

Os microrganismos têm sido comprometidos na degradação do benomil 
e do carbendazim, baseados em estudos de persistência em sistemas esté
reis e não estéreis (Helweg, 1973; Siegel, 1975; Helweg, 1977).

Meio de Cultura Líquido

Incubação do
Organismo Degradador

Filtração (separação da biomassa) 
(ajustado para pH 7.0)

Extração com 
acetado de etila (2x)

Fase aquosa Fase orgânica

HCI 0,1N(2x)

I I
Fase aquosa Fase orgânica

Ressuspensão em fosfato 
de amônia monobásico 0,0125M

Análise em CLAE

FIGURA 2. Etapas do processo para determinação quantitativa de resíduos do 
fungicida carbendazim.
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A primeira referência de degradação microbiana foi feita a pirtir de 
estudos onde foi observada uma rápida perda de benomil no sok, o que 
podería ser atribuído à lixiviação ou absorção pela planta. Em laborató
rio, o mesmo autor observou uma rápida perda do fungicida, qutndo os 
solos tinham sido previamente tratados com benomil ou carbeidazim. 
Em solos irradiados com raios gama ou que não foram tratados previa
mente com benomil, não houve perdas do fungicida (Woodcock 1978).

Muitas espécies bacterianas pertencentes aos gêneros Achrormhacter 
e Flavohacterium foram isoladas em solos enriquecidos com benomil 
(Smith & Worthing, 1975; Spencer etal., 1972; Weekes & Hedric 1971), 
mas não foi observada a capacidade desses microrganismos em degra
dar o benomil, com a divagem do anel benzimidazóico. Da mesma for
ma, o anel heterocíclico benzimidazóico, do carbendazim ou de benzi
midazóis relacionados resistiu à divagem pelos fungos durante o meta
bolismo (Davidse, 1976; Valenta et al., 1974; Yasuda et al., 19’3). Há 
poucos exemplos da degradação pelos microrganismos, com aparente 
divagem da metade heterocíclica (Fleecker et al., 1974; Helweg 1977; 
Siegel, 1975). De acordo com Helweg (1977), o fungicida foi raras vezes 
usado pelos microrganismos como fonte de energia, possivelmente pelo 
fato do núcleo benzimidazóico ser degradado por cometabolismo. Para 
outros autores, como Rouchaude/í?/. (1974, 1977a,b) e Solei etal.(1973), 
as plantas também são responsáveis pela divagem do anel benziniidazol; 
porém, segundo Vonk & Kaars Sijpesteijn (1977), a decomposiçío foto- 
química contribui para a divagem do anel.

Helweg (1979) verificou que os microrganismos foram os responsá
veis pelo aumento da degradação de 2-AB em solos enriquecidos com 2- 
AB por um período de seis meses. Segundo o mesmo autor (1973), qua
tro linhagens bacterianas e duas linhagens fúngicas, isoladas em solos 
de jardim tratados com benomil, utilizaram o fungicida como fonte de 
carbono e nitrogênio e degradaram o composto após dois meses de 
incubação. Fuchs & De Vries (1978a,b), encontraram que culturas mistas 
àe Pseudomonas spp., isoladas em solo tratado com benomil, efetuavam 
mais rajpidamente a degradação de benomil do que as culturas puras. 
Pseudoimonas spp. utilizaram o benomil e carbendazim como única fon
te de cairbono. O grupo n-butilcarbamoil, da cadeia lateral de benomil, 
forneciai principalmente ou exclusivamente o carbono para a energia 
microbi;ana (Fuchs & De Vries, 1978b).

Em rmeio basal tamponado, suplementado com solo tratado com be
nomil, <o carbendazim marcado começava a decrescer após 10 dias e 
quase dlesaparecia aos 40 dias. Concomitantemente havia formação de 
2-AB radioativo, alcançando a concentração máxima aos 24 dias, dimi
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nuindo após 35 dias. A análise Budget demonstrou que o 2-AB foi con
vertido subseqüentemente a CO2 (65%) e 2-AB nucleotídeo. Realmente, 
após 40 dias a maior parte da radioatividade encontrada no meio foi 
relacionada a 2-AB nucleotídeo. A análise total, conclusiva, demonstrou 
uma divagem significante do anel do núcleo benzimidazol de 2-14C-car- 
bendazim para 14CO2. Segundo Fuchs & De Vries (1978b), a proporção 
de degradação do benomil e carbendazim é baixa, e o composto parental 
benomil foi recuperado em quantidades substanciais mesmo após 80 
dias de incubação.

A Fig. 3 ilustra a rota da degradação de benomil proposta por Rajagopal 
et al. (1984b), tanto no solo como em cultura pura.

5-Hidroxicarbendazim 2-Amino-Benzimidazol

FIGURA 3. Rota da degradação de benomil no solo e em cultura pura.
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meia-vida para carbendazim de aproximadamente 20 horas (1 
Essa espécie tem sido reportada como predominante em sol 
tratados com benomil (Edgingtoneíz?/., 1971; YardeneZal., 1981 
al. (1990) atribuíram a degradação de carbendazim por A. 1 
mecanismo metabólico do fungo; segundo eles, a conjugação ou 1 
oxidativa poderíam ser consideradas como processos igualmern 
na degradação. A. alternata e todos os Porosporae não são irl 
fungicidas do grupo dos benzimidazóis e podem ser consid® 
potentes agentes de descontaminação ambiental, pois esses fJI 
usados extensivamente na agricultura, muitas vezes indiscrirrfl 
Eles atuam numa ampla gama de gêneros de fungos fitopatog® 
portância agronômica como os oídios, bolores (Penicillium), # 
antracnoses. cercosporioses, sarnas e patógenos de solo.

Dentro clâ linha de Biorremediação com a utilização cie? 
gradadores Silva et al. (1996) verificaram que o fungo lignv 
Phanerochaete chrysosporium utiliza carbendazim como fontt 
no e apresenta um potencial para degradação do produto. A< 
de /’ chrysosporium para degradar poluentes persistentes e tó) 
estar associada com a enzima peroxidase (Aust, 1990). Assimi 
tem a unica capacidade de degradar lignina para CO2 eH,( 
fungo secreta H,O, e peroxidases não específicas que catalia 
çao do radical livre e a despolimerização da lignina (Gold et

No trabalho de Silva et al. (1996) não se determinou seP. ch> 
degrada MBC em CO2 e H2O, apesar de se ter verificado o pir 
duto de hidrólise do carbendazim, o 2-AB.

I m segmento que ganha importância no controle fitoss;; 
manejo integrado, ou seja, a utilização de um agente de bioi 
sociado com doses reduzidas de um fungicida. Este tem a fii 
enfraquecer a atividade do patógeno ao mesmo tempo em q 
suscetível ao ataque pelo micoparasita. Silva (1991) obtev 
mutantes do fungo Trichoderma harzianum, resistentes ao.s| 
benomil, tiofanato metílico e benzimidazol. O uso desses m| 
associação com subdosagens de benomil propiciou maior c| 
podridão da alface, causada por Sclerotinia sclerotiorum, do|l 
gicida ou o micoparasita aplicados isoladamente. Melo et al 
rific aram que os mutantes 2B, e 2B6 de T. harzianum utilizam c 
como fonte de carbono e degradam 50% do produto em a.

* da 
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n i agricultura por ocasião da aplicação, uma vez que pode sW 1’idcgi- 
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A degradação microbiana do benomil e de seu produto de hidrólise, 
o carbendazim (MBC), foi estudada por Helweg (1977) no solo, que 
observou ser o MBC uma fonte pobre de carbono, tendo sugerido que a 
biodegradação desse composto deve-se a um processo cometabólico. 
Cometabolismo é o fenômeno que ocorre quando um composto é trans
formado por um microrganismo, ainda que o organismo seja incapaz de 
crescer sobre o composto e não derive energia, carbono ou qualquer 
outro nutriente proveniente da transformação.

Vários trabalhos têm demonstrado a recalcitrância dos anéis ben
zimidazóis à degradação microbiana (Helweg, 1972; Fuchs & DeVries, 
1978a,b). No entanto, a degradação acelerada de MBC pode ser obtida 
com solos sem histórico de aplicações ou em solos precondicionados 
para degradação aumentada, através de aplicações prévias.
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INTRODUÇÃO

O sucesso de um programa de biorremediação de áreas contamina
das dependerá, em parte, de um bom planejamento inicial sobre isola
mento e seleção de um microrganismo ou de um consórcio de microrga
nismos eficientes na degradação da molécula em estudo. O isolamento 
permite estudar com mais detalhes as vias metabólicas, enzimas, produ
tos intermediários etc.

Os estudos relativos às enzimas envolvidas no processo de biode
gradação auxiliam a estabelecer correlações sobre estrutura-biodegradabi- 
lidade. Também, o isolamento pode explicar que tipo de degradação 
pode estar ocorrendo no ambiente, se catabólica (mineralização) ou come- 
tabólica. Na mineralização, o substrato absorvido é quebrado em molé
culas menores, que posteriormente serão metabolizadas por reações que 
geram energia. Conseqüentemente, a biomassa da população aumenta 
às custas do substrato e a concentração deste diminui consideravelmen
te com a expansão da população microbiana. A mineralização significa 
que a molécula é degradada completamente a moléculas inorgânicas de 
ocorrência universal como: CO2, CO, H,O, NH3, H,S, HC1. É, portanto, o 
único meio de eliminar um composto xenobiótico do ambiente. Em al
guns casos, uma porção da molécula pode ser degradada e outra porção 
pode se acumular no solo. Por outro lado, no cometabolismo, não há 
nenhum dispêndio de energia. Em geral, alta persitência no ambiente 
ocorre com pesticidas degradados por processos cometabólitos. No 
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cometabolismo, o crescimento microbiano requer a presença de un ou
tro substrato, isto é, um substrato secundário é requerido como foite de 
carbono e energia. Desta forma, os microrganismos podem transformar 
a molécula sem dela retirar energia para o seu desenvolvimento.

Algumas características essenciais das estratégias pelas qtais a 
microflora degrada os pesticidas são listadas por Fournier et al. (D93) e 
sumarizadas na Tabela 1.

TABELA 1. Estratégias microbianas para a degradação de pesticidas no solo.

TERMO USUAL METABOLISMO COMETABOLISMO

Principal suporte para 
o crescimento

Pesticida Outros substratos

Número de pesticidas 
de interesse

Poucos Muitos

Fontes de carbono 
energia

Baixas quantidades, 
mas específicas

Às vezes grandes 

quantidades mas alta 
competição com os 
demais microrganisnos

Microflora envolvida Poucas linhagens 
bacterianas específicas

Freqüentemente 
organismos omnívoos 
como os fungos

Principal problema 
agrícola

Adaptação à degradação 
após suplementação 
microbiana

Persistência acidental 
excessiva

Principal problema 
ambiental

Mobilidade Excesso de pesticida ou 
persistência de metabólito 
e mobilidade

Outros mecanismos, utilizados pelos microrganismos na remoção de 
pesticidas, são as reações de conjugação, as quais consistem na combi
nação da molécula do xenobiótico ou um de seus metabólitos com ou
tros compostos como carbohidratos ou aminoácidos, levando à forma
ção de moléculas mais hidrossolúveis. O acúmulo do xenobiótico pode 
ocorrer dentro das células, por um processo ativo ou passivo, ocasio
nando uma remoção temporária da molécula do ambiente (Musumeci, 
1992).
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ESTRATÉGIAS DE ISOLAMENTO

As estratégias básicas de isolamento de microrganismos degradadores 
são relativamente fáceis e diretas.

As populações de microrganismos degradadores de pesticidas repre
sentam uma pequena fração da população total para muitos pesticidas. 
Partindo-se do princípio de que as populações microbianas capazes de 
metabolizar um determinado xenobiótico são encontradas em baixa fre
qüência, estratégias especiais de isolamento devem ser adotadas para 
maximizar as chances de sucesso.

Amostras de solos, água, sedimentos ou de outras áreas contamina
das em que sabidamente existem microrganismos degradadores são 
coletadas. No caso de pesticidas, pode-se recorrer a áreas agrícolas com 
histórico de aplicações continuadas de determinado produto ou àquelas 
áreas onde se preparam as misturas de pesticidas para pulverização. 
Também pode-se coletar amostras de solo em regiões onde se faz trata
mento de frutas com fungicidas, principalmente aqueles protetores con
tra doenças que ocorrem em pós-colheita.

Certos fungos adquirem resistência a determinados fungicidas devido 
à pressão natural ocasionada por aplicações sucessivas. Citam-se os fun
gicidas sistêmicos como benomil, carbendazim, iprodione e vinclozolim, 
dentre outros, como os mais utilizados na agricultura e com maior nú
mero de casos de ocorrência de resistência. É possível que estes fungos 
possam estar utilizando o fungicida como fonte de carbono (Melo et al., 
1997) ou que outros fungos e actinomicetos possam, devido às constan
tes aplicações, estar degradando estes compostos.

Locais de tratamento de madeira com certos protetores, como PCP e 
Creosoto, podem ser amostrados para isolamento seletivo desses compos
tos. Indústrias de papel e celulose podem também ser escolhidas para 
isolamento de microrganismos degradadores de celulose, hemicelulose 
etc. Fungos ligninolíticos podem ser isolados a partir de podridões de 
raízes de árvores etc. Em virtude da natureza química complexa da lignina, 
muitos microrganismos degradadores desse polímero, dentre eles os 
basidiomicetos, têm se destacado como potentes biodegradadores de pes
ticidas do grupo dos organoclorados (Bumpus et al., 1985).

Um caminho mais rápido e direto é partir para o isolamento seletivo 
de um determinado grupo de microrganismos, sabidamente já testados 
como potentes agentes degradadores. Assim é que se isolou o fungo 
Phanerochaete chrysosporium, agente causai da podridão branca de ma
deira. Esse fungo produz peroxidases que catalizam a despolimerização 
inicial oxidativa da lignina.
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O solo, contudo, permanece como o mais importante reseivatório 
para o isolamento de microrganismos. A comunidade microbiana, o nú
mero e tipos de microrganismos presentes num solo em particuar, são 
muito influenciados pela localização geográfica, temperatura do solo, 
tipo de solo, pH do solo, conteúdo de matéria orgânica, cultivo, aeração 
e umidade. Por exemplo, os actinomicetos são encontrados em oeque- 
no número em solos alagados com baixa tensão de oxigênio. Solos de 
florestas contêm uma predominância de Streptomyces que são tolerantes 
à acidez (Davis & Williams, 1970), enquanto solos ácidos e solos alcali
nos podem conter menor número de Streptomyces e maior número de 
Actinoplanes e Streptosporangium.

Como a biodegradação de muitos pesticidas tem sido aumentada na 
presença de raízes de plantas e exudados de raízes (Hsu & Bartha, 1979; 
Reddy & Sethunathan, 1983; Walton & Anderson, 1992) devido à grande 
biomassa e atividade microbiana, em função de substratos de carbono 
fornecidos pela rizodeposição, é possível, sem dúvida, amostrar solos ri- 
zosféricos à procura de microrganismos degradadores. Na rizosfera, aná
logos estruturais de vários xenobióticos presentes em exsudados, com
ponentes de paredes celulares e lisados, assim como produtos secundá
rios da decomposição desses materiais podem ser seletivos para micror
ganismos que metabolizam ou cometabolizam estes compostos xeno
bióticos. Nessa linha de pesquisa é que Hsu & Bartha (1979) relataram 
que a presença de plantas ou irrigação de solo com exsudados de raízes 
aumentaram a taxa de mineralização de paration em comparação a solo 
não cultivado. Em outro estudo, Sandman & Loos (1984) encontraram 
taxas mais elevadas de microrganismos degradadores de 2,4-D em solos 
da rizosfera de cana-de-açúcar do que em solos não-rizosféricos. Os 
autores explicam que os degradadores de 2,4-D parecem ter sido seleti
vamente favorecidos na rizosfera de cana-de-açúcar.

Os fatores ambientais abióticos citados, que podem atuar na ativida
de microbiana afetam, portanto, a degradação de pesticidas no solo. É 
possível, assim, obter microrganismos com potencial para degradar um 
determinado composto xenobiótico em solos virgens. No entanto, é de 
se esperar que em solos contaminados os microrganismos possam se 
adaptar e adquirir a capacidade de utilizar o composto como fonte de 
carbono e energia para o seu metabolismo.

Sendo os xenobióticos substâncias orgânicas sintéticas, e, portanto, 
estranhas ao ambiente, eles são difíceis de serem degradados pelos mi
crorganismos que evoluíram e adquiriram mecanismos genéticos para o 
catabolismo e reciclagem de produtos biossintéticos. Desse modo, a pro
cura de microrganismos degradadores pode ser dirigida àqueles locais 
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com problemas detectados de contaminação ou de uso intensivo de 
pesticidas. Porém, o insucesso no isolamento do microrganismo ideal 
pode estar relacionado à recalcitrância da molécula em estudo, fato este 
que incrementa ainda mais os problemas de poluição ambiental.

Coleta de Amostras de Solo

Quando o objetivo da coleta é somente o isolamento de microrganis
mos úteis com potencial para degradação, não é necessário, em geral, 
proceder à coleta de amostras representativas da área em estudo. Proce
de-se, nesse caso, à coleta diretamente daquele local, tomando-se o 
cuidado de coletar pequenas sub-amostras, misturá-las e homogeneizá- 
las. Informações adicionais da área amostrada, tais como: tipo de solo, 
horizonte do solo, devem ser obtidas para referências futuras. Do mes
mo modo, o transporte e armazenamento dessas amostras requerem al
guns cuidados, podendo-se manter o solo à temperatura ambiente por 
vários meses antes do isolamento. No entanto, as condições de armaze
namento podem induzir mudanças nas populações microbianas chegan
do, sob condições extremas, a matar microrganismos úteis. O ideal seria 
manter as amostras de solo no laboratório conservando as mesmas ca
racterísticas físicas, químicas e biológicas, tais como aquelas encontra
das in situ. Isso é quase impossível e, assim, recomenda-se proceder ao 
isolamento imediatamente após as coletas ou poucos dias depois. Há 
evidências de mudanças na população microbiana dentro de poucas 
horas da amostragem e, portanto, as amostras deveríam ser analisadas 
dentro de, aproximadamente, 6 horas após a coleta (Jensen, 1968). Para 
minimizar as variações na aeração e conteúdo de umidade das amostras 
é preferível coletar grandes blocos de solo e subdividi-los em pequenas 
sub-amostras imediatamente antes do uso. Já para amostras de solo que 
serão utilizadas para análises químicas é mais satisfatório, em geral, con
gelar ou secar as amostras imediatamente. No entanto, há exceções como, 
por exemplo, no caso de análise de nitrito, em que a secagem não é 
recomendada. Para análise de nitrato, o solo deveria ser seco dentro de 
um período de 24 horas, do contrário, o nível de nitrato é aumentado 
durante o processo de secagem (Paul & Clark, 1989).

É comum acondicionar as amostras no laboratório em sacos de polie- 
tileno, os quais permitem uma razoável aeração. Para manter a umidade, 
estes sacos podem ser selados com outro saco, contendo algumas gotas 
de água (Casida et al., 1964).

Quando o objetivo da coleta também inclui estudos sobre dinâmica 
de populações, biomassa de microrganismos e enumeração de micror- 



MICROBIOLOGIA AMBIENTAL 172

ganismos degradadores, é essencial que os procedimentos de amostragem 
sejam planejados a fim de que os erros de amostragem sejam minimizados. 
No mínimo, mais de duas amostras deveríam ser tomadas a partir de 
uma área e analisadas separadamente para evitar qualquer erro ocasio
nado pela variabilidade. Várias pequenas sub-amostras de um locai são 
preferíveis a uma grande amostra de solo. A umidade do solo deveria ser 
muito homogênea. Quando a área em estudo é heterogênea, com hori
zontes de solos distintos, aconselha-se subdividi-la em unidades meno
res, mais homogêneas e analisá-las separadamente.

Via de regra, amostras deveríam ser coletadas nos primeiros 5 cm do 
perfil do solo, já que é nesta profundidade que tem lugar a maior ativi
dade microbiana. Se na área amostrada não se encontrar um grande 
número de microrganismos, pode-se recorrer ao isolamento a partir de 
solo rizosférico ou de raízes. É nesta zona que ocorre a maior atividade 
microbiana. Ademais, há preferência de certos microrganismos pelas raízes 
de plantas. Bactérias, em geral, são colonizadoras de raízes e são capa
zes de utilizar glucose, alanina, acetato etc.

Solos secos ao ar e homogeneizados devem ser peneirados através 
de uma peneira de 2 mm de malha. Uma porção do solo (1-10 g) é 
diluída em solução salina (0,85%) ou tampão Tris e agitada por alguns 
minutos, a 100-150 rpm. Uma leve agitação da mistura (solo + sol. tam
pão), realizada em um banho-maria ultrasônico, de baixa energia, pode 
ser usada para liberar microrganismos de partículas de solo.

Homogeneização mecânica do solo com auxílio de um liqüidificador 
tem sido mais eficiente na dispersão das partículas do que a agitação em 
shaker (Kanazawa etal., 1986). Segundo Strickland etal. (1988), este pro
cedimento foi mais útil para um solo altamente orgânico, devido à nature
za da agregação, comparado com solos minerais. Estes procedimentos 
têm tido muito sucesso e são ideais para o isolamento de bactérias.

Para facilitar a liberação de microrganismos durante a agitação, Mac- 
Donald (1986) usou uma resina quelante de troca iônica e um detergen
te aniônico para quelar cátions di e polivalentes que causam floculação 
e evitar as interações adesivas entre as partículas do solo.

Um procedimento proposto por Hopkins et al. (1991) incorpora al
guns passos a fim de maximizar a dispersão de agregado do solo e libe
rar microrganismos (Fig. 1). Depois de cada etapa do processo, as célu
las liberadas são coletadas no sobrenadante, seguindo a baixa cen
trifugação (500 xg por até 2 minutos). O material precipitado após cada 
etapa é reextraído na etapa seguinte. O sobrenadante de cada etapa 
constitui o extrato e o “pellete” final representa o resíduo.

Existem técnicas especiais para recuperação de fungos não-es- 
porulantes do solo. Geralmente as hifas tendem a aderir às partículas
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SOLO

I
AGITAÇÃO COM DETERGENTE ANIÔNICO 

E RESINA DETROCA ANIÔNICA

I
CENTRIFUGAÇÃO 

SOB BAIXA VELOCIDADE
I

AGITAÇÃO EM TAMPÃO TRIS

SOBRENADANTE
(1)

CENTRIFUGAÇÃO 
SOB BAIXA VELOCIDADE

I

ULTRASONISAÇÃO

I
CENTRIFUGAÇÃO 

SOB BAIXA VELOCIDADE
I

AGITAÇÃO EM ÁGUA

I
CENTRIFUGAÇÃO 

SOB BAIXA VELOCIDADE

I

RESÍDUO (R)

I 
SOBRENADANTE 

(EXTRATO)
I

PURIFICAÇÃO POR CENTRIFUGAÇÃO 
DE GRADIENTE DE DENSIDADE

SOBRENADANTE
(D

SOBRENADANTE
(2)

SOBRENADANTE
(3)

FIGURA 1. Fluxograma mostrando as etapas para máxima dispersão de agregados 
do solo e centrifugação diferencial proposto por Hopkins et al. (1991).
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A seleção de microrganismos eim meio de cultura requer muiitl 
dade por parte do técnico, no senttiido de distinguir colônias degirJ 
daquelas oligocarbofílicas acidentaiis. Os meios de cultura para iscol 
geralmente são compostos de umai solução de sais minerais supleil 
com o composto xenobiótico em <e:studo, que é usado, via de regur 
fonte de carbono. Em alguns casos, ;a identificação de colônias degnJ 
pode ser melhor visualizada atraw<és de halos ao redor das colô)nl 
meio para isolamento de celulolít kcos é adicionado carboximetill® 
cuja hidrólise é visualizada por mneio de uma zona clara ao refc 
colônias, após inundar as placas (C<om solução aquosa de 1% de ■ 
de amônio hexadeciltrimetil (Hanlkin & Anagnostakis, 1977). P;aii 
mento de quitinolíticos, por exemtplo, Hsu & Lockwood (1975), etí 
ram um meio mineral suplementando com quitina coloidal.

Um diagnóstico rápido para idiígflfifHf S 8^
mudança de cor do meio de cultuirra, ou halo de degradação ao ir®; 
colônias, em função do uso de iniclicadores ácido-base. A viragem 
sada por um processo metabólic® específico de linhagens degraurf 
Um exemplo ilustrativo é o herbicáida atrazina, usando-se o indica» 
melho de bromocresol em um nnieio de sais minerais com 2,4~1[ 
única fonte de carbono e extrato cie levedura como fator de cretsa 
(Sandman & Loos, 1984). A oxidarção microbiana do 2,4-D resultar 
dução de HC1, que muda a cor dko> meio de vermelho (pH 7.0) pai 
relo (pH 5.2). Desse modo, esse coiu outros indicadores ácido-ba.s« 
azul de bromotimol e eosina-azull de metileno, incorporados ao. ir 
cultura, podem ser usados para isollaimento de microrganismos degrau 
de pesticidas organoclorados. Utiliizando reagentes indicadores, Bio 
& Bartha (1969) isolaram microrgaunismos do solo que cometabofi/z 
linas substituídas e azobenzenos. Os autores recorreram ao uso dl< 
sidina ou p-anisidina-H,O2, que ftoiram pulverizadas sobre as col<ô>i 
senvolvidas em meio de cultura ruãio seletivo após incubação das n 
A condensação oxidativa da p-aniisidina é detectada através da des 
çào marrom-avermelhada das col(ô>nias. O uso de indicadores em r 
cultura facilita e agiliza a seleção de um número considerável de 
ganismos degradadores, ao mesrmio tempo em que simplifica as <d 
nações através do número mais p.rrovável de microrganismos degrau 
e evita as quantificações futuras dee centenas de prováveis microrga 
via cromatografia.

Em muitos casos, o próprio xx<enobiótico, usado no meio de 
sólido, é usado para indicar e icd<entificar colônias degradadora.s 
mento de Pseudomonas sp. degrrradadoras do herbicida atrazina f 
em um meio de cultura sólido ccontendo sais minerais e 0,1% de 
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mais pesadas no solo e, nesse caso, a semeadura de 5 a 10 mg de solo 
diretamente na superfície do meio de cultura solidificado pode resultar 
em maior número de colônias.

Meios de Cultura e Seieção de Colônias

Existem muitos meios de culturas seletivos e semiseletivos descritos 
para o isolamento de espécies individuais ou grupos de bactérias e de 
fungos.

Técnicas de enriquecimento do solo e suplementação do meio de cul
tura com o pesticida em estudo têm sido usadas com sucesso píra isolar 
microrganismos degradadores. Essas técnicas têm a vantagem de estimu
lar os microrganismos com potencial de utilização do composto, como 
fonte de nutriente, dando-lhes uma vantagem seletiva em detrimento dos 
microrganismos mais abundantes naquele solo. Segundo Bartha <1990), o 
carbono orgânico utilizável se encontra em amostras do ambiente em 
pequenas quantidades, e no caso mais simples, o composto xenobiótico é 
oferecido como uma fonte seletiva de carbono e energia. O autor cita que, 
quando o composto xenobiótico contém outros elementos críticos tais 
como fósforo (inseticidas fosfatados) ou nitrogênio (aminas, anilhas, her
bicidas a base de fenilamidas) estes nutrientes podem ser também utiliza
dos como agentes seletivos o que é feito, geralmente, quando o esqueleto 
de carbono da molécula é resistente à mineralização. Neste caso, contudo, 
a fonte de carbono e energia não é o pesticida, mas outras substâncias do 
solo. Este é o fenômeno de “cometabolismo”.

Um problema que surge no processo de enriquecimento ce solos e 
nos respectivos meios de isolamento é o alto grau de toxicidade, in
solubilidade em água, alta volatilidade ou instabilidade térmica das subs
tâncias xenobióticas. Um ou mais desses fatores, segundo Bartha (1990), 
pode evitar ou inibir o crescimento no meio de cultura de tal modo que 
torna-se infrutífera qualquer tentativa de isolamento. Os solventes de 
baixo peso molecular (clorofórmio, piridina, hexano, ciclohexrno, ben- 
zeno), os aldeídos (formaldeído), os fenólicos (fenol, cresol), aminas 
aromáticas (anilina, benzidina), ésteres do ácido hidroxibenzó.co (para- 
ben, metilparaben) e complexos organometálicos (naftaleno cúprico, 
fenilmercúrio e compostos alquilmercuriais) exibem alta toxicidade aos 
microrganismos (Bartha, 1990), e concentrações normais ao redor de 1% 
desses compostos chegam a esterilizar a amostra e destruir potenciais 
microrganismos degradadores. Recomenda-se portanto, para estes com
postos, adicionar às amostras de solo ou de sedimento, baixas concen
trações e aplicar repetidamente. Os solventes podem ser também forne
cidos como vapor.
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A seleção de microrganismos em meio de cultura requer muita habili
dade por parte do técnico, no sentido de distinguir colônias degradadoras 
daquelas oligocarbofílicas acidentais. Os meios de cultura para isolamento 
geralmente são compostos de uma solução de sais minerais suplementada 
com o composto xenobiótico em estudo, que é usado, via de regra, como 
fonte de carbono. Em alguns casos, a identificação de colônias degradadoras 
pode ser melhor visualizada através de halos ao redor das colônias. Em 
meio para isolamento de celulolíticos é adicionado carboximetilcelulose, 
cuja hidrólise é visualizada por meio de uma zona clara ao redor das 
colônias, após inundar as placas com solução aquosa de 1% de brometo 
de amônio hexadeciltrimetil (Hankin & Anagnostakis, 1977). Para isola
mento de quitinolíticos, por exemplo, Hsu & Lockwood (1975), emprega
ram um meio mineral suplementado com quitina coloidal.

Um diagnóstico rápido para identificar biodegradadores é observar a 
mudança de cor do meio de cultura, ou halo de degradação ao redor das 
colônias, em função do uso de indicadores ácido-base. A viragem é cau
sada por um processo metabólico específico de linhagens degradadoras. 
Um exemplo ilustrativo é o herbicida atrazina, usando-se o indicador ver
melho de bromocresol em um meio de sais minerais com 2,4-D como 
única fonte de carbono e extrato de levedura como fator de crescimento 
(Sandman & Loos, 1984). A oxidação microbiana do 2,4-D resulta na pro
dução de HC1, que muda a cor do meio de vermelho (pH 7.0) para ama
relo (pH 5.2). Desse modo, esse ou outros indicadores ácido-base como: 
azul de bromotimol e eosina-azul de metileno, incorporados ao meio de 
cultura, podem ser usados para isolamento de microrganismos degradadores 
de pesticidas organoclorados. Utilizando reagentes indicadores, Bordeleau 
& Bartha (1969) isolaram microrganismos do solo que cometabolizam ani- 
linas substituídas e azobenzenos. Os autores recorreram ao uso de p-ani- 
sidina ou p-anisidina-H,O2, que foram pulverizadas sobre as colônias de
senvolvidas em meio de cultura não seletivo após incubação das mesmas. 
A condensação oxidativa da p-anisidina é detectada através da descolora
ção marrom-avermelhada das colônias. O uso de indicadores em meio de 
cultura facilita e agiliza a seleção de um número considerável de micror
ganismos degradadores, ao mesmo tempo em que simplifica as determi
nações através do número mais provável de microrganismos degradadores 
e evita as quantificações futuras de centenas de prováveis microrganismos 
via cromatografia.

Em muitos casos, o próprio xenobiótico, usado no meio de cultura 
sólido, é usado para indicar e identificar colônias degradadoras. Isola
mento de Pseudomonas sp. degradadoras do herbicida atrazina foi feito 
em um meio de cultura sólido contendo sais minerais e 0,1% de citrato 
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de sódio como fonte de carbono e atrazina (100 ppm) como única fonte 
de nitrogênio (Mandelbaume/í?/., 1995). Como o meio contendo atrazina 
torna-se opaco como resultado de partículas finas, é possível visualizar 
zonas claras ao redor de colônias degradadoras. Outros substratos xeno
bióticos podem ser testados a despeito do objetivo de trabalho em estu
do, no sentido de facilitar a etapa laboriosa de seleção de potenciais 
agentes degradadores.

Um método padrão que tem sido usado para isolamento de microrga
nismos degradadores ou resistentes é proceder à mistura do solo com 
igual quantidade de água e agitar por aproximadamente duas horas. 
Deixa-se as partículas de solo precipitarem-se por aproximadamente dois 
minutos. O sobrenadante é usado com inóculo para suplementação (en
riquecimento) de culturas em frascos Erlenmeyer contendo o meio basal 
de crescimento que, geralmente, é um meio mineral e vitaminas, 
suplementado com baixa concentração de glucose (100 mg/L’1), extrato 
de levedura (100 mg/L-1), antibióticos para impedir o crescimento de 
muitas bactérias e o próprio composto xenobiótico que poderá ser ainda 
acrescentado gradualmente aos frascos.

Verificado seu crescimento microbiano no meio de cultura, pode-se 
transferir 2 ml da cultura em pleno crescimento para o mesmo meio, 
porém sem glucose. As culturas são incubadas e, em seguida, procede- 
se à quantificação da utilização do substrato. Caso se observe ao micros
cópio células de bactérias, leveduras e actinomicetos, sugere-se fazer 
estrias com auxílio de uma alça de platina em placas de Petri contendo 
o meio de cultura apropriado para esses microrganismos.

Dependendo do grau de toxicidade e recalcitrância do composto, 
torna-se difícil a obtenção de microrganismos efetivos na utilização da 
molécula como fonte de carbono ou nitrogênio. O isolamento em duas 
etapas pode ser efetuado usando-se análogos de composto mais fáceis 
de serem degradados. Assim, uma estratégia interessante para isolamen
to efetivo de linhagens de Pseudomonas tolerantes a tolueno foi adotada 
por Nakajima etal. (1992), utilizando-se um método de seleção que con
siste em duas etapas. Na primeira etapa, uma pequena quantidade de 
solo e 2,5 ml de p-xileno foram adicionados a 5 ml do primeiro meio de 
seleção (0,5% de bacto triptona e 0,05% de extrato de levedura), que foi 
incubado aerobicamente à temperatura ambiente por 5 dias.

Microrganismos capazes de crescerem na presença de p-xileno foram 
obtidos em 85% das 760 amostras de solo. Exposição ao xileno parece 
melhorar a tolerância ao solvente orgânico para as linhagens potenciais.

Na segunda etapa, 50 gl de cada uma das 10 culturas com bom cres
cimento foram adicionados a 5 ml do segundo meio de seleção (1,5% de 
extrato de solo de jardim fervido e filtrado foi adicionado ao primeiro 
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imeio de seleção) contendo 2 ml de tolueno. Essas subculturas foram 
iincubadas aerobicamente à temperatura ambiente por 4 dias. 50 ml de 
<cultura foram então vertidos no segundo meio de seleção, contendo 1,5 
(de ágar. O ágar, vertido sobre as culturas, apresentava uma fina camada 
(de 2 mm de tolueno. Com esse procedimento, os autores isolaram 26 
llinhagens de microrganismos tolerantes a tolueno.

BIODEGRADAÇÃO ACELERADA

A adaptação de microrganismos a muitos compostos orgânicos exer- 
<ce um importante fator nas taxas de degradação. A adaptação se refere 
;a mudanças na comunidade microbiana que, por sua vez, incrementa a 
itaxa de transformação de um dado composto como resultado de uma 
(exposição prévia a esse composto. Respostas adaptativas têm sido ob
servadas em culturas puras, ambientes aquáticos, solos e aqüíferos 
((Moorman, 1990). Quando os microrganismos são expostos a um deter
minado xenobiótico, há geralmente um período inicial de adaptação e 
nenhuma transformação ocorre.

Essa fase é crucial com relação à persistência do composto no am- 
Ibiente, principalmente se a fase de adaptação for longa. Muitos xeno- 
Ibióticos onde uma fase de adaptação foi verificada, são citados por 
Alexander (1994) e entre eles estão: herbicidas (2,4-D, Mecoprop, 4-(2,4- 
DB), TCA, dalapon, monuron, chlorprophan, endothal, pirazon), inseti
cidas (paration metílico e azinfhos metílico), compostos quaternários de 
amônia (cloreto de dodeciltrimetilamônio), hidrocarbonetos policíclico 
aromáticos (naftaleno e antraceno) e outros (fenol, 4-clorofenol, 4-ni- 
itrofenol, 1,2 e 1,4-diclorobenzeno).

Alguns compostos chegam a ter um período de adaptação extrema- 
rmente curto (24 horas), como o cloreto de dodeciltrimetilamonio, outros 
(têm um período mais longo, de seis meses, como por exemplo, os halo- 
benzoatos (Linkfield et al., 1989). A fase de adaptação finaliza quando o 
início do período de biodegradação é detectado.

Estratégias genéticas e bioquímicas para adaptação e biodegradação 
acelerada incluem indução enzimática, mudanças de população, muta
ção, transferência e rearranjo de material genético. Estes mecanismos 
isolados ou em combinação contribuem para uma mudança nas taxas de 
biodegradação, observadas depois que as comunidades microbianas na
turais são expostas a novos substratos. Spain & Vanveld (1983) citam 
que, quando compostos xenobióticos são adicionados a concentrações 
abaixo de 100 ppb (100 ng/ml), as taxas de degradação podem ser mil 
vezes superiores em populações que são pré-expostas ao composto. Um 
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longo período de adaptação podería acomodar mudanças genéticas como 
um mecanismo de adaptação microbiana.

As informações genéticas podem ser transferidas entre populações atra
vés da transdução, transformação e conjugação, assistidas por plasmídeos. 
A principal forma pela qual as bactérias se adaptam aos poluentes no 
ambiente é através da aquisição de plasmídeos, que codificam genes en
volvidos na resistência ou catabolismo.

Bactérias degradadoras de herbicidas do grupo dos carbamotioatos 
apresentam plasmídeos que contêm genes para degradação; linhagens 
sem plasmídeos não degradam esses herbicidas (TameZ al., 1987; Mueller 
etal., 1988).

Plasmídeos são moléculas de fitas circulares de DNA que se replicam 
como entidades independentes do cromossomo do hospedeiro. Em ge
ral, o tamanho dos plasmídeos varia de 1 Kb a 500 Kb (pares de base). 
Plasmídeos menores são mantidos em cópias múltiplas, de até 40 por 
organismo. Genes codificando para o metabolismo de pesticidas e ou
tros compostos xenobióticos são freqüentemente, mas nem sempre, lo
calizados em plasmídeos.

Plasmídeos catabólicos são principalmente encontrados em Pseudo
monas fluorescentes e uma característica comum desses plasmídeos é 
que eles são freqüentemente muito grandes. As funções especializadas 
desses megaplasmídeos, tais como resistência a metais pesados, são co
dificadas por somente pequenas porções do conteúdo total. Por exem
plo, no plasmídeo pMOL30 de 240 Kb de Alcaligenes eutrophus, cerca 
de 40 Kb parecem estar envolvidos na resistência a metais pesados e 40 
Kb em funções básicas como transferência, replicação e manutenção. A 
função da porção restante ainda não foi identificada.

Plasmídeos que codificam para degradação podem ser transferidos 
entre bactérias da mesma espécie e de diferentes espécies. Desse modo, 
estudos sobre a ocorrência e impacto das interações genéticas na comu
nidade microbiana são considerados de grande importância, no sentido 
de predizer o destino da disseminação no solo de novas combinações 
genéticas introduzidas.

Em geral, as falhas ou ineficiência advindas das aplicações de pesticidas 
para o controle fitossanitário têm sido atribuídas ao desenvolvimento de 
resistência dos organismos-alvo. Para muitos pesticidas, essas falhas são 
devidas à rápida degradação microbiana que se manifesta após aplica
ções continuadas do mesmo pesticida, cujo fenômeno é chamado de de
gradação acelerada, justamente porque tem-se verificado uma taxa mais 
rápida de degradação em campos agrícolas previamente tratados, do 
que em campos não tratados. Uma degradação acelerada por popula-
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ções microbianas adaptadas tem resultado num reduzido controle de 
pragas (Roeth, 1986; Felsot, 1989). Esse fenômeno tem sido verificado 
para muitos pesticidas suscetíveis à degradação acelerada (Tabela 2). 
Falha no controle de insetos por carbofuran foi verificada quando o 
composto foi previamente aplicado, por 2 a 4 anos (Felsot et al., 1981). 
O herbicida butilato é mineralizado mais rapidamente em solos que têm 
sido repetidamente tratados com este produto, do que em solos sem 
exposição prévia (Skipper et al., 1986).

TABELA 2. Alguns pesticidas onde se tem verificado a ocorrência de biodegradação 
acelerada.

PESTICIDAS REFERÊNCIAS

2,4-D 

carbofuran 

iprodione, vinclozolin 

Procimidone 

diazinon 

fensulfotion 

isfoenfós 

butilato

EPTC 

atrazina 

trialato 

carbendazim, benomil 

aldicarb 

diphenamid 

isotiociamato de metila 

fenamifós 

napropamide

Audus (1949) 

Felsot et al. (1981)

Walker (1987) 

Slade et al. (1992)

Forrest et al. (1981) 

Read(1983)

Racke & Coats (1990) 

Skipper et al. (1986) 

Tal et al. (1982)

Assaf & Turco (1994) 

Cotterill & Owen (1989) 

Yarden et al. (1985) 

Suett & Jukes(1993) 

Avidov etal. (1990) 

Smelt et al. (1989) 

Davis et al. (1993) 

Walker et a/. (1996)

É possível também observar populações microbianas mostrando de
gradação acelerada com relação a um pesticida degradarem uma outra 
molécula estruturalmente similar. Esse fenômeno chama-se de adaptação 
cruzada. Obrigawitch et al. (1983) observaram que vernolato e butilato 
foram degradados mais rapidamente em solos com uma população mi
crobiana adaptada ao EPTC, do que em um solo não exposto a este her
bicida. Há casos, no entanto, em que a adaptação cruzada tem sido 
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verificada com moléculas que não são estruturalmente similares. Por exem
plo, populações microbianas de solos adaptadas ao herbicida trialato de
gradaram o herbicida EPTC em taxas aumentadas, mas também degrada
ram o inseticida carbofuran em taxas superiores (Cotterill & Owen, 1989).

Aplicações repetidas de certos pesticidas podem também acelerar a 
degradação dos seus produtos formados. O fungicida carbendazim, um 
produto da hidrólise do benomil, foi degradado mais rapidamente em 
solos com histórico de aplicações de benomil do que em um solo não 
exposto ao produto (Yarden et al., 1985). A meia vida do carbendazim foi 
reduzida de 11 para 4 dias em solos tratados com benomil. Do mesmo 
modo, carbendazim foi rapidamente degradado em solos previamente tra
tados com seu metabólito 2-aminobenzimidazole (Aharonsonetal., 1990).

CONCLUSÕES

Solos, sedimentos e águas contaminadas com compostos xenobióticos 
são substratos adequados para isolamento de microrganismos já adapta
dos. Geralmente esses xenobióticos são moléculas sintéticas novas, o 
que fornece uma oportunidade para se estudar a evolução microbiana 
de novas vias de degradação.

O uso de microrganismos isolados tem a sua finalidade, em muitos 
casos, na biorremediação cujo objetivo é estimular o crescimento de mi
crorganismos indígenas ou introduzidos em áreas contaminadas e, as
sim, fornecer um contato direto entre microrganismos e contaminantes. 
Para alguns contaminantes orgânicos que podem ser usados como 
substratos primários, a biodegradação acelerada é mais fácil de ser alcan
çada. Esta, por sua vez, está ligada a constantes aplicações do mesmo ou 
de compostos estruturalmente similares no ambiente.

Não tem sido fácil isolar microrganismos que metabolizam compos
tos xenobióticos que não são persistentes no ambiente, mesmo saben
do-se da existência de microrganismos biologicamente ativos naquela 
área em estudo. É de se esperar que sinergismo ou cometabolismo este
jam envolvidos na degradação. As técnicas de enriquecimento do solo e 
isolamento usando tal molécula, neste caso, não são tão eficazes. Um 
método alternativo seria o enriquecimento com uma substância análoga, 
sem contudo apresentar os substituintes xenóforos que poderíam blo
quear a biodegradação.

Ainda considerando-se a importância do cometabolismo e sinergismo 
na transformação de xenobióticos, qs estudos de biodegradabilidade de
veríam ser realizados com comunidades microbianas ou consórcio de 
microrganismos e não com linhagens individuais.
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INTRODUÇÃO

A aplicação de pesticidas é um dos métodos mais utilizados no con
trole de pragas na agricultura moderna. Esses produtos, no entanto, po
dem interferir nos ecossistemas por ações diretas ou indiretas sobre a 
população residente nas plantas e pelo impacto físico, químico e/ou 
biológico no ambiente da área tratada (Dickinson & Wallen, 1976). Estu
dos do efeito desses produtos nos organismos não alvo vêm se intensi
ficando nas últimas décadas. Maiores informações sobre este tipo de 
efeito já se encontram disponíveis para algumas culturas tais como ma
cieira, gramíneas e batatinha (Hislop & Cox, 1969).

A ênfase dada aos trabalhos de determinação do impacto do uso de 
pesticida no campo tem o objetivo de verificar as conseqüências das 
modificações na composição da microflora, na sobrevivência e desen
volvimento da população dos patógenos, na população natural dos an
tagonistas, na eficiência de outros pesticidas e ainda sobre o estabeleci
mento dos agentes de controle biológico (Warren, 1974; Bhatt & Vaugham, 
1963; Cal & Melgarejo, 1992). Estas determinações, por outro lado, visam 
orientar sistemas de manejo integrado de pragas e doenças das culturas 
(Andrews & Kennerley, 1978; Jailloux & Froidefond, 1979).

Os principais componentes da flora epífita são bactérias saprofíticas ou 
patogênicas, que se encontram na fase residente (Leben, 1974). A popula
ção epífita hacteriana aumenta quando ocorrem longos períodos de 
molhamento da parte aérea e alta umidade relativa no ambiente das plan
tas (Leben, 1965; Leben, 1974; Leben & Daft, 1967; Fokkema, 1988). Esses 
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autores consideram que as bactérias são as primeiras colonizadoras dos 
tecidos vegetais e que os fungos filamentosos e leveduras aumentam à 
medida que as culturas se aproximam da maturação e senescência.

O estabelecimento dos microrganismos na parte aérea das plantas é 
afetado pela umidade, sensibilidade à luz ultravioleta, disponibilidade de 
nutrientes e presença de inibidores, tais como toxinas ou antibióticos, 
produzidos por alguns dos componentes da flora colonizada (Leben, 1965).

EFEITOS INDIRETOS SOBRE A POPULAÇÃO DO PATÓGENO

Modificações na composição da microflora da parte aérea das plan
tas, ocorridas pelo efeito de fungicidas, podem interferir na velocidade 
de decomposição dos tecidos no solo. Na macieira, Andrews & Kennerley 
(1978 e 1979) mostraram que tratamentos feitos com fungicidas e inseti
cidas, no período prévio à colheita, adiaram a decomposição dos frutos. 
Esta situação permitiu o desenvolvimento de maior número de pseu- 
dotécios de Venturia inaequalis nas folhas e, portanto, previu-se que 
nesses pomares ocorrería aumento de inóculo inicial do patógeno para 
a próxima temporada de crescimento da cultura.

Por outro lado, Dickinson (1973b), observou que a maior longevidade 
das folhas de cevada, em conseqüência dos tratamentos com pesticidas, 
aumentaram a produtividade da cultura. Nesta situação, a manutenção 
da área foliar das plantas por um longo período forneceu nutrientes que 
propiciaram o aumento do tamanho das sementes.

Fungicidas do grupo dos inibidores da biossíntese do ergosterol (IBE), 
herbicidas e reguladores de crescimento podem inibir a atividade meta
bólica de alguns microrganismos da microflora. Este efeito poderá, por
tanto, reduzir a produção de substâncias tóxicas, tais como antibióticos 
e toxinas e diminuir a capacidade de crescimento e esporulação dos 
epífitas afetados. A redução da capacidade de competição desses epífitas 
com os patógenos na superfície das plantas terá como resultado a pro
moção do aumento dos patógenos não afetados e conseqüentemente 
das doenças produzidas por eles (Fokkema, 1988).

Gross & Kenneth (1973) verificaram que em culturas nas quais foi feita 
aplicação ao solo de Carboxin, Benomil e Tiabendazole, constatava-se 
uma diminuição marcante da população das leveduras Sporobolomyces 
roseus, Leucosporidium scottii e Aureobasidium pullullans nas folhas, 
mesmo sem se detectar resíduo dos produtos na parte aérea das plantas 
tratadas. Os autores sugeriram que esses fungicidas podem ter efeito se
melhante ao dos reguladores de crescimento e, por exercerem alterações 
metabólicas na cultura, modificam os exsudatos da parte aérea, fazendo 
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desta um substrato inadequado para o desenvolvimento desses organis
mos epífitas. Esses autores observaram, ainda, que efeito semelhante ocorria 
quando as plantas eram tratadas com o ácido abscísico.

A supressão de leveduras e bactérias na parte aérea das plantas dei
xará disponíveis nutrientes que poderão promover o aumento das doen
ças causadas por patógenos (Jenkyn & Prew, 1973). A relação entre a 
maior disponibilidade de nutrientes e a diminuição da população de le
veduras, pelo impacto de alguns fungicidas, foi demonstrada quando 
observou-se que o efeito causado pelo Captafol sobre a flora epífita podia 
ser revertido pela aplicação conjunta desse produto com nutrientes. Por 
outro lado, a população de leveduras ou de outros organismos sensíveis 
pode sofrer redução inicial e, após aplicações sucessivas de produtos de 
ação específica, aumentar novamente. Isto ocorrerá pela seleção de es
tirpes resistentes desses organismos aos pesticidas utilizados nesse local. 
Como exemplo, podemos citar a ocorrência de leveduras resistentes ao 
Carbendazim (Dickinson, 1973a).

A manutenção da flora que consome os nutrientes da superfície das 
plantas, além de acarretar a diminuição das doenças causadas por pató
genos necrotróficos, pode ter outros efeitos, tais como a inativação dos 
fungicidas e a diminuição da inibição da fotossíntese na planta, fato que 
pode ocorrer pelo acúmulo de exsudatos na superfície das plantas (Di
ckinson, 1973a).

ALTERAÇÕES NA COMPOSIÇÃO DA FLORA EPÍFITA

A superfície das plantas é um substrato efêmero e, no geral, disponí
vel para colonização por microrganismos, às vezes por curto período 
(Hislop & Cox, 19Ó9; Pennycook & Newhook, 1981). A população de 
microrganismos em folhas, frutos e ramos tem variações quantitativas e 
qualitativas de acordo com a fase do ciclo vegetativo. Essas variações 
são resultado do efeito diferencial da interação do ambiente físico, quí
mico e biológico sobre cada organismo componente do meio. O efeito 
do estímulo de uma ou mais espécies em um local poderá inibir ou 
aumentar outros componentes desse ambiente e, quando os fatores des
te ambiente favorecerem o aumento populacional dos patógenos, pode
rá ocorrer maior severidade ou incidência das doenças. Levantamentos 
periódicos, feitos em folhas de macieiras não tratadas com pesticidas, 
mostraram a presença de um grande número de espécies de fungos que 
podiam variar em freqüência, dependendo da época da amostragem. No 
entanto, nesse grupo estudado, várias espécies mantinham-se sempre 
presentes e incluíam-se fungos com potencial antagônico, tais como 
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Trichoderma spp., Acremonium strictum, Aureobasidium pullullans e 
Sordaria fimicola (¥a.\coni & Mendgen, 1994). Por outro lado, nas folhas 
de macieira tratadas com pesticidas também constatava-se diminuição 
de alguns desses fungos com potencial antagônico, entre os quais incluí
am-se Chaetomium globosum, Gliocladium roseum, Paecilomyces sp. e 
Trichoderma sp. (Falconi & Mendgen, 1994).

A época de amostragem e, portanto, o estádio fisiológico das estrutu
ras vegetais estudadas pode influir na composição da flora epífita. Em 
morangueiros foi mostrado que tanto fungos patogênicos como sapro- 
tróficos variam sua população nas folhas dessa cultura durante o ciclo 
vegetativo, apresentando aumento quantitativo na época próxima à 
senescência. No entanto, nessa cultura algumas espécies de Alternaria 
spp., Cladosporium spp. eEpicoccum spp. são constatadas durante todo 
o ciclo vegetativo (Mc Lean & Sutton, 1992).

O monitoramento da ocorrência dos patógenos e dos componentes 
da flora epífita nas culturas durante todo seu período de desenvolvimen
to poderá auxiliar na seleção de organismos com potencial antagônico 
aos patógenos e com adaptação aos sítios de infecção durante os estádi
os mais suscetíveis da cultura (Falconi & Mendgen, 1994).

Plantas tratadas com pesticidas podem mudar a composição da sua 
população epífita de leveduras nos frutos. Assim, em macieiras com tra
tamento químico, a população de leveduras nas maçãs constituía-se prin
cipalmente de Candida malicola, Torulopsis spp., Rbodotorula spp. e 
Cryptococcus spp., enquanto que nas plantas sem pesticidas constata
vam-se, além de C. malicola e espécies de Cryptococcus spp., outras 
espécies de Candida sp. diferentes das encontradas nas plantas tratadas 
e os gêneros Torulopsis e Rbodotorula estavam ausentes (Andrews & 
Kennerley, 1978). Nesses estudos ficou demonstrado que as condições 
regionais podem ter maior efeito do que a cultivar sobre a heterogeneidade 
da flora de leveduras e poucas espécies estão associadas a cultivares 
(Bowen & Beach, 1964; Andrews & Kennerley, 1978). Esses resultados 
mostram a conseqüência da interação do ambiente físico, químico e do 
manejo da cultura sobre os componentes dos exsudatos das maçãs e o 
impacto dessa variação sobre a seleção das espécies epífitas.

As modificações na ocorrência e freqüência de espécies epífitas nas 
folhas das macieiras submetidas aos tratamentos com fungicidas pode
rão acarretar atraso na decomposição dos tecidos das folhas em plantas 
caducifólias. Assim, folhas senescentes de macieiras tratadas durante o 
ciclo com fungicidas, inseticidas e bactericidas, que demoraram a se 
decompor, apresentaram redução da população de Pseudomonas fluo
rescentes bem como de Coniothyrium sp., Penicillium sp., Artrobotrys 
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sp., Nodulisporum sp. e aumento de Typhula spp., Pseudophomella sp., 
Sporobolomyces spp. e Rhodotorula spp. (Andrews & Kennerley, 1979).

Evidentemente, a freqüência e o tipo de pesticida utilizado podem 
agir de forma diferente na flora epífita das culturas e o efeito poderá ser 
variável dependendo das estruturas da planta em estudo. No entanto, 
mesmo quando utilizados programas diferentes de tratamento químico 
das macieiras, pode ser detectado nas folhas o aumento de grupos de 
leveduras que incluem principalmenteRhodotorula spp. e Sporobolomyces 
spp. (Hislop & Cox, 19Ó9; Andrews & Kennerley, 1978). Diferenças nos 
efeitos dos programas de proteção química sobre epífitas nas fruteiras 
podem ser observadas quando comparados pessegueiros e macieiras. 
Nesse caso, verifica-se que na primeira cultura o tratamento químico 
exerceu estímulo (Cal & Melgarejo, 1992) e na segunda, inibição da po
pulação de Penicillium spp. (Andrews & Kennerly, 1978)

No acompanhamento das variações da população epífita de bactérias 
residentes foi verificado que, durante o ciclo vegetativo, maiores mu
danças são observadas quando ocorrem períodos de maior freqüência 
de chuvas, fato que estimula o aumento quantitativo de colonizadores. 
Assim, o máximo de colonização bacteriana durante o ciclo vegetativo 
de uma cultura ocorrerá geralmente durante a primavera e o outono 
(Andrews & Kennerley, 1979; Falconi & Mendgen, 1994).

EFEITO DIRETO DOS FUNGICIDAS SOBRE
A MICROFLORA EPÍFITA BENÉFICA

Entre os principais colonizadores da parte aérea das plantas encon- 
tram-se vários grupos de organismos, sobressaindo bactérias do gênero 
Pseudomonas, leveduras do gênero Sporobolomyces e fungos filamentosos 
do gênero Cladosporium.

No conjunto de organismos que compõem a população epífita das 
plantas, além dos patógenos, podem ser encontrados seus competidores 
naturais, e a inibição ou supressão desses organismos terá como conse
qüência o favorecimento dos patógenos.

Estudos de seleção de antagonistas a patógenos a partir de organis
mos da parte aérea incluem com maior freqüência espécies de fungos fi
lamentosos e ieveduriformes, citando-se Epicoccum purpurascens, Pe
nicillium spp., Cladosporium spp., e Aureobasidiumpullullans (Cal & 
Melgarejo, 1992). A população desses organismos pode ser diminuída 
pela utilização dos fungicidas do grupo dos benzimidazóis e ditiocarba- 
matos, pelos produtos captafol, clorothalonil, dichlone e dinocap e pe
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las misturas de captan e benomil, captan e dinocap e de methomil e 
dinocap. Os fungicidas ethirimol ou triadimefon não apresentam efeito 
inibidor (Tabela 1).

TABELA 1. Efeito dos pesticidas sobre fungos epífitas em culturas agrícolas.

ORGANISMO PESTICIDA INIBIÇÃO

Fungos filamentosos Captan +

Captafol +

Mancozeb +

Dichlone +

Metiram +

Clorothalonil +

Zineb +

Benomil+Methonil+Dinocap +

Captan + Dinocap

Methonil+Captan+Benomil +

Benomil +

Triadimefon -

Oxicloreto Cobre -

Thiram

Cladosporium
Maneb +

Captafol +

BAS3170 +

NF48 +

Benomil +

Tiofanato metílico +

Tridemorph +

Ethirimol

A diminuição de um componente da população de fungos, pelo efei
to de fungicidas, pode ocorrer paralelamente ao aumento de popula
ções de outro grupo de epífitas de interesse no controle biológico dos 
patógenos. Assim, estudos feitos em ramos de pessegueiros mostraram 
que o efeito inibitório em Cladosporium spp. pelos pesticidas utilizados 
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ocorreu conjuntamente com o aumento de Penicillium spp., organismos 
eficientes no biocontrole de Monilinia laxa.

Nas avaliações do efeito dos fungicidas sobre leveduras (Tabela 2) 
com exceção do propiconazole, os inibidores da síntese do ergosterol 
avaliados não têm mostrado efeitos marcantes sobre a população desses 
organismos, sendo os benzimidazóis e os ditiocarbamatos os grupos com 
maior efeito inibidor (Fokkema, 1993). Resíduos desses produtos, bem 
como a redução das populações de organismos epífitas benéficos, pode
rão afetar a dominância e o estabelecimento dos antagonistas aos 
patógenos que protegerão os frutos em pós-colheita. O uso de leveduras 
tem sido desenvolvido para se obter o biocontrole de patógenos que 
afetam frutos e a otimização desse método de controle poderá ser con
dicionada à ausência desse tipo de inibição.

TABELA 2. Efeito de fungicidas sobre leveduras e bactérias epífitas.

ORGANISMOS

FUNGICIDAS LEVEDURAS SPOROBOLOMYCES BACTÉRIAS

Captan + +
Captafol + + -
Metiram + -

Maneb + - ±
Zineb + -

Tiabendazol + -

Tiofanato metílico + +
Benomil + + -

Propiconazol + + ±
Triadimenol - -

Procloraz ± -

Fenpropimorf - - ±
Triadimefon - - -

Imazalil ± -

Triforine - ±
Metalaxil ±
NF48 + +
Tridemorf + ±
Clorotalonil - - ±
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Desta forma, quando considerado o manejo integrado de doenças, 
será de interesse selecionar aqueles pesticidas que apresentem menor 
impacto na população não alvo, bem como conhecer a dinâmica 
populacional do patógeno e da flora associada durante o período susce
tível da cultura. A preservação ou estímulo dos competidores, na época 
em que precisa ser limitado o aumento populacional do patógeno, será 
uma estratégia eficiente para diminuir perdas por doenças (Naumann & 
Gierz, 1992).

MÉTODOS UTILIZADOS NA ANÁLISE DA COMPOSIÇÃO 
DA MICROFLORA DA PARTE AÉREA DAS PLANTAS

Na avaliação da composição da microflora, os métodos usados inclu
em principalmente análise in situ com auxílio de microscopia ótica ou 
de varredura e a obtenção de epífitas que colonizam a superfície das 
plantas por agitação das amostras em água, ou pela homogeneização 
dos tecidos.

Nos levantamentos da microflora das folhas, a detecção das estrutu
ras liberadas pelos colonizadores tem sido obtida pela coleta das estru
turas depositadas por gravidade, tais como conídios livres ou pela ejeção 
de ascósporos diretamente sobre o meio de cultura. Para este tipo de 
avaliação, fixam-se as folhas na tampa da placa-de-petri, colocada sobre 
o meio de cultura (Hislop e Cox, 1969). Outras alternativas de métodos 
não destrutivos incluem a “impressão” das folhas sobre o meio de cultu
ra, a manutenção das amostras em câmara úmida e observação direta e 
a indução das frutificações de colonizadores internos dos tecidos pelo 
uso do herbicida paraquat, após a desinfecção superficial e antes da 
incubação dos tecidos. Os organismos desenvolvidos podem ser obser
vados por microscopia e/ou identificados após isolamento em meio de 
cultura (Peng & Sutton, 1993).

A lavagem dos tecidos das plantas por agitação e a distribuição da 
suspensão obtida no meio de cultura é um dos métodos mais utilizados, 
apesar das restrições quanto às inferências a serem feitas nos resultados. 
A simplicidade e rapidez são as maiores virtudes dessa técnica (Bainbridge 
& Dickinson, 1972).

Os meios utilizados podem ter efeito diferencial na população obtida 
nos levantamentos. No geral, neste método é privilegiada a constatação 
de fungos que possuem a característica de produção maior de propágulos, 
constituído por micélio nessas condições. A lavagem exaustiva das amos
tras e a utilização para estudo da última suspensão obtida ou dos pró
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prios tecidos para transferência a meios de cultura permitirá o isolamen
to dos patógenos e seus competidores e, especialmente, dos microrga
nismos que possuem uma fase de colonização latente nas plantas. (Mc 
Lean & Sutton, 1992).

No método de lavagem, variações podem ser feitas: utilizar diferentes 
diluições; empregar ou não espalhante e/ou solução tampão na suspen
são; incorporar a amostra no meio fundente ou distribuí-la sobre o meio 
de cultura; utilizar diferentes métodos de agitação; diversificar os meios 
de cultura; estabelecer diferentes temperaturas ou níveis de pH para o 
desenvolvimento das culturas. A combinação desses fatores influenciará 
qualitativa e quantitativamente na avaliação da população epífita (Buhagíar 
& Barnett, 1971).

Para observações de propágulos in situ é recomendado o clareamento 
dos tecidos e a coloração diferencial dos organismos em estudo, previ
amente à observação microscópica.

As condições de armazenamento das amostras podem afetar quanti
tativamente as estimativas da população epífita. No entanto, temperatu
ra entre 5 e 25°C não afetam os resultados qualitativamente (Bugahiar & 
Barnett, 1971).

O método de homogeneização das amostras em solução tampão terá 
a vantagem de incluir não somente os colonizadores superficiais mas 
também os endófitos.

A quantificação da população epífita tem sido relacionada ao peso ou 
superfície dos segmentos dos órgãos vegetais, expressando-se em nú
mero de colonizadores por grama de tecido ou cm2 da amostra (Bowen 
& Beach, 1964; Pandey, 1988).

Na avaliação do efeito dos pesticidas sobre a microflora da parte 
aérea das plantas, além da obtenção das amostras com ou sem tratamen
tos de fungicidas, outras opções podem ser utilizadas para determinar o 
efeito direto dos pesticidas na flora epífita. Nestas opções encontram-se 
a aspersão de uma população conhecida, de um microrganismo, em 
plantas com e sem tratamentos e a determinação da sua sobrevivência 
ou a determinação da sensibilidade do epífita aos pesticidas em meio de 
cultura no qual incorpora-se cada produto (Cal & Melgarejo, 1992).

No geral, as técnicas usadas para este objetivo somente podem deter
minar parcialmente as modificações causadas no ambiente pelos 
pesticidas, principalmente, pela impossibilidade de refletir as relações 
tróficas entre espécies (Elmholt et al., 1993).

Neste sentido, será importante verificar a causa da diminuição de gru
pos epífitas de interesse. A sobrevivência de espécies poderá depender 
da ocorrência da transformação do pesticida em produtos não tóxicos, 
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da seleção de população resistente ou da maior capacidade competitiva 
dos grupos epífitas na planta (Elmholt et al., 1993).

Bactérias epífitas do gênero Pseudomonas e Bacillus podem contro
lar patógenos biotróficos e necrotróficos, provavelmente pela produção 
de antibióticos e pela indução de resistência na planta. Este último me
canismo somente poderá ser constatado in vivo, sob condições de cam
po (Elmholt et al., 1993).
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INTRODUÇÃO

Produtos como bifenilos policlorados (PCBs) têm ultimamente cha
mado a atenção de pesquisadores em diversas partes do mundo, devido 
à sua persistência, bioacumulação e possíveis efeitos nocivos sobre a 
saúde humana. Os PCBs têm sido usados em uma ampla gama de apli
cações por mais de 50 anos, incluindo: transformadores a óleo, fluidos 
de capacitores dielétricos, fluidos de transferência de calor, retardadores 
de fogo e pesticidas.

Devido às suas propriedades químicas e térmicas, que vão da resistência 
à corrosão deve ser quimicamente inerte e estável, esses compostos pos
suem uma persistência generalizada na natureza, perto dos locais de produ
ção, uso e armazenamento. A natureza hidrofóbica indica acumulação pri
mária em solos e sedimentos aquáticos, onde são adsorvidos na matéria 
orgânica ou sofrem volatilização. Os PCBs têm sido considerados, por mui
to tempo, compostos xenobióticos (produzidos pelo homem) recalcitrantes 
(não biodegradáveis), estando entre os 10 produtos com maior potencial de 
toxicidade no mundo. Mais recentemente, vários estudos têm demonstra
do que muitos microrganismos possuem capacidade de degradá-los.

O problema causado pela poluição dos PCBs é mundial. Portanto, é 
de grande importância elucidar o processo de sua biodegradação, assim 
como conhecer os microrganismos nele envolvidos, visando inclusive a 
obtenção de cepas e técnicas adequadas para aplicação em processos de 
biorremediação para eliminação de resíduos de PCBs em amostras am
bientais contaminadas.
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DEFINIÇÃO QUÍMICA E PROPRIEDADES

Bifenilos policlorados são uma família de compostos produzidos a 
partir de cloração direta de moléculas bifenil, usando cloreto férrico e/ 
ou iodetos como catalisador (HutzingereZ«/., 1974). A molécula de bifenilo 
é composta de dois anéis de seis carbonos ligados, podendo apresentar 
múltiplos átomos de cloro ligados ao núcleo fenílico (Fig. 1). Os átomos 
de cloro podem estar ligados em quaisquer dos 10 sítios de ligação pos
síveis, resultando em cerca de 209 diferentes compostos teoricamente 
possíveis, pela variação de número e posição dos cloros ligados.

FIGURA 1. Exemplo estrutural de uma molécula 
de PCB.

Dentre as mais importantes propriedades físicas dos PCBs, podemos 
citar que são líquidos com baixa pressão de vapor e baixa solubilidade em 
água. Têm excelentes propriedades dielétricas. Dentre as propriedades 
químicas incluem-se a estabilidade à oxidação, resistência à chama e rela
tiva inércia. Por essas propriedades, os PCBs foram aplicados em grande 
escala na indústria, como fluidos de transferência de calor, fluidos hidráu
licos, plastificantes, retardantes de chama e diluentes orgânicos (Sawhney, 
1987). Foram também utilizados como óleo de imersão na microscopia 
óptica comum.

Embora sintetizados em 1881, os PCBs só tiveram aplicação direta 
após os anos 30 e foram vendidos com uma variedade de nomes em 
diversos países: Pyraleneâ (Prodélec, França); Phenoclorâ (Caffaro, Itá
lia); Kanechlorâ (Kanegafuchi, Japão); Clophenâ (Bayer, Alemanha) e 
Sovol (Rússia). No Brasil, assim como nos Estados Unidos, os PCBs fo
ram comercializados com o nome de Arochlorâ (Monsanto). Cada pro
duto apresenta um sistema de numeração composto de 4 dígitos, sendo 
que os dpis primeiros representam o esqueleto carbônico composto de 
12 átomos e os dois últimos significam o conteúdo de cloro em porcen
tagem do peso, por exemplo: Aroclor 1242 possui 42% de cloro no peso 
total. De acordo com a quantidade de cloro, as propriedades físicas do 
composto podem variar e, portanto, podem ser utilizados para diferen
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tes propósitos: Aroclor 1242 e 1248 são mais fluidos; enquanto Aroclor 
1260 apresenta maior viscosidade.

Em agricultura, sua estrutura bifenílica tem sido amplamente utilizada 
como base de criação para novas moléculas de inseticidas, tendo-se cons
tituído como uma das principais fontes de contaminação de solos e rios.

CONTAMINAÇÃO AMBIENTAL E RISCOS À SAÚDE

Foi estimado que, devido à intensiva aplicação desses compostos, 
cerca de cinqüenta mil toneladas já tenham sido liberadas no ambiente 
(Buckley, 1982; Tanabe et al., 1983). Havia pouca preocupação com o 
destino final de PCBs no ambiente até 1966, quando foram encontrados 
picos cromatográficos inexplicáveis em amostras de solo e água analisa
das para acumulação de DDT.

A natureza lipofílica de PCBs contribui para sua tendência de acúmulo 
em depósitos de gordura, ampliando ainda mais a cadeia alimentar. A 
deposição inadequada desses resíduos perigosos em lagoas ou aterros 
resultou na contaminação do solo, água e ar em muitas regiões (Fig. 2). 
Voláteis, os PCBs podem ser facilmente emitidos para a atmosfera e in
tegrarem o processo cíclico de contaminação do ambiente. O transporte 
atmosférico é a principal via de disseminação do ambiente aquático (Lau-

Precipitação

Precipitação

& TERRA

Ventos, volatização 

Irrigação

AR Volatização

Erosão, lixiviação

FIGURA 2. Ciclo ambiental dos PCBs (Baseado na figura de Jack D. Lauber no capítulo
5 do livro PCBs and the Environment, Vol. III, Ed. John Waid, 1887, CRC Press).
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ber, 1987) e até regiões remotas, como a Antártida, apresentaram índices 
de contaminação por PCBs na atmosfera, hidrosfera e comunidade biótica, 
como peixes e pinguins (Lara et al., 1990).

Estudos epidemiológicos clássicos de contaminação humana por PCBs 
são conhecidos, como os relativos ao acidente em Taiwan, em 1979, quando 
a ingestão de óleo de arroz contaminado afetou mais de duas mil pessoas. 
A exposição ocupacional tem sido a principal preocupação (Kimbrough, 
1974) e, embora tenham sido observados somente efeitos agudos em hu
manos (dor de cabeça, tremores), recentemente foi comprovado pela EPA 
o poder mutagênico para animais de sangue quente (Phibbs, 1996).

No Brasil esses poluentes, provenientes em sua maioria dos sistemas 
mais antigos de geração de eletricidade, eram simplesmente lançados 
nos esgotos ou queimados. Em estudo realizado em São Paulo (Noguei
ra et al., 1987), foi relatado que os índices de acúmulo de PCBs na gor
dura humana na grande São Paulo, são duas vezes maiores que em outros 
países industrializados.

ELIMINAÇÃO DOS PCBs DO MEIO AMBIENTE

Os PCBs podem ser degradados pelos processos de combustão, fotólise 
e degradação microbiana. Embora a fotólise tenha se mostrado ser um 
processo importante de detoxificação de algumas de suas formas, a maior 
parte dos PCBs liberados se acumula nos sedimentos aquáticos e, por essa 
razão, está protegida da luz. A degradação por processo fotolítico requer 
ainda fótons com menor comprimento de onda, da ordem de 280 nm e, 
portanto, mais energéticos do que os que normalmente chegam à atmos
fera terrestre. Além disso, o processo fotolítico permite a formação de 
outro composto tóxico: os dibenzofuranos policlorados (PCDFs). O po
tencial para a formação de dibenzofuranos e dioxinas também ocorre no 
processo de incineração. A combustão incompleta dos PCBs pode levar à 
formação dos PCDFs no incinerador. Por isso, a incineração deve ser rea
lizada a temperaturas muito elevadas (1.200°C), o que torna o processo 
economicamente inviável (Hooper et al., 1990).

Esses fatores nos permitem concluir que a degradação microbiana dos 
PCBs pode ser a forma mais promissora de desintoxicação. Sua degradação 
pode ser catalisada por culturas puras ou consórcios microbianos e, embora 
o desaparecimento de PCBs tenha sido notado em muitos casos, o proces
so é predominantemente cometabólico, com a acumulação de produtos 
resultantes desse cometabolismo, na sua maioria clorobenzoatos. A degra
dação de clorobenzoatos se dá por 3 principais vias, as quais convergem em 
algum ponto do ciclo do ácido tricloracético (Brenner et al., 1994).
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BIODEGRADAÇÃO AERÓBICA DE PCBs

A degradação de PCBs por microrganismos aeróbicos é considerada 
uma das mais importantes vias. O monitoramento ambiental tem de
monstrado que os PCBs encontrados em amostras ambientais são bifenilos 
contendo cinco ou mais íons de cloro por molécula de bifenilo. Esta é 
considerada uma evidência de que bifenilos menos clorados são rapida
mente degradados no ambiente (Furukawa et al., 1978).

Após o primeiro relato, em 1973, do isolamento de bactérias capazes 
de utilizar bifenilo e 4-clorobifenilo como fonte de carbono, muitos tra
balhos têm demonstrado a capacidade de degradação de PCBs a partir 
de culturas de bactérias comoPseudomonas aeruginosa 142, Arthrobacter 
globiformis KZT, Comamonas sp.; e também de alguns fungos como 
Phanerocbate cbysosporium (Yadav et al., 1995; Bedard et al., 1987b; 
Furukawa et al., 1978; Ahmed & Focht, 1973).

Em geral, a via de degradação dos PCBs (Fig. 3) é similar à de outros 
substratos aromáticos, como tolueno e naftaleno, e começa com a adi
ção inicial de O, na posição 2,3- pela enzima dioxigenase, com subse- 
qüente desidrogenação até catecol (Arensdorf & Focht, 1994), seguido 
por divagem do anel (Finette et al., 1984) e tendo como produto final o 
ácido clorobenzóico.

Fundamentalmente, existe um problema condicional na degradação 
de PCBs. O ataque inicial de PCBs usualmente ocorre via enzima dioxi
genase, resultando em um intermediário cis-diol, seguido de meto-cli- 
vagem de um dos anéis aromáticos. Entretanto, os principais produtos 
do cometabolismo de PCBs, que são clorobenzoatos, geralmente são 
metabolizados por uma divagem de tipo orto- (Brenner et al., 1994).

FIGURA 3. Via de degradação dos PCBs. Compostos: I, PCB; II, 2,3-di-hidroxi-4- 
fenilhexa-4, 6-dieno (di-hidrodiol); III, 2,3-di-hidroxibifenilo; IV, ácido 2-hidroxi-6- 
oxo-6-fenilhexa-2, 4-dienóico; V, ácido clorobenzóico. Enzimas: A, bifenilo 
dioxigenase; di-hidrodiol desidrogenase; C, 2,3-di-hidroxibifenilo dioxigenase; 
D, Composto de meta-clivagem hidrolase.
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Produtos dessas diferentes clivagens inibem uns aos outros e, em alguns 
casos, podem ser extremamente tóxicos. Dessa maneira, microrganis
mos que cometabolizam PCBs estariam não só acumulando produtos 
recalcitrantes no ambiente como também venenosos ao seu próprio me
tabolismo ou a outros microganismos responsáveis por passos posterio
res na degradação.

Entre as bactérias já descritas, algumas se destacaram pela habilidade 
de degradar grande variedade de congêneros de PCBs. Uma delas foi uma 
espécie de Acinetobacter sp. que, utilizando bifenilo ou 4-clorobifenilo 
como fonte de carbono, foi capaz de degradar PCBs, incluindo alguns 
penta e hexacloro-bifenilos (Furukawa et al., 1979). Uma cepa de Cory- 
nebacterium sp MB1 foi isolada como contaminante da cultura de Aci
netobacter e demonstrou competência similar na degradação dos PCBs.

Outras bactérias, como Alcaligenes eutropbusH850 e Pseudomonas 
sp. LB400, foram isoladas de diferentes locais com habilidade de degra
dar PCBs via ataque de anéis clorofênicos 2-; 2,4-, 2,5-; 2,3,6- e 2,4,5-; 
todos constituintes comuns de misturas comerciais de Arochlor (Bedard 
etal., 1987b; Nadineíí?/., 1987). Essas cepas também metabolizam bifenilo 
e PCBs através da via metabólica 2,3-dioxigenase, mas podem utilizar-se 
da enzima 3,4-dioxigenase como forma de biodegradação em PCBs con
tendo anel 2,5-clorofenilo.

Embora as bactérias citadas utilizem a rota de degradação via 2,3- 
dioxigenase já descrita, é possível que os PCBs possam ser metabolizados 
por outras vias.

Cepas de Pseudomonas sp. LB400 e Alcaligenes eutropbus H850 atua
ram preferencialmente em congêneres de PCBs contendo 2,5-anel cloro- 
fênico (Bedard et al., 1987a; Bopp, 1986), resultando na produção de di
ferentes metabólitos, como czs-diidrodiol, um intermediário do 2,5,2’,5’- 
clorobifenilo (Nadin et al., 1987).

Na verdade, as bactérias capazes de degradar os PCBs necessitam ter 
ampla capacidade enzimática para reconhecer e degradar os diferentes 
congêneres presentes no ambiente.

Apesar das bactérias Gram-negativas serem isoladas com maior fre
qüência, algumas bactérias Gram-positivas capazes de degradar PCBs 
têm sido descritas, como por exemplo bactérias do gênero Rhodococcus, 
que atuam na biodegradação de PCBs e outros compostos aromáticos 
(Masai et al., 1995; Pellizari et al., 1996).

No Brasil, foram isoladas bactérias com competência na degradação 
de mono- a pentaclorobifenilos, a partir de amostras contaminadas de 
solos e sedimento, coletadas no Estado de São Paulo (Pellizari et al., 
1996), mostrando a existência de potencial para a biorremediação nes
sas áreas assim como nos países de clima temperado.
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Para otimização do processo de biodegradação, foi demonstrada a 
necessidade do crescimento de microrganismo utilizando bifenilo como 
única fonte de carbono. Isso seria uma possível desvantagem nos pro
cessos de detoxificação de amostras ambientais, utilizando microrganis
mos (biorremediação), em que outras fontes de carbono também estão 
disponíveis (Abramowicz, 1990; Bedard, 1990). O naftaleno também foi 
utilizado como substrato no isolamento de bactérias que degradam PCBs, 
mas os resultados sugeriram que o naftaleno não foi tão efetivo como o 
bifenilo na estimulação do cometabolismo dos PCBs (Pellizarieía/., 1995).

BIODEGRADAÇÃO ANAERÓBICA DE PCBs

Pouco se conhecia sobre a ocorrência da degradação dos PCBs em 
ambientes anaeróbios até 1988, quando passou a ser observada a des- 
clorinização anaeróbia de PCB por microrganismos em amostras de se
dimentos provenientes do rio Hudson (New York), originalmente conta
minado com Aroclor 1242. Foi notado que as transformações possuíam 
um padrão específico para determinados congêneres, havendo remoção 
seletiva de meta e para cloros e aumento na desclorinização de vários 
congêneres de PCBs. Nenhum outro processo de transformação, como a 
evaporação ou degradação anaeróbia, poderia atuar dessa maneira. Foi, 
então, proposto que a presença de um microrganismo anaeróbio nos 
sedimentos seria o responsável pela degradação dos PCBs (Brown etal., 
1984). Brown et al. (1987) relataram também a degradação de Aro-clor 
1260 nessas amostras.

Após esses relatos, a proposta de desclorinização redutiva nos sedi
mentos do rio Hudson foi confirmada em estudo laboratorial por Quensen 
et al. (1988). Os autores verificaram um drástico desaparecimento dos 
congêneres de PCBs altamente clorados. Nies & Vogei (1991) comunica
ram a ocorrência de uma desclorinização redutiva de PCBs, envolvendo a 
substituição de cloro por hidrogênio proveniente da água, entretanto ne
nhuma cultura anaeróbica pura capaz de promover a desclorinização de 
PCBs foi isolada ainda (Assaf-Anid et al., 1992) ou os mecanismos bio
químicos da redução foram elucidados (May et al., 1992).

Notou-se ainda que as declorinações foram do tipo meta- epara-(Moms 
et al., 1992), indicando características de especialização degradativa.

Recentemente, Ye etal. (1995) citaram as bactérias metanogênicas como 
um grupo capaz de atuar na desclorinização anaeróbia dos PCBs, apesar 
de sua habilidade de degradação ter sido menor do que a de outros con
sórcios bacterianos estudados.

Diversos autores (Boyle et al., 1993; Assaf-Anidet al., 1992; Mayeía/., 
1992; Abramowicz,1990; Bedard, 1990) acreditam que em processo na
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tural de degradação, a conversão de PCBs com alto grau de cloração em 
congêneres com baixa toxicidade seria responsabilidade de microrga
nismos anaeróbicos, enquanto um grande número de bactérias aeróbicas 
promovería a quebra da conformação fenílica. Portanto, sistemas de dupla 
fase (anaeróbico/aeróbico) têm sido desenvolvidos com o objetivo de se 
aumentar os processos biodegradativos de PCBs.

Outros estudos têm indicado a possibilidade de construção de rotas 
metabólicas a partir de diferentes microrganismos (Brenner et al., 1994; 
Reineke & Knackmuss, 1980). Hernandez etal. (1995) sugerem que genes 
obtidos de bactérias degradadoras de bifenilos e bactérias que metabo- 
lizam clorobenzoatos podem ser incorporados em um mesmo microrga- 
nismo, que seria resposável pela total mineralização de PCBs. Neste caso, 
a construção de vias catabólicas envolve outras informações que ainda 
não estão disponíveis na literatura atual, como a completa informação 
genética da degradação de PCBs, a regulação gênica, atividade e espe
cificidade de enzimas responsáveis pelo processo de mineralização e 
estudos de ecologia microbiana e estabilidade de organismos alóctones.

GENÉTICA DA BIODEGRADAÇÃO

Os genes que codificam a degradação bacteriana dos PCBs têm sido 
isolados e utilizados para a construção de organismos recombinantes ca
pazes de degradar esses compostos com eficácia. Hernandez etal. (1995) 
informam que genes para o catabolismo de PCBs existem na natureza, 
entretanto não estão presentes em um só microrganismo. Estes genes já 
foram isolados de microrganismos do solo, como os do gênero Pseu
domonas, que degradam PCBs via 2,3-dioxigenase. Furukawa & Miyazaki 
(1986) extraíram o DNA de Pseudomonaspseudoalcaligenes cepa KF707, 
um organismo conhecido como capaz de degradar mono- até tri-CB (tri- 
clorobifenilo), incluindo 4-CB, 2,3-CB, 3,4-CB, 2,4’-CB, 2,4,5-CB e 2,4,4’- 
CB. A partir desse DNA, os genes que codificam para as enzimas respon
sáveis pela degradação de PCB/bifenilo foram clonados. Os pesquisado
res descobriram que os genes que codificam três das quatro enzimas en
volvidas na degradação do PCB (bphX até bphC) estão localizados em um 
pequeno fragmento de DNA (7.9 Kb). O clone de um fragmento de DNA 
de 7.2 Kb Xho I (Fig. 4) continha os genes bphX (codificando a enzima 
bifenilo dioxigenase), bphP> (codificando a enzima desidrogenase) e bphC 
(codificando para 2,3-di-hidroxibifenilo dioxigenase).

Uma cepa de Pseudomonas aeruginosa PAO1161 contendo o plasmídeo 
recombinante pMFB2 (pKT230 contendo o operon hphXBC) foi capaz de
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FIGURA 4. Organização do operon bph de Pseudomonaspseudoalcaligenes KF707 
e sua relação com a via de degradação dos PCBs.

converter PCBs no produto de mefct-clivagem. Também foi clonado o gene 
bphC), que é responsável pela codificação de uma hidrolase.

A organização do operon bph em P. pseudoalcaligenes KF707 foi tam
bém determinada. A região bphX inicia após o sítio de restrição para a 
enzima Eco RI e apresenta 4 kbases. O gene bphP> está localizado logo 
após bphK e tem 1 kbase, e o gene bphC apresenta 1 kbase em seqüên- 
cia ao hphP>. O gene bphC) não está localizado imediatamente após bphC 
pois existe um segmento extra de 3 kbases (bpbX), de função ainda não 
elucidada entre eles.

O gene bphC que codifica a 2,3-dihidroxibifenilo dioxigenase foi iso
lado e seqüenciado a partir de dois diferentes organismos (Furukawa, 
1987). O gene bphC (P. pseudoalcaligenes KF707) exibiu aproximada
mente 60% de homologia com bphC (P. paucimobilis Ql).

Foi estudada também a homologia entre diferentes seqüências de 
aminoácidos, obtidas de enzimas dioxigenases envolvidas na degrada
ção de diferentes compostos aromáticos, como benzeno, tolueno e nafta
leno. Através da observação da alta homologia obtida entre algumas 
regiões, foi considerado que essas enzimas apresentam um ancestral 
comum (Zylstra et al., 1991)-

Erickson & Mondello (1993) mobilizaram os genes da dioxigenase da 
cepa LB400 dentro da cepa de KF707 e, através de mutagênese direta, 
obtiveram uma nova dioxigenase, que somou a grande especificidade aos 
congêneres de PCBs da cepa LB400 com a atividade contra alguns con
gêneres de PCBs, que são específicos da cepa KF707. Os autores sugeri
ram que a sub-unidade hphÁ da bifenilo dioxigenase tem um papel im
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portante na determinação da especificidade dos congêneres de PCBs em 
que a bactéria irá atuar. Essa informação poderá facilitar a construção de 
cepas engenheiradas com alta eficiência na degradação dos compostos 
mais clorados, favorecendo o processo de biorremediação em locais con
taminados com compostos mais resistentes à oxidação por bactérias au
tóctones do meio.

Sondas genéticas têm sido construídas para detecção dos genes bph, 
que codificam para a enzima dioxigenase, em cepas isoladas ou amostras 
de DNA extraídas diretamente de amostras de solo ou sedimentos conta
minados. Devido à grande diversidade dos genes bph na natureza, a 
hibridização positiva nem sempre reflete a capacidade de biodegradação 
bacteriana dos PCBs nessas amostras (Pellizari et al., 1996; Wallia et al., 
1990). Portanto, para se estudar uma população com habilidade catabólica 
no ambiente, a sonda deve ser selecionada com cuidado para refletir uma 
seqüência de DNA, correspondente à via metabólica de interesse (Johnson 
& Olsen, 1995).

Outros estudos, comparando operons bpb entre diferentes cepas degra- 
dadoras de bifenilo e PCBs, demonstraram que algumas bactérias que de
gradam PCBs possuem operons similares ou muitas vezes idênticos. Ou
tras cepas possuem diferentes graus de homologia entre os genes bpb, 
mostrando a grande diversidade desses genes na natureza (Furukawa, 
1994). Foi também descrita a presença de um transposon, que carrega os 
genes bpb em uma cepa de Alcaligenes eutrophus A4 (Springael et al., 
1993). Furukawa (1994) informa que a presença de transposons e a diver
sidade de genes homólogos sugerem que os genes bph acumularam mu
tações por um longo período histórico, mesmo antes da presença de com
postos xenobióticos no ambiente. Esses genes seriam, então, necessários 
para o catabolismo de polímeros aromáticos presentes na natureza, como 
por exemplo na lignina das plantas.

Muitos trabalhos apresentam diversas espécies bacterianas capazes de 
promover o processo de degradação para bifenilos policlorados (Cole et 
al., 1994; Ka et al., 1994a; Ka et al.; 1994b) e outros mostram apenas a 
possibilidade de halogenação, produção de ácido clorobenzóico (Boyle et 
al., 1993) e clorocatecol (Arensdorf & Focht, 1994). Portanto, a construção 
de uma estirpe recombinante por complementação de vias catabólicas 
com o propósito de biodegradação tem-se tornado objetivo em diversos 
laboratórios (Reineke & Knackmuss, 1980). Tal organismo representaria 
um avanço significante em direção à biorremediação aeróbica de PCBs 
em solos e sedimentos contaminados. Recentemente, cepas capazes de 
mineralizar totalmente mono- e diclorobifenilos foram construídas (Fu
rukawa, 1994), entretanto, até o momento não se têm informações de 
resultados práticos de biorremediação em solos ou ambientes aquáticos.



BIODEGRADAÇÃO DE PCBs 207

VETORES DE APLICAÇÃO EM CAMPO
PARA BIORREMEDIAÇÃO

É nesta linha de trabalho que o tratamento in situ de solos ou sedi
mentos contaminados com PCBs possui potencial considerável para eco
nomia de custos, quando comparado com escavação e tratamento em 
reatores especiais ou incineradores.

Diversos problemas têm sido encontrados, quando da introdução de 
uma nova estirpe em uma comunidade já estabelecida (Alexander, 1994; 
Alexander, 1977). O desenvolvimento de hospedeiros para aplicações 
práticas requer consideração sobre os princípios ecológicos, que gover
nam o crescimento e a sobrevivência de organismos, que competem num 
mesmo ambiente e devem ser considerados para cada local a ser aplicado. 
Sem estes critérios, as inoculações quase sempre deixam a desejar.

O uso de vetores de aplicação em campo (Field Application Vectors 
- FAVs), resultante da combinação de um substrato seletivo, um hospe
deiro bacteriano e um vetor de clonagem desenvolvidos com o propósi
to de expressar genes em um ambiente natural e competitivo (Lajoie et 
al., 1994), poderia ser útil para processos de biorremediação.

Uma nova abordagem desse problema é a proposta de promover um 
nicho temporário para o microrganismo hospedeiro por adição de um 
substrato utilizado por essa estirpe, mas não disponível às espécies lo
cais. Lajoie et al. (1992) consideram que um substrato adequado deveria 
ser atóxico para humanos e outros organismos superiores, de baixo cus
to e de fácil aplicação em campo.

Mas frente às duas escolhas existentes para a biorremediação, deve- 
se sempre pensar, em primeiro lugar, em estimular e otimizar a biode
gradação pelos microrganismos autóctones do meio e, somente na sua 
impossibilidade, deve ser considerada a introdução de novos microrga
nismos.
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INTRODUÇÃO

A vida na terra é mantida através da reciclagem de vários elementos 
químicos juntamente com um fluxo contínuo de energia proveniente do 
sol. Através da conversão da energia solar pela fotosssíntese, o CO2 e 
outros compostos inorgânicos são assimilados do meio ambiente e acu
mulados como constituintes orgânicos nos seres vivos. Essa matéria orgâ
nica acumulada serve, então, como fonte de energia para várias formas 
de vida. Toda esta matéria orgânica é reciclada através de ciclos, que se 
mantêm em equilíbrio (Stanier et al., 1986).

Com o aumento da população humana e o desenvolvimento indus
trial, principalmente após a segunda guerra mundial, novos compostos 
orgânicos têm sido sintetizados e continuamente introduzidos em gran
de quantidade no meio ambiente, interrompendo, assim, o equilíbrio 
natural. Entre os compostos sintéticos mais poluentes pode-se citar aqueles 
presentes em detergentes, preservantes de madeira, pesticidas e resí
duos industriais (Crapez et al., 1989). Grande parte destes compostos é 
considerada recalcitrante, não desaparecendo da biosfera por mecanis
mos naturais (foto e biodegradação), podendo causar sérios transtornos 
ecológicos (Godsy et al., 1983).

Os hidrocarbonetos aromáticos constituem uma classe de compostos 
orgânicos contendo um ou mais anéis benzênicos, arranjados de forma 
linear, angular ou em grupos (Fig. 1). Essa classe de compostos orgâni
cos pode apresentar substituições de um dos carbonos do anel aromáti-
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FIGURA 1. Estrutura de alguns hidrocarbonetos aromáticos causadores de poluição 
ambiental.

co pelo enxofre, nitrogênio ou oxigênio. Esses compostos surgem no 
meio ambiente, devido tanto aos processos naturais quanto aos de natu
reza antropogênica. Resultam principalmente da queima de combustí
veis fósseis (gasolina, querosene, óleo diesel) e do alcatrão, como sub
produtos de processamento industrial (efluentes petroquímicos, resíduos 
de refinarias, indústria de embarcações), da queimada de florestas, da 
incineração de resíduos industriais, da exaustão de motores automobi
lísticos, da fumaça de cigarro e do tabaco, entre outros (LaFlamme & 
Hites, 1984; Lijinsky, 1991). Benzeno, estireno, etilbenzeno, tolueno e xi
leno estão entre os produtos químicos produzidos em maior volume, 
com uma produção mundial da ordem de milhões de toneladas por ano 
(Smith, 1990). No entanto, uma das principais fontes de contaminação 
do meio ambiente por compostos aromáticos é o creosoto (Cerniglia, 
1992), já que é constituído de 85 a 90% desses compostos (Muellereí al., 
1989a). A contaminação do meio ambiente por creosoto pode resultar 
de locais destinados à destilação do alcatrão bem como para o tratamen
to de madeira, poluindo a superfície do solo, águas de lagoas de trata
mento e águas subterrâneas. Esta contaminação é proveniente do vaza
mento de tanques contendo o creosoto, de derramamento e gotejamento 
da madeira tratada e de lixiviação do produto (Mueller et al., 1989b).
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A concentração dos hidrocarbonetos aromáticos no meio ambiente 
depende do nível de desenvolvimento industrial e da contaminação por 
produtos petrolíferos (Jones et al., 1989), podendo variar desde 5 ng/g 
de solo em áreas não desenvolvidas até 1,79 x 106 ng/g em locais próxi
mos a refinarias de óleo (Cerniglia, 1992).

Os compostos aromáticos são moléculas hidrofóbicas que apresen
tam baixa solubilidade em água, o que contribui para sua persistência 
no meio ambiente. Muitos deles foram considerados pelo Ato America
no “1976 Resource Conservation and Recovery” como resíduos perigo
sos à saúde humana e ao meio ambiente (Ehrlich et al., 1982). A Agência 
de Proteção Ambiental (Environmental Protection Agency - EPA) dos 
Estados Unidos da América lista vários desses compostos como poluentes 
de prioridade nacional, que devem ser freqüentemente monitorados em 
efluentes industriais (Keith & Telliard, 1979), devido ao fato de serem 
considerados como carcinogênicos, mutagênicos, teratogênicos, além de 
possuírem efeitos tóxicos aos seres vivos (Lijinsky et al., 1963) e terem a 
capacidade de se bioacumularem nas diferentes cadeias alimentares 
(Godsy et al., 1983). Por isso, existe um interesse crescente de se enten
der o destino e as formas de desaparecimento de tais compostos para 
que haja o desenvolvimento de métodos mais eficientes de remoção 
dos mesmos do meio ambiente. Métodos como, por exemplo, de bior
remediação, têm sido substituídos por métodos tradicionais, tais como 
incineração, como formas alternativas e mais eficientes na desconta- 
minação de solos e águas contaminados por tais tipos de compostos 
(Ellis et al., 1991).

CONSIDERAÇÕES GERAIS ACERCA DA BIODEGRADAÇÃO 
DOS COMPOSTOS AROMÁTICOS

Embora vários hidrocarbonetos aromáticos sejam considerados como 
recalcitrantes no meio ambiente, seu desaparecimento pode ocorrer atra
vés de uma variedade de processos abióticos, como a volatilização, a 
lixiviação e a fotodegradação (Morgan & Watkinson, 1989). No entanto, 
a biodegradação representa a principal rota pela qual esses compostos 
são removidos do meio ambiente (Sims et al., 1990).

Existem vários artigos de revisão sobre a degradação de hidro
carbonetos aromáticos por microrganismos (Dagley, 1975; Cerniglia, 1984; 
Gibson, 1984; Cerniglia, 1992), abordando diferentes aspectos da bio
degradação a nível bioquímico, fisiológico e molecular e dando ênfase 
ao processo em condições de aerobiose. Devido à falta de conhecimen
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to na área, pouquíssimos trabalhos têm sido publicados sobre a bio
degradação desses compostos em condições de anaerobiose (Bisaillon 
etal., 1991; Ramanand & Suflita, 1991). O metabolismo de certos aromá
ticos, por bactérias redutoras de nitrato e de sulfato, por fermentação e 
metanogênese, inclusive contendo os possíveis mecanismos e enzimas 
envolvidos no processo, foi descrito por Evans & Fuchs (1988).

Mesmo contendo numerosas informações a respeito da biodegradação 
na literatura, nenhum dos autores considera, em uma mesma publica
ção, todos os aspectos envolvidos na biodegradação de compostos aro
máticos conjuntamente. Portanto, este capítulo tem por finalidade abor
dar os aspectos bioquímicos e genéticos da degradação microbiana, em 
condições de aerobiose, dos compostos aromáticos mais descritos na 
literatura até o presente momento.

A biodegradação desses compostos é inversamente proporcional ao 
número de anéis na molécula benzênica. Assim, a transformação de com
postos, como o bifenil, naftaleno e metilnaftalenos, que contêm dois 
anéis benzênicos (Dean-Raymond & Bartha, 1975; Heitkamp et al., 1987; 
Barnsley, 1988; Grund et al., 1992; Gibson et al., 1993), e acenafteno 
(Schocken & Gibson, 1984; Mihelcic & Luthy, 1988), carbazol (Omori, 
1995), fenantreno (Narro etal., 1992; Grimberg & Aitken, 1995) e fluoreno 
(GrifolleZa/., 1992), contendo 3 anéis aromáticos, é relativamente rápida 
e amplamente descrita na literatura. Microrganismos capazes de utiliza
rem compostos aromáticos de alto peso molecular, tais como ben- 
zo(a)antraceno (Mahaffey et al., 1988), fluoranteno (Boldrin et al., 1993; 
Lantz et al,. 1995) e pireno (Heitkamp et al., 1988), já foram isolados e 
caracterizados. No entanto, a maioria dos compostos, contendo mais 
que 3 anéis benzênicos, como benzo(a)pireno e o criseno são resisten
tes ao ataque microbiano e, por isso, persistem no meio ambiente.

Vários estudos descrevem a biodegradação dos compostos aromáti
cos por uma ampla variedade de microrganismos, tais como algas (Cerni
glia et al., 1980; Narro et al., 1992), bactérias (Gibson & Subramanian, 
1984; Cerniglia, 1992; Barbieri, 1994) e fungos (Cerniglia et al., 1978) 
presentes em culturas tanto puras quanto mistas. Embora a Tabela 1 
mostre exemplos de compostos aromáticos, que são oxidados por dife
rentes cianobactérias e algas verdes, a maioria destes organismos não é 
capaz de utilizar tais compostos como única fonte de carbono e energia. 
Relatos sobre a oxidação de naftaleno por Oscillatoria sp., com conver
são a 1-naftol, têm sido descritos, enquanto outra cianobactéria, aAgme- 
nellum quadruplicatum, é capaz de oxidar fenantreno, formando trans- 
9,10-dihidroxi-9,10-dihidrofenantreno e 1-metoxifenantreno como meta- 
bólitos principais (Cerniglia et al., 1980; Cerniglia, 1992).
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Entre os fungos mais citados (Tabela 2), tem sido reportado que 
Cunningbamella elegans e Phanerochaete chrysosporium apresentam 
capacidade de oxidar e degradar vários compostos aromáticos, tais como 
antraceno, fenantreno e fenol (Hammel et al., 1992; Sutherland et al., 
1992). Esses microrganismos têm sido até mesmo usados em processos 
de biorremediação, na despoluição de solos e sedimentos contaminados 
por tais compostos (Bumpus, 1989; Aust, 1990; Dietrich et al., 1995).

O metabolismo de compostos aromáticos por bactérias tem sido bem 
documentado. Entre os gêneros mais comumente observados (Tabela 3) 
como degradadores desses compostos, pode-se citar o Achromobacter, 
Acinetobacter, Aeromonas, Alcaligenes, Bacillus, Beijerinckia, Coryne- 
bacterium, Flavobacterium, Moraxella, Mycobacterium, Nocardia, Pseu
domonas, Vibrio e Xantbobacter (Cerniglia, 1984; Mahaffey et al, 1988; 
Narro et al., 1992; Barbieri, 1994).

TABELA 1. Oxidação de hidrocarbonetos aromáticos por diferentes espécies de algas 
e cianobactérias.

COMPOSTO ORGANISMO REFERÊNCIA

Benzo(a)pireno Selenastrum 
capricornatum

Warshawsky etal. 1990

Fenantreno Oscillatoria sp.,
Agmenellum 
quadriplicatum

Narro et al. 1992

Naftaleno Oscillatoria sp., Cerniglia et al. 1980,
Microcoleus chthonoplastes, 
Nostoc sp., Anabaena sp., 
Agmenellum quadriplicatum, 
Coccochloris elabens, 
Aphanocapsa sp., Chlorella 
sorokiniana, C. autotrophica, 
Dunaliella tertiolecta, 
Chlamydomonas angulosa,

Narro et a/. 1992

Uiva fasciata, Cylindrotheca sp., 
Amphora sp., Nitzschia sp., 
Synedra sp., Navicula sp., 
Porphyridium sp.
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TABELA 2. Oxidação de compostos aromáticos por diferentes espécies de fungos.

COMPOSTO ORGANISMOS REFERÊNCIAS

Antraceno Cunninghamella elegans, 
Phanerochaete chrysosporium, 
Ramaria sp., Trametes sp.

Cerniglia 1982,
Hammel etal. 1991, 
Field et al. 1992

Acenafteno C. elegans Pothuluri et al. 1992a

Benzo(a)- 
antraceno

C. elegans Cerniglia et al. 1980

Benzo(a)pireno Aspergillus ochraceus, 
Candida maltosa, C. tropicalis, 
Chrysoporium pannorum, 
C. elegans, Neurospora crassa, 
Penicillium sp., Phanerochaete 
chrysosporium, Ramaria sp., 
S. cerevisiae, Trametes sp.

Cerniglia & Crow 1981, 
Ghosh et al.
1983, Bumpus et al. 
1985, Field et al.
1992

Fenantreno C. elegans, P chrysosporium, 
Trametes vesicolor

Morgan et al. 1991,
Hammel et al. 1992

Fluoranteno C. elegans Pothuluri etal. 1992b

Naftaleno Absidia glauca, Aspergillus Cerniglia & Gibson 1977,
niger, Basidiolobus ranarum, Cerniglia et al. 1978,
Candida utilis, Choanephora Cerniglia et al. 1981
campincta, Circinella sp.,
Claviceps paspali, Conidiolobus 
gonimodes, C. bainieri, C. elegans, 
C.japonica, Epicoccum nigrum, 
Gliocadium sp., Mucorhiemalis, 
Neurospora crassa, Panaeolus 
subbalteatus, Phycomyces 
blakesleeanus, Psilocybe stuntzii, 
Rhizopus stolonifer, S. cerevisiae, 
Saprolegnia parasitica, Smittium 
culicis, S. culisetae, S. simulii, Sordaria 
fimicola, Syncephalastrum 
racemosum, Thamnidium anomalum, 
Zygorhynchus moelleri
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TABELA 3. Exemplos de hidrocarbonetos aromáticos que são oxidados por diferentes 
espécies de bactérias

COMPOSTO ORGANISMOS REFERÊNCIA

Acenafteno Beijerinckia sp., Pseudomonas sp., 
P putida, P fluorescens, Pcepacia

Chapman 1979, Schocken 
& Gibson 1984, Ellis et al. 
1991.

Antraceno Arthrobacter sp., Beijerinckia sp., 
Flavobacterium sp., Mycobacterium 
sp., Pputida, Pcepacia, 
P. paucimobilis, Rhodococcus sp.

Evans et al. 1965, 
Foght & Westlake 1988

Benzo(a)- 
antraceno

Alcaligenes denitrificans, 
Beijerinckia sp., Pputida

Mahaffey et al. 1988

Benzo(a)pireno Beijerinckia sp., Mycobacterium sp. Heitkamp & Cerniglia 
1988, Grosser et al. 1991

Criseno Rhodococcus sp. Walter et al. 1991

Dibenzof urano Pseudomonas sp. Fortnagel et al. 1990

Fenantreno Acinetobactersp., Aeromonas sp., 
Alcaligenes faecalis, A. denitrificans, 
Arthrobacter polychromogenes, 
Beijerinckia sp., Flavobacterium sp., 
Micrococcus sp., Mycobacterium 
sp., et al. 1993, Nocardia sp., 
Pseudomonas sp., 
Pputida, P. paucimobilis, 
Rhodococcus sp., Vibriosp.

West et al. 1984, 
Guerrin & Jones 1988,
Keuth & Rehm 1991, 
Narro et al. 1992, Boldrin 
Stringfellow & Aitken 1995

Fluoranteno 
e Fluoreno

Alcaligenes denitrificans, 
Mycobacterium sp., Pseudomonas 
sp., Pputida, Ppaucimobilis, 
Pcepacia, Rhodococcus sp.

Foght & Westake 1988, 
Heitkamp etal. 1988, 
Mueller etal. 1990, Grifoll 
et al. 1992, Weissenfels et 
al. 1991, Boldrin et al. 
1993

Naftaleno Acinetobacter calcoaceticus, 
Alcaligenes denitrificans, 
Bacillus sp., Corynebacterium 
renale, Moraxella sp., 
Mycobacterium sp., 
Pseudomonas sp., P fluorescens,

Dun & Gunsalus 1973, 
Jeffrey et al. 1975, 
Dua& Meera 1981, 
Ryu etal. 1981, 
Barnsley 1983, 
Grund et al. 1992,
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P putida, Pcepacia, P. paucimobilis, 
P vesicularis, P testosteroni, 
Rhodococcus sp., Streptomyces sp.

Pireno Alcaligenes denitrificans, 
Mycobacterium sp., 
Rhodococcus sp.

Heitkamp et al. 1988,
Walter etal. 1991, 
Boldrin et al. 1993

Tolueno Acinetobacter Iwoffi, Alcaligenes 
euthrophus, Bacillus sp., Pputida, 
P fluorescens

Simpson etal. 1987,
Vecht et al. 1988,
Inoue etal. 1991

O destino dos diferentes compostos aromáticos, tanto em ambientes 
aquáticos quanto terrestres, pode ser influenciado por inúmeros fatores 
abióticos (temperatura, pH, tipo de solo e sedimento, aeração, concen
tração de nutrientes, umidade, propriedades físico-químicas e concen
tração dos compostos, intensidade luminosa, presença de co-substratos 
etc.) e bióticos (tipo e distribuição dos microrganimos presentes, adap
tação microbiana ao composto aromático, presença de predadores e 
biodisponibilidade do composto), como observado por diferentes pes
quisadores (Cerniglia & Heitkamp, 1989; Leahy & Colwell, 1990; Atlas, 
1991; Volkering et al., 1993; Liu et al., 1995). Esses fatores determinarão 
a taxa de degradação e mineralização desses compostos.

METABOLISMO DE COMPOSTOS AROMÁTICOS 
-ASPECTOS BIOQUÍMICOS

Os compostos orgânicos que contêm estrutura benzênica podem ser 
metabolizados no fígado, placenta, pulmão, rim, trato intestinal e na pele 
de mamíferos. No entanto, a atividade mais alta das enzimas responsá
veis pela hidroxilação desses compostos foi encontrada no retículo 
endoplasmático de células hepáticas, o qual converte compostos lipofílicos 
em metabólitos hidrossolúveis, excretando-os do organismo. Inclusive, 
muitos compostos aromáticos considerados inertes podem transformar- 
se em potentes carcinogênicos e mutagênicos pela ação de enzimas pre
sentes nesses tecidos. Nesse caso, enzimas do tipo citocromo P-450 
monoxigenase, num processo de monoxigenação inicial do anel benzê
nico, formarão um óxido de areno como metabólito, o qual poderá li
gar-se covalentemente aos ácidos nucléicos (Cerniglia, 1984).

Sabe-se que, entre os microrganismos, as algas, bactérias e fungos, 
como já foi descrito, desempenham papel extremamente importante no 
metabolismo dos compostos aromáticos mono e policíclicos. Apesar das 
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algas e cianobactérias serem capazes de oxidar compostos aromáticos 
tendo sido, inclusive, utilizadas na despoluição de locais contaminados 
por hexaclorobenzeno (Kuritz & Wolk, 1995), o mecanismo é pouco 
conhecido e, portanto, elas não serão aqui consideradas.

Embora pouco tenha sido descrito na literatura sobre a capacidade de 
utilizar compostos aromáticos como única fonte de carbono, reações 
semelhantes aos mamíferos são realizadas pelos fungos no metabolismo 
desses compostos (Fig. 2). Estes organismos também se utilizam do sis-

FIGURA 2. Vias catabólicas para a utilização de hidrocarbonetos aromáticos 
por microrganismos.
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tema citocromo P-450 monoxigenase para incorporar um átomo de oxi
gênio no núcleo aromático e reduzir o átomo restante em água. O óxido 
de areno formado, como produto da reação, é hidrolisado por uma 
epóxido hidrolase produzindo Zrans-diidrodióis (Cerniglia, 1981) ou fenol, 
através de rearranjos não enzimáticos, o qual pode ser conjugado com o 
sulfato, o ácido glicurônico ou a glicose.

No metabolismo dos compostos aromáticos por bactérias tem-se uma 
oxidação inicial que permite a incorporação da molécula de oxigênio ao 
anel benzênico para formar os cis-diidrodióis. Tal reação é catalisada por 
enzimas chamadas oxigenases que são constituídas por um sistema enzi
mático, formado de vários componentes, em que a oxigenase terminal é 
uma proteína ferro-enxofre (Ensley & Gibson, 1983; Hegeman, 1985). Es
sas enzimas são formadas de várias subunidades protéicas, arranjadas numa 
cadeia de transferência de elétrons, em que suas estruturas, mecanismos 
de ação e requerimentos de coenzimas são variáveis (Mason & Cammack, 
1992). Tais enzimas podem ser classificadas em dois grupos principais: as 
monoxigenases, que incorporam um dos átomos de O, na molécula do 
substrato, e as dioxigenases, que adicionam os dois átomos de O2 no com
posto aromático. As monoxigenases funcionam parte como oxigenase e 
parte como oxidase, denominadas de oxidase de função mista, já que o 
átomo que resta do O2 é reduzido para formar água (Mason, 1988). Já as 
dioxigenases, envolvidas na hidroxilação do anel aromático, requerem os 
cofatores NADH ou NADPH, os quais recebem os elétrons provenientes 
de uma flavoproteína ferro-enxofre e os transferem para uma ferrodoxina 
2Fe.2S (Haigler & Gibson, 1990). Esta, por sua vez, reduz uma proteína 
ferro-enxofre terminal (Ensley & Gibson, 1983), que vai catalisar a oxida
ção do composto aromático (Fig. 3)-

FIGURA 3. Mecanismo de oxidação dos compostos aromáticos pelos componentes 
enzimáticos da dioxigenase.
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As dioxigenases podem ser subdivididas em dois grupos. Em primei
ro lugar, consideramos o subgrupo contendo dois componentes enzi
máticos, composto de uma oxigenase e uma redutase, cujo sistema está 
envolvido com a oxidação de ácidos aromáticos, tais como benzoato e 
clorofenilbenzoato (Markus et al., 1986). O componente redutase é de 
flavoproteínas, contendo flavina-adenina-dinucleotídeo ou flavina- 
mononucleotídeo e um centro [2Fe-2S], coordenado por 4 cisteínas con
servadas, que vão transferir elétrons de NADH para o componente 
oxigenase, cuja composição é variável. Algumas oxigenases apresen- 
tam-se somente como uma a proteína na forma de dímero, trímero ou 
tetrâmero (BatieeZ«/., 1987), enquanto outras contêm uma segunda sub- 
unidade protéica, adotando uma configuração a?b3 (Fetznere/a/., 1992). 
O segundo subgrupo, também chamado de sistema de três componen
tes enzimáticos, consiste de uma flavina-redutase, uma ferrodoxina e 
uma proteína ferro-enxofre. Tal sistema está envolvido na oxidação de 
compostos, tais como bifenil (Haddock & Gibson, 1995), naftaleno (Neidle 
et al., 1991) e tolueno (Yeh et al., 1977).

No segundo estágio do metabolismo de compostos aromáticos por 
bactérias, tem-se a rearomatização do czs-dihidrodiol por uma desi
drogenase, para formar um derivado diidroxilado (Patel & Gibson, 1974). 
Embora os passos iniciais da conversão sejam semelhantes para muitos 
compostos aromáticos, o número de intermediários formados após a 
rearomatização do anel benzênico é limitado (Reineke & Knackmuss, 1988; 
Chaudhry & Chapalamadugu, 1991). Esses intermediários hidroxilados (ca- 
tecol, protocatecol ou ácido gentísico) servem de substratos para outros 
tipos de dioxigenases, que promoverão a abertura do anel benzênico. Tais 
dioxigenases não requerem cofatores e podem clivar o composto, através 
de duas vias metabólicas principais, meta ou orto. Na via meta, a quebra 
da ligação ocorre entre o átomo do carbono adjacente ao grupo hidroxila 
do catecol, formando o 2-hidroximucônico semialdeído como interme
diário da via metabólica e, posteriormente, piruvato e acetaldeído. A dio- 
xigenase responsável por essa catálise, também chamada de extradiol, é a 
catecol 2,3-dioxigenase. Quando o protocatecol é formado como interme
diário, a enzima responsável pela abertura do anel é a protocatecol 4,5- 
dioxigenase (Dagley, 1975).

A via orto envolve a quebra de ligação entre os átomos de carbono 
ligados aos dois grupos hidroxila do catecol para dar lugar à formação 
do ácido cis-cis mucônico e daí succinato e acetil-coenzima A (Chapman, 
1972). A abertura do anel aromático, acrescido dos passos metabólicos 
seguintes da divagem intradiol é denominada via metabólica orto ou do 
P-cetoadipato. A catecol 1,2-dioxigenase (dioxigenase intradiol) é a enzima 
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que quebra a ligação entre os átomos de carbono. Se o diidrodiol forma
do é o protocatecol, a enzima atuante sobre esse metabólito será a pro- 
tocatecol 3,4-dioxigenase (Dagley, 1975).

Num terceiro tipo de via metabólica descrita, denominada via orto- 
modificada ou via do gentisato, a ruptura da ligação entre os dois átomos 
de carbono resulta na produção do gentisato e, posteriormente, no 
maleilpiruvato, fumarato e piruvato. A enzima envolvida nesse passo 
catabólico é a gentisato 1,2-dioxigenase. O homogentisato pode também 
ser produzido como produto de algumas desidrogenases, cuja ruptura 
pela homogentisato dioxigenase leva à formação do maleilacetoacético 
(Gibson, 1984).

As vias meta e a do gentisato são mais comumente utilizadas no 
catabolismo de um maior número de compostos aromáticos do que a via 
orto, o que pode ser atribuído à baixa especificidade da indução e função 
das enzimas desta última via. Todas essas vias levam a intermediários da 
rota metabólica central da célula, o ciclo dos ácidos tricarboxílicos (ATC).

Na maioria dos casos relatados, as dioxigenases que iniciam a via 
meta e gentisato contêm um grupo ferro não hemínico que, quando na 
forma ativa, se transforma no estado ferroso, ao contrário do estado 
férrico requerido para a atividade da intradiol dioxigenase. Embora a 
maioria das dioxigenases utilizadas na abertura do anel aromático con
tenha ferro como o metal em seus sítios catalíticos, existem algumas, 
como, por exemplo, as presentes em Bacillus hrevis (Que et al., 1981) e 
em Arthrohacter (Boldt et al., 1995), que contêm manganês.

Enzimas como a clorocatecol dioxigenase (Bolderick & O’halloran, 
1991) e a naftaleno dioxigenase (Sansseverino et al., 1994) são capazes 
de oxidar diferentes substratos, mostrando que a maioria destas enzimas 
não apresenta uma especificidade restrita ao substrato. Elas podem oxi
dar compostos que apresentem estruturas moleculares semelhantes.

ASPECTOS GENÉTICOS DA BIODEGRADAÇÃO

O material genético que codifica as informações essenciais para o 
desenvolvimento de um indivíduo está contido em seu cromossomo, 
enquanto os plasmídeos, moléculas de DNA circulares em fita dupla 
covalentemente ligadas e capazes de se replicarem independentemente 
do genoma bacteriano, geralmente codificam funções não essenciais à 
célula (Grinsted & Bennett, 1988). No entanto, os plasmídeos podem 
contribuir significantemente para a sobrevivência e o sucesso de uma 
bactéria no meio ambiente, carregando genes que codificam desde a 
resistência a metais e antibióticos e a produção de cápsulas (Irvins et al., 
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1986), a infecção e nodulação em leguminosas (Grinsted & Bennett, 1988), 
até o catabolismo de compostos orgânicos (Frantz & Chakrabarty, 1986). 
Os genes que codificam a informação gênica para a síntese de enzimas 
catabólicas estão, geralmente, presentes nos chamados plasmídeos de
gradadores (Whellis, 1975; Chakrabarty 1976; Barbieri, 1990).

Os plasmídeos degradadores ocorrem naturalmente e variam em ta
manho (15 a 500 kpb), podendo ser ou não transmissíveis. Essa mobili
dade, via conjugação ou transformação, pode levar a uma ampliação da 
capacidade metabólica do organismo, devido ao potencial de recom
binação gênica. Isso cria diferentes caminhos de reação em uma mesma 
célula bacteriana, conferindo, assim, uma vantagem seletiva desta no 
meio ambiente (Leahy & Cowell, 1990). A maioria desses plasmídeos 
pode ser mantida em uma mesma célula bacteriana, pertencendo, então, 
a grupos de incompatibilidade diferentes (Friello et al., 1976).

Os plasmídeos degradadores contêm genes envolvidos na biodegra
dação de compostos orgânicos, tais como hidrocarbonetos alifáticos 
(Chakrabarty et al., 1973) e aromáticos, como o bifenil, naftaleno, xileno 
e tolueno (Williams & Murray, 1974; Kiyohara et al., 1983; Shields et al., 
1995) e produtos de seus metabolismos, como o benzoato e o salicilato 
(Nakazawa & Yabata 1977), hidrocarbonetos clorados, como o ácido 2,4- 
diclorofenóxidoacético e bifenilas policloradas (Kamp & Chakrabarty, 
1979; Don & Pemberton, 1980), entre outros. Esses plas-mídeos podem 
conter genes que codificam a via catabólica parcialmente, como por 
exemplo do naftaleno a salicilato (Connors & Barnsley, 1982), ou com
pletamente, como a do tolueno (Kunz & Chapman, 1981). Quando o 
plasmídeo contém genes que codificam parcialmente a degradação de 
determinado composto, as outras enzimas necessárias para completar a 
via catabólica podem estar presentes em outro plasmídeo ou no cro
mossomo bacteriano. Por exemplo, o plasmídeo CAM contém genes que 
codificam o metabolismo da cânfora a isobutirato (Rheinwald et al., 1973) 
enquanto a degradação de isobutirato aos intermediários dos ATCs estão 
presentes no cromossomo (Frantz & Chakrabarty, 1986). A via metabó
lica do naftaleno pode estar localizada inteiramente num plasmídeo ou 
pode conter partes codificadas no cromossomo. Geralmente, os genes 
que codificam as enzimas envolvidas na divagem meta e orto-modifica- 
da estão presentes em plasmídeos (Frantz & Chakrabarty, 1987) enquan
to os genes para a divagem orto- estão localizados no cromossomo bac
teriano (Zylstra et al., 1989).

As enzimas codificadas pelos genes contidos nos plasmídeos degra
dadores são geralmente do tipo indutível. Na maioria dos casos relata
dos, as proteínas reguladoras são induzidas pelo substrato primário e 
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não pelo intermediário da via metabólica. O substrato se liga com o 
regulador para iniciar a transcrição do operon, que contém os genes que 
codificam as enzimas para a degradação daquele substrato (Burlage et 
al., 1989). No entanto, esse modelo de indução é contrastante com aquele 
observado nas vias de degradação codificadas no cromossomo. Neste 
último caso, os genes que codificam a via orto são induzidos pelo inter
mediário da divagem do anel aromático, o 0-cetoadipato (Ornston et al., 
1990). Quando a codificação da via metabólica está presente tanto no 
plasmídeo quanto no cromossomo e as vias meta e orto são induzidas 
simultaneamente, a expressão dos genes reguladores, no entanto, ocor
re preferencialmente para a via meta, ou seja, daquela localizada no 
plasmídeo (Pettigrew et al., 1991).

A regulação das vias catabólicas dos compostos aromáticos tem sido 
estudada mais intensamente para os plasmídeos CAM (contêm genes que 
codificam a degradação da cânfora), NAH e SAL (naftaleno e salicilato), 
TOL e XYL (tolueno e xileno) (Rheinwald et al., 1973; Shapiro et al., 1984; 
Schell, 1985; Yen & Serdar, 1988; Burlage et al., 1989; Romero-Arroyo et 
al., 1995) bem como para o catabolismo das bifenilas policloradas, cujos 
genes estão presentes tanto no cromossomo bacteriano (Furukawa et al., 
1989) quanto em plasmídeos (Carrington et al., 1994). No entanto, na se- 
qüência serão abordadas somente as regulações das vias metabólicas do 
tolueno (hidrocarboneto substituído com um anel aromático) e naftaleno 
(contém dois anéis aromáticos).

METABOLISMO E REGULAÇÃO GÊNICA
DA VIA CATABÓLICA DO TOLUENO

O tolueno, hidrocarboneto aromático contendo um grupo metílico 
como radical, pode ser utilizado por diferentes bactérias, através de duas 
rotas bioquímicas diferentes, isto é, por ataque enzimático direto no anel 
benzênico ou por ataque da cadeia lateral (Fig. 4). A divagem direta do 
anel aromático, sem ataque prévio do grupo alquil, leva à formação de 
3-metilcatecol como intermediário central, enquanto a oxidação da ca
deia lateral, em primeiro lugar, gera o catecol como intermediário meta- 
bólico (Smith, 1990).

Existem numerosos artigos científicos que relatam a existência de 
enzimas, relacionadas com o catabolismo do tolueno, que são codifica
das por genes presentes em plasmídeos, sendo TOL ou pWWO o mais 
conhecido e estudado. A maioria desses plasmídeos apresenta vias bio
químicas semelhantes e regiões do DNA homólogas ao pTOL (Williams 
& Worsey, 1976; Keileí«/., 1985; Williams & Sayers, 1994). Esse plasmídeo
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FIGURA 4. Principais rotas da biodegradação do tolueno por bactérias.

foi originalmente descrito em P. putida (arvillã) mt-2 por Williams & 
Murray (1974) e tem sido geralmente encontrado em diferentes espécies 
de Pseudomonas e em Alcaligenes eutrophus (Hughes et al., 1984). Além 
da degradação do tolueno, esse plasmídeo contém genes que codificam 
a utilização de benzoato, m- ep-xileno e compostos relacionados (Kunz 
& Chapman, 1981) a acetaldeído e piruvato. O pTOL apresenta em torno 
de 117 kpb em tamanho, dos quais 40 kpb estão relacionados com a via 
catabólica e o processo de regulação da mesma. Além disso, o plasmídeo 
contém em seus genes um elemento de transposição (em torno de 56 
kpb) contendo toda a via de degradação, cuja perda espontânea leva à 
inutilização da capacidade de degradação dos compostos referidos.

O tolueno é metabolizado pela P. putida mt-2, via divagem meta, por 
genes presentes no plasmídeo TOL, e via orto, por genes do cromossomo 
bacteriano, ambas as vias induzidas por substratos diferentes.

Os genes catabólicos localizados em pWWO estão organizados em dois 
operons (Fig. 5) separados por 10 kpb. O operon xylCAB (OP1) é respon
sável pela via catabólica denominada superior, que codifica a degradação 
do tolueno e xileno a benzoato e m-toluato. A via metabólica inferior, co
dificada pelo operon xyl DLEGFJKIH (OP2), é requerida para a oxidação 
dos ácidos carboxílicos aromáticos para formar acetaldeído e piruvato 
(Harayma etal., 1987). Somente algumas enzimas têm sido caracterizadas, 
sendo a catecol 2,3-dioxigenase (metapirocatecase), produto do gene xylE, 
a mais conhecida. Essa enzima com peso molecular de 35 kDa contém 
quatro subunidades e requer ferro para sua atividade (Burlageeía/., 1989).

Dois genes reguladores xylR e xylS, transcritos de regiões promotoras 
diferentes, controlam positivamente a expressão gênica desses operons.
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FIGURA 5. Via catabólica do tolueno codificada por genes presentes no plasmídeo 
TOL. Abreviações: xo: xileno dioxigenase; abd: álcool benzílico desidrogenase; 
bd: benzaldeido desidrogenase; bdd: benzoato diol desidrogenase;
C230: tolueno dioxigenase; hsh: semialdeido hidroximucônicohidrolase;
4 ot: 4-oxalocrotonato tautomerase; 4 od: 4-oxalocronato descarboxilase; 
shh: semialdeido hidroximucônico hidrolase; oeh: 2-oxopenta-4-enoato hidrolase; 
oha: 2-oxo-4-hidroxipentanoato aldolase.

A proteína XylR apresenta em torno de 68 kDa, enquanto a XylS, 36,5 
kDa. Na presença de tolueno, m-xileno e do álcool m-metil benzílico, 
XylR, que é constitutivamente expressa pela célula bacteriana e inibida 
pelo seu próprio produto, induz a expressão de ambos xy/CAB exylS. A 
ativação desses genes ocorre a nível transcricional e depende de um 
fator sigma, o qual permitirá que a RNA polimerase reconheça eficiente
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mente a região promotora desses genes. A via catabólica inferior será 
ativada na presença de m-toluato, o qual serve tanto de substrato quanto 
de indutor desta via. Ambos os produtos de xy/R e xylS são requeridos 
para a expressão do operon OP2 (Nakazawa et al., 1990). Tem sido ob
servado, no entanto, que o benzoato pode ativar a expressão da via 
catabólica inferior sem a presença de nenhuma proteína regulatória, o 
que sugere o envolvimento de um regulador codificado por genes cro- 
mossômicos (Cushey & Sprenkle, 1988).

De acordo com várias informações obtidas (Inouye et al., 1987; Ra
mos et al., 1987), há evidências de que o substrato (tolueno, m-xileno) 
penetra na célula bacteriana e combina com a proteína XylR, que é 
constitutivamente produzida (Fig. 6). Essa combinação causa uma mu
dança na conformação estrutural da proteína e ligação com o operon 
xy/CAB (OP1). Isso proporciona o reconhecimento da região promotora 
do gene (Pu) pela RNA polimerase, que contém um fator sigma do tipo 
s70 (Reznikoff et al., 1985) com conseqüente expressão dos genes deste 
operon. A proteína XylR também se liga na região promotora do xylS 
(Ps), aumentando a produção de XylS. A indução da expressão do operon 
OP1, na presença de w-xileno, requer somente a presença de XylR, en
quanto ambas, XylR e XylS, são requeridas para a expressão de OP2. A 
ativação do OP2 também tem sido observada somente por XylS, quando 
esta proteína é produzida em grande quantidade. A ligação de XylR na 
região promotora Pr leva à repressão de sua própria expressão. A trans
crição dos operons OP1 e OP2 é geralmente ativada simultaneamente, 
eliminando intermediários tóxicos e evitando, assim, o acúmulo destes 
na célula.

FIGURA 6. Modelo da regulação gênica do tolueno no plasmídeo pWWO.
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Os genes para o catabolismo do tolueno em P. putida F1 estão locali
zados no cromossomo bacteriano em um único operon e são induzidos 
de maneira coordenada (Gibson et al., 1990). A primeira enzima da via, a 
tolueno dioxigenase, que converte tolueno ao tolueno cis-diidrodiol, é 
codificada pelos genes toí/ClC2BA, enquanto as transformações posterio
res da via são codificadas pelos genes toí/FDEJ. A tolueno dioxigenase. 
além de possuir uma ampla especificidade por diferentes substratos, po
dendo oxidar desde hidrocarbonetos benzênicos contendo diferentes subs
tituições em seus radicais até hidrocarbonetos alifáticos, funciona também 
como uma monoxigenase (Wackett et al., 1988). Apesar dos genes envol
vidos no metabolismo deste composto já terem sido clonados e seqüen- 
ciados, seguindo a ordem toí/FClC2BADEJ (Zylstra & Gibson, 1989), a lo
calização dos genes envolvidos na conversão do catecol, nessa linhagem, 
via divagem meta, ainda não foi descrita (Williams & Sayers, 1994).

A transformação do catecol (intermediário central do metabolismo do 
tolueno) até intermediários centrais do metabolismo celular, através da via 
do b-cetoadipato, tem sido amplamente descrita para Acinetobacter cal- 
coaceticus e outras linhagens de P. putida (Orston et al., 1990; Hough-ton 
etal., 1995; Romero-Arroyo etal., 1995). Entre os genes cat, presentes no 
cromossomo bacteriano de Acinetobacter calcoaceticus, que codificam a 
degradação de catecol através da via do [J-cetoadipato, estão o catA (catecol 
1,2-dioxigenase), que converte esse composto ao ácido cis, cis-mucônico 
(CCM), e o carBCIJD, que codifica as enzimas envolvidas na transforma
ção desse ácido aos intermediários do ciclo dos ácidos tricarboxílicos. 
Esses genes estão agrupados no cromossomo, em um único operon, com 
catM (ativador da expressão gênica dos genes cat em trans) e duas “Open 
Reading Frame” separando catA de ca/BCIJFD (Ornston & Neidle, 199D- 
A indução dos genes ocorre através da produção do ácido cis.cis-mucônico, 
resultante do metabolismo do benzeno ou compostos correlatos. A regu
lação dessa via provavelmente ocorre como descrito para os genes envol
vidos no catabolismo do xileno, em que o indutor (neste caso CCM) se 
liga à proteína regulatória (CatM), alterando sua conformação e proporci
onando a interação do complexo na região promotora do gene a ser ex
presso (catâ e catAY No caso de CatM, há indícios de que sua ligação na 
região promotora promove uma envergadura do DNA, facilitando a 
interação da RNA polimerase e, conseqüentemente, a transcrição do gene 
catQ (muconato lactoenzima). Como XylR, CatM se autorregula negativa
mente. Recentes evidências sugerem a existência de outros reguladores 
dessa via catabólica, além de CatM, já que a alteração na conformação 
dessa proteína afeta só parcialmente a expressão de catA e B. Além disso, 
linhagens que não apresentam catM não alteram a indutibilidade de catA 
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na presença de benzoato e CCM e nem metabolizam esses indutores 
(Romero-Arroyo et al., 1995).

EmP. putida, as reações centrais da via catabólica do P-cetoadipato são 
também induzidas pela presença do ácido cis, cís-mucônico e estão codi
ficadas por genes (cízTBCA) distribuídos em agrupamentos. A proteína CatR 
é requerida para ativar a expressão dos genes caffiCA, a nível transcricional 
(Houghton et al., 1995). O gene catK, cujo controle transcricional é inde
pendente dos demais genes, está localizado à direita do gene catC. A 
transcrição dos genes cat, que codificam as proteínas regulatórias CatM e 
CatR, ocorre em direção oposta aos demais genes. Ambas as proteínas, 
além de serem isofuncionais, apresentam intensa homologia com 45% da 
seqüência do DNA idêntica, sugerindo um ancestral comum para os genes 
que as codificam (Romero-Arroyo et al., 1995).

Existem várias bactérias do grupo das Pseudomonas fluorescentes, 
que utilizam o protocatecol por um sistema metabólico semelhante à via 
do P-cetoadipato de P. putida, para o catecol. Nesse sistema, os genes, 
denominados de pca, que codificam a degradação do protocatecol aos 
intermediários do ciclo ATC, estão distribuídos no cromossomo em qua
tro grupos distintos (Nichols & Harwood, 1995). Os genespcaWG (codi
ficam a protocatecol 3,4-dioxigenase) são induzidos pelo protocatecol e 
os genes restantes (pcaBDCEHGIJK), pelo P-cetoadipato. Uma proteína 
reguladora, codificada pelo gene pc«R, controla a expressão dos genes 
pctfBDC, genes estes que codificam as enzimas b-carboximuconato lac- 
tonase, p-cetoadipato enol-lactona hidrolase e g-carboximuconolactona 
descarboxilase, respectivamente (Hughes et al., 1988). A proteína PcaR 
também controla a expressão dos genes pcal] que codificam duas sub- 
unidades da P-cetoadipato: succinil coenzima A transferase (Parales & 
Harwood, 1993).

BIODEGRADAÇÃO DO NAFTALENO: 
ASPECTOS BIOQUÍMICOS E GENÉTICOS

A rota da biodegradação do naftaleno, realizada por inúmeras espé
cies de bactérias, bem como os genes envolvidos nos diferentes passos 
desta via catabólica são mostrados na Fig. 7. Como na degradação de 
muitos outros compostos aromáticos policíclicos, o ataque inicial ao anel 
benzênico ocorre pela ação de dioxigenases, convertendo esse compos
to em naftaleno czs-diidrodiol. O composto resultante será convertido 
por uma desidrogenase em 1,2-dihidroxinaftaleno, seguindo-se a ação 
de uma dioxigenase para formar o ácido carboxílico 2-hidroxicromeno. 
Após vários passos enzimáticos envolvendo uma isomerase, uma aldolase
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FIGURA 7. Descrição da via de degradação do naftaleno-salicilato contendo 
as enzimas e os genes que as codificam, para cada passo da reação.

e uma desidrogenase, ocorrerá a formação do salicilato, o qual será des- 
carboxilado em catecol (Gibson & Subramanian, 1984). Posteriormente, 
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o catecol será convertido nos intermediários acetaldeído e piruvato. A 
formação de gentisato, durante o metabolismo do ácido salicílico e do 
naftaleno, no entanto, tem sido observada em P. alcaligenes e P. fluo- 
rescens (Monticello et al., 1985; Yen & Sedar, 1988).

O catabolismo do naftaleno pelas Pseudomonas é codificado por genes 
presentes geralmente em plasmídeos, embora existam evidências indire
tas da localização parcial da degradação em genes cromossômicos (Zuniga 
et al., 1981). Inclusive, a conversão do naftaleno até catecol é codificada 
por genes plasmideais, mas a transformação posterior do catecol, via di
vagem orto, pode estar localizada no cromossomo bacteriano (Schell, 
1990). Muitos plasmídeos degradadores de naftaleno já foram documen
tados (pWWO60-l, pNAH484, pNAH2 e 3 pDTGl, entre outros) sendo 
pNAH7 o mais caracterizado a nível molecular. Embora existam um 
polimorfismo significante e diferenças metabólicas entre eles, resultados 
de experimentos de hibridização por Southern têm mostrado homologia 
entre os genes que codificam a degradação desse composto, entre os 
diferentes plasmídeos e o pNAH7. Além disto, os genes envolvidos no 
metabolismo do naftaleno a catecol são conservados no pNAH7, pSALl, 
pWWO60-l e pNAH484 (Barnsley, 1976; Schell, 1990).

A via metabólica codificada pelo plasmídeo pNAH7, originalmente 
isolado de P. putida PpG7 (Dunn & Gunsalus, 1973), na conversão do 
naftaleno via salicilato, envolve 14 passos enzimáticos (Davies & Evans, 
1964). Essa via é codificada pelos genes nah, que estão organizados em 
2 operons (nah-1 e nah-2 ou sal), controlados de maneira coordenada 
(Yen & Gunsalus, 1982). O primeiro operon inclui os genes hí?Z?ABCFDE, 
envolvidos na codificação da degradação de naftaleno a salicilato, en
quanto o segundo operon inclui os genes na&GHINLK, que codificam a 
conversão de salicilato, via divagem meta do catecol, a acetaldeído e 
piruvato. A inativação do operon nah-) gera um fenótipo Nah' Sal+, 
enquanto alterações no operon sal conferem um fenótipo Nah+ Sal' à 
célula bacteriana. O operon 1 é transcrito a partir do gene nahÁ ao nah? 
e o operon 2, a partir de nahG a nahK. (Yen & Sedar, 1988). A ativação 
dos operons nah e sal requer tanto a presença do indutor quanto do 
produto do gene regulador nah (NahR) e é regulada a nível de transcri
ção (Schell, 1985). Embora os dois operons sejam induzidos durante o 
crescimento da bactéria na presença de naftaleno, esse composto não é 
o indutor da via catabólica. Os dois indutores, nesse caso, são o salicilato 
e o ácido 2-aminobenzóico (Barnsley, 1975).

O envolvimento de um gene regulador no controle da expressão dos 
operons nah foi comprovado, através do isolamento de mutantes, obti
dos por inserção do elemento de transposição Tn5 que apresentavam 
fenótipo Nah'Sal'. Essas mutações foram mapeadas numa região acima 



MICROBIOLOGIA AMBIENTAL 232

do gene nahG e caracterizadas como de natureza pleiotrópica, recessiva 
e negativa, indicando que elas definiam um gene regulador, nahR, cujo 
produto é requerido para ativar estes operons, a nível transcricional. A 
transcrição de nahR (Fig. 8) ocorre em direção oposta à do nahG, e essa 
proteína reguladora é constitutivamente expressa na célula bacteriana, 
como foi descrito em outras vias catabólicas. A regulação da expressão 
gênica ocorre pela ligação de NahR (forma inativa) na região promotora 
dos genes nah (Pnah e Psa|), via interação direta com alguns nucleotídeos. 
A ligação do indutor com a proteína ligada ao DNA leva provavelmente 
a uma alteração da estrutura protéica com o promotor ou com a RNA 
polimerase, resultando num aumento da transcrição desses operons. NahR 
é um membro de ativadores de transcrição da família LysR, encontrada 
tanto em plasmídeos quanto no cromossomo de diversas bactérias Gram- 
positivas e negativas (Schell & Sukordhaman, 1989).

Como o plasmídeo TOL, pNAH7 apresenta um elemento de transpo
sição que contém um fragmento de 37,5 kbp, onde todos os genes nah 
estão inseridos (Tsuda, 1993). Transposons catabólicos têm sido também 
descritos na degradação de triclofenoxiacetato (Haughland etal., 1990), 
clorobenzoato (Nakatsu et al., 1991) e triclobenzenos (van der Meer et 
al., 1991).

FIGURA 8. Representação esquemática dos genes envolvidos na degradação 
do naftaleno presentes no plasmídeo NAH7 (83 kb). As setas indicam a direção 
da transcrição dos genes nah e o início do operon nah (nahA. a m«Z?E) e do operon 
sal (nahG a nahK).

CONCLUSÃO

Embora existam numerosos trabalhos publicados relatando a biode
gradação de vários compostos aromáticos por microrganismos, a maio
ria dos dados obtidos é para bactérias. Somente nos últimos anos a oxi
dação desses compostos por algas e fungos tem merecido alguma aten
ção. Como foi observado, esses microrganismos são capazes de oxidar e 
até mesmo utilizar uma ampla variedade de compostos aromáticos como 
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fonte de carbono e energia. Portanto, a pesquisa, utilizando algas e fun
gos como biodegradadores de compostos aromáticos, é uma parte que 
merece continuidade.

A biodegradação de compostos aromáticos contendo até 3 anéis 
benzênicos tem sido observada e amplamente discutida na literatura. No 
entanto, é limitado o número de microrganismos que mineralizam os 
compostos orgânicos desta classe, contendo alto peso molecular, tais 
como benzo(a)pireno e criseno, que são extremamente recalcitrantes. 
Ademais, microrganismos capazes de utilizar compostos aromáticos mais 
persistentes e carcinogênicos, em potencial, precisam ser isolados e ca
racterizados.

Deve-se enfatizar que a maioria dos estudos até agora realizados uti
liza um único substrato como fonte de carbono, dando pouca ênfase aos 
mecanismos envolvidos na biodegradação de misturas de poluentes or
gânicos. Sabe-se ser improvável que no meio ambiente os microrganis
mos estejam em contato com um único hidrocarboneto aromático. Con- 
seqüentemente, é mais provável que misturas desses compostos sejam 
encontradas. Estudos nessa direção têm sido levados adiante no Depar
tamento de Genética e Evolução da Universidade Federal de São Carlos 
(Barbieri, 1994; Molfetta & Barbieri, 1996).

Tem sido observado que alguns hidrocarbonetos aromáticos, quando 
presentes em misturas, são mais facilmente degradados (McCarty et al., 
1984; Barbieri, 1994) do que quando fornecidos individualmente como 
única fonte de carbono. No entanto, pouco se sabe do efeito da interação 
desses substratos sobre sua biodegradação quando presentes em mistu
ras. Bauer & Capone (1988), investigando a biodegradação de misturas 
de aromáticos policíclicos, observaram que o naftaleno estimulava a de
gradação de fenantreno mas não de antraceno. Arvin et al. (1989), uti
lizando uma mistura de benzeno, tolueno e xileno, observaram que a 
presença de tolueno ou xileno estimulava a degradação de benzeno. 
Smith etal. (1991) detectaram uma inibição completa do crescimento de 
Pseudomonas sp., quando inoculada na presença de uma mistura de 
bifenil e etilbenzeno, compostos totalmente utilizados quando forneci
dos como único substrato. No entanto, resultado oposto foi obtido por 
Barbieri (1994), que observou várias linhagens bacterianas capazes de 
utilizar vários compostos aromáticos quando fornecidos na forma de 
mistura, sendo somente naftaleno e 2-metilnaftaleno individualmente 
degradados. Como foi verificado, nenhum destes grupos explica os me
canismos envolvidos no processo. Estudos nessa área são imprescindí
veis, já que diversas indústrias e a agricultura anualmente liberam tone
ladas de compostos aromáticos, os quais persistem no meio ambiente, 
causando sérios danos ao mesmo e aos seres humanos.
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OS BASIDIOMICETOS LIGNOCELULOLÍTICOS NA NATUREZA

Na natureza, os basidiomicetos lignocelulolíticos crescem principal
mente sobre madeira em decomposição e outros resíduos de origem 
vegetal. Geralmente sapróbios, ocasionalmente podem ser fitopatógenos, 
ocorrem praticamente em todos os ecossistemas naturais e modificados, 
sendo mais abundantes em áreas com maior concentração de árvores 
mortas ou disponibilidade de resíduos agrícolas. Algumas espécies apre
sentam certo grau de especificidade e dependem da ocorrência de um 
substrato definido. Outras, menos exigentes, ocorrem sobre diversos 
substratos e possuem ampla distribuição geográfica.

Nos países europeus, os fungos em geral são mais conhecidos e algu
mas espécies recebem nomes populares. No Brasil, a falta de conheci
mento é uma realidade e muitas espécies diferentes são popularmente 
conhecidas como “orelhas de pau”. Os índios e seus descendentes cha
mavam os cogumelos, em geral, de urupês.

Hoje acredita-se que existam mais de 200.000 espécies de basi
diomicetos lignocelulolíticos, a maioria dos quais estariam nas regiões 
tropicais e subtropicais do mundo. No Brasil, até o momento, não existe 
um registro completo, embora numerosos trabalhos citando espécies da 
Amazônia ao Rio Grande do Sul tenham sido publicados neste século 
(Theissen, 1911; Torrend, 1938; Teixeira, 1945, 1948; Viegas, 1959; Rick, 
1963; Ficalgo, O. 1963; Fidalgo, K. 1968; Fidalgo & Fidalgo, 1957, 1962; 
Fidalgo et al., 1965; Furtado, 1967, 1969; Bononi, 1976, 1979a,b,c, 1984; 
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Bononi et al., 1981; Guerrero & Honrich, 1983; Hjorststam & Bononi, 
1986; Cavalcanti, 1976; Souza, 1977,1980; Silva, 1987; Susin, 1987; Capelari 
& Maziero, 1988; Capelari, 1989; Leite, 1990; Silveira, 1990; Fonseca, 1994; 
Gugliota, 1994). Algumas espécies são muito comuns como o Scbi- 
zopphyllum commune, o Gloeophyllum striatum, muitas espécies de 
Phellinus, Ganoderma, Coriolus, Trametes etc.

Os basidiomicetos lignocelulolíticos estão classificados em duas gran
des ordens dos Basidiomicetos: Agaricales e Aphyllophorales e em suas 
muitas famílias. Possuem tamanhos, formas, cores e consistências diver
sificadas. Podem ser microscópicos ou ter até 2,0 m de diâmetro, presos 
ao substrato através de estirpe, sésseis ou na forma de manchas regula
res ou irregulares na superfície da madeira. Ocorrem também na forma 
de típicos guarda-chuvas ou efuso-reflexas como pequenas orelhas de 
madeira, sendo comuns nas florestas brasileiras. São versáteis e, num 
mesmo tronco, uma espécie pode apresentar mais de uma forma ou cor.

A coloração desses cogumelos pode variar durante as diferentes fases 
do desenvolvimento, sendo bastante comuns as espécies com uma ou 
muitas tonalidades de castanho, amarelo, branco, violeta etc. O Pycno- 
porus sanguineus é uma espécie cosmopolita e comum no Brasil, geral
mente aparecendo em clareiras. Quando jovem, é vermelho-alaranjado- 
vivo e, à medida em que o espécime envelhece, desbota, ficando prati
camente branco e difícil de identificar sem a observação de suas micro- 
estruturas.

Muitos basidiomicetos não possuem odor e nem sabor, mas algumas 
espécies possuem cheiro muito característico e o sabor pode ser agradá
vel ou amargo. Não são conhecidas espécies venenosas, embora exce
ções possam ocorrer. Muitas espécies são comestíveis, mas para serem 
comercialmente interessantes precisam ter textura e paladar adequados, 
como é o caso de muitas espécies de Pleurotus. Na natureza, esses fun
gos são utilizados por insetos e outros animais como alimento e local 
para criação. A reprodução dos basidiomicetos lignocelulolíticos, em geral, 
é sexuada com a formação dos basidosporos. Estágios assexuados são 
raros e denominados anamorfos. Ocasionalmente esporos assexuais, como 
conídios e clamidosporos, podem ocorrer concomitantemente com basi- 
diosporos numa mesma frutificação. Geralmente as espécies são hete- 
rotálicas com compatibilidade bi ou tetrapolar dos esporos.

Os basidiomicetos lignocelulolíticos crescem inicialmente dentro da 
madeira, colonizando-a, e suas hifas formam uma rede, nem sempre vi
sível a olho nu, mais ou menos extensa, preenchendo o lúmen das cé
lulas, passando de uma célula a outra através de poros da parede celular 
e em alguns casos destruindo a lamela média. Após certo período de 
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tempo, que pode durar uns poucos dias até muitos anos, variável de 
espécie para espécie e com as condições ambientais, os basidiocarpos 
(corpos de frutificação) emergem. Os basidiomicetos lignocelulolíticos 
são extremamente importantes como decompositores e principais res
ponsáveis pela reciclagem do carbono nos ecossistemas. Degradam os 
componentes da madeira: celulose, hemicelulose e lignina, a partir dos 
quais obtêm energia para seu crescimento e reprodução. Causam a po
dridão branca da madeira.

Os fungos apodrecedores da madeira são os contribuintes primários 
para a degradação da madeira na natureza, secretando enzimas extra- 
celulares. A degradação da lignina é um processo oxidativo extracelular 
e relativamente não específico. Para que a degradação da lignina ocorra 
é necessária outra fonte alternativa de carbono, que em condições natu
rais é suprida pela celulose, hemicelulose, carboidratos simples e glicerol 
(Boominathan & Reddy, 1992).

A lignina é uma molécula extremamente complexa, um biopolímero 
de alto peso molecular de estrutura irregular, amorfo, tridimensional, 
heterogêneo. Os polímeros são fortemente interligados entre si por radi
cais livres e sem pontes rapidamente hidrolizáveis. É sintetizado a partir 
de três precursores fenilpropanóides, monoméricos: álcoois sinapil, coni- 
fenil e cumaril unidos por ligações covalentes éter ou éster com os polis- 
sacarídeos da parede celular (Hartley & Ford, 1989).

A degradação da madeira ocorre simultaneamente com a degradação 
dos polissacarídeos e da lignina pela ação integrada e sucessiva de bac
térias, actinomicetos e fungos. Os açúcares são facilmente metabolizados 
pelos fungos, que também os utilizam para a produção do peróxido de 
hidrogênio (H2O2) que participa das reações enzimáticas da degradação 
da lignina. Sabe-se hoje que a degradação da lignina é catalisada por 
enzimas tipo peroxidases e lacases, que oxidam unidades não fenólicas 
da lignina. Outras enzimas, como a glioxal oxidase, a veratril álcool oxidase 
e a quinona oxidoredutase, participam do processo.

Alguns autores ressaltam a importância dos basidiomicetos ligno
celulolíticos na natureza, afirmando que, sem sua atuação na degrada
ção da lignina, não seria possível a vida no planeta, o qual não passaria 
de um imenso depósito de troncos e resíduos, que permaneceríam por 
séculos.

As reações de degradação da lignina puderam ser explicadas por um 
mecanismo que começa com a subtração catalisada de um elétron do 
núcleo aromático da lignina para formar radicais cátions instáveis. Sub- 
seqüentemente, vários produtos são formados por reações não enzimáticas 
de radicais cátions com água e outros nucleófilos.
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BASIDIOMICETOS LIGNOCELULOLÍTICOS
EM BIOTECNOLOGIA

Tradicionalmente, algumas espécies têm sido cultivadas para alimenta
ção humana, como Pleurotus spp., Lentinula edodes (V>erk.~) Pegler, Auri
cularia spp. etc. Também existem espécies cultivadas, utilizadas no enri
quecimento e melhoria da digestibilidade de rações animais.

A elucidação do processo de degradação da lignina conduziu a inúme
ras pesquisas para a utilização do fungo da podridão branca em processos 
biotecnológicos. Uma das aplicações relaciona-se com a indústria do pa
pel, onde o objetivo principal é obter a polpa removendo lignina com a 
menor destruição possível de celulose e hemicelulose. Os processos em 
uso requerem muita energia e grande volume de produtos químicos, ge
rando efluentes tóxicos, ricos em ligninas cloradas, com sérios danos am
bientais. A utilização dos fungos é uma solução para a produção de polpa, 
embora o processo desenvolvido ainda seja muito lento. Fungos também 
estão sendo utilizados para o branqueamento da polpa, em substituição a 
processos químicos, e no tratamento de efluentes.

Mais recentemente, a partir dos anos 80, maior enfoque tem sido dado 
à utilização desses fungos na área medicinal e ambiental. Pesquisas com 
algumas espécies têm demonstrado bons resultados na preservação e cura 
do excesso de colesterol e no tratamento de algumas espécies de câncer 
por aumento da resistência do organismo (Jong & Dono-vicki, 1989; Jong 
& Birmingham, 1992 e 1993).

Phanerochaete chrysosporium Burds. é uma espécie extensivamente 
estudada por sua capacidade de atuar na degradação de compostos orga
noclorados recalcitrantes, levando à completa mineralização. Isso ocorre 
devido à inespecificidade de seu sistema enzimático extracelular. Mais 
recentemente têm sido estudadas outras espécies, como Pleurotus spp., 
Trametes versicolor(Fr.) Pilát, Lentinula edodes, Pblebia radiata Fr. e outras.

A degradação é estimulada em meio de cultura deficiente em nitrogê
nio, imitando o que ocorre na natureza, porque a madeira também con
tém baixos teores de nitrogênio. P. chrysosporium, que degrada três gra
mas de lignina/grama de proteína fungo/dia, é capaz de degradar diversos 
organoclorados, cujas moléculas se assemelham às de lignina.

BIODEGRADAÇÃO DE PRODUTOS TÓXICOS RECALCITRANTES

Processos biológicos e geoquímicos produzem enormes quantidades 
de compostos orgânicos com uma grande diversidade de estruturas. Quase 
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que 100% desses compostos podem ser utilizados por algum microrga- 
nismo como fonte de energia ou na constituição de seu corpo. Na natu
reza, algumas plantas e organismos marinhos produzem organoclorados 
e existem fungos que produzem haloperoxidases a partir de compostos 
derivados da degradação da lignina. Portanto, a mineralização de com
postos clorados pode ocorrer naturalmente. Entretanto, para milhares de 
compostos orgânicos produzidos artificialmente por síntese química na 
indústria, não se conhecem decompositores naturais. Esses compostos 
sintéticos são chamados xenobióticos e muitos são estáveis, sob condi
ções aeróbicas e anaeróbicas, estando presentes em fertilizantes, pesticidas 
e herbicidas, combustão, efluentes naturais etc.

O fungo mais estudado é o Phanerochaete chrysosporium. A degra
dação mais eficiente ocorre em meio deficiente de nitrogênio e tempe
raturas entre 35 e 37°C pela ação das peroxidases (manganês peroxidase- 
MnP e ligninase-LiP).

Uma série de trabalhos reportam a degradação de DDT (Diclo- 
rodifeniltricloroeteno), PCB (Bifenilpoliclorados), dioxina, lindane, 
pentaclorofenol (Bumpus & Aust, 1987a; Aust, 1990) e antraceno (Field 
et al., 1992; Vyas et al., 1994) pela aplicação do próprio microrganismo 
como inóculo, ao natural ou a partir de enzimas isoladas.

O DDT é o pesticida mais freqüentemente encontrado no meio ambi
ente, pois foi utilizado em larga escala como inseticida em campanhas 
de saúde pública. Apresenta uma estrutura química estável, tem meia- 
vida de três anos e após dez anos cerca de 5% a 10% do aplicado ainda 
permanece no solo. Um estudo do comportamento do DDT marcado 
com 14C, sob condições de laboratório e campo, foi feito no Instituto 
Biológico de São Paulo (De Andréa & Flores-Ruegg, 1988), em solo ar
giloso rico em matéria orgânica. A meia-vida foi de aproximadamente 
um ano e verificou-se baixa mobilidade.

Em revisão bibliográfica, Bumpus & Aust (1987) relatam trabalhos, 
destacando o papel dos microrganismos na degradação do DDT e ou
tros compostos organoclorados. Embora o DDT seja um poluente 
ambiental persistente, intensa biodegradação pode ocorrer, principal
mente por bactérias, conforme esquema:

DDTDDD -* DDMS *♦ DDNS -* DDOH DDA DDM -* DBA 
^DDE^DDMU^^DDNU^

No caso de degradação por basidiomicetos lignocelulolíticos, a de
gradação em trinta dias (Aust, 1990) segue o seguinte esquema:

DDT -* DICIFOL —» FW 152 —» DBP (produtos da quebra do anel 
aromático) + CO2
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As abreviaturas dos compostos citados são:
DDT = l,l,l-tricloro-2,2-bis(4-clorofenil)etano 
DDD = l,l-dicloro-2,2bis(4-clorofenol)etano 
DDMS = l-cloro-2,2-bis(4-clorofenil)etano 
DDNS = 2,2-bis(4-clorofenil)etano
DDOH = 2,2-bis(4clorofenil)etanol
DDA = 2,2-bis(4-clorofenil)ácido acético 
DDE = l,l-dicloro-2,2-bis(4-clorofenil)etano 
DDMU = l-cloro-2,2-bis(4-clorofenil)etano 
DDNU = l,l-bis(4-clorofenil)etano
DBH = (4,4’-diclorobenzidrol)
DBP = (4,4’-diclorobenzofenona)
onde DICOFOL = 2,2,2, Tricloro-l,l-bis(4-clorofenil)etano

FW 152 = 2,2-dicloro-l,l-bis(4-clorofenil)etanol

O estudo da biodegradação de DDT e outros compostos por fungos 
tem recebido pouca atenção, diferentemente da biodegradação por bac
térias, que tem sido bastante estudada. No entanto, alguns estudos mais 
recentes têm evidenciado que o sistema enzimático de fungos basi
diomicetos é capaz de mineralizar 14C-DDT e um grande número de 
outros poluentes ambientais persistentes.

Biorremediação

O dano ambiental causado por xenobióticos depende de sua compo
sição e do solo. O xenobiótico pode ficar muito ligado a partículas do solo 
ou mais solto, podendo migrar para camadas mais profundas, contami
nando águas subterrâneas. Pode ser fotoxidizado ou decomposto por pro
cessos abióticos, absorvidos por plantas ou transformados por microrga
nismos. Os resultados obtidos com basidiomicetos lignocelulolíticos em 
laboratório não se repetem no campo. Estudos precisam ser feitos para 
tratamento in situ e em larga escala.

Lamar & Dietrich (1990) verificaram em campo a capacidade de duas 
espécies de Phanerochaete degradarem PCP de um solo contaminado, 
previamente esterilizado com brometo de metila, e obtiveram de 88 a 
91% de decréscimo em 6 semanas e meia. O solo era pobre em matéria 
orgânica e foi adicionada turfa como fonte de carbono orgânico para 
auxiliar o fungo em seu crescimento. De 8 a 13% de decréscimo foram 
devidos à sua metilação para pentacloroanisole (PCA). Os resultados 
obtidos são promissores para o uso de basidiomicetos lignocelulolíticos 
em biorremediação.
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BASIDIOMICETOS LIGNOCELULOLÍTICOS BRASILEIROS 
NA DEGRADAÇÃO DE COMPOSTOS ORGANOCLORADOS 
NO SOLO

O Problema

Enquanto o conhecimento se acumula em outras partes do mundo 
sobre a utilização de microrganismos para a decomposição de organo
clorados, o Brasil também dá os primeiros passos no estudo da degrada
ção por basidiomicetos lignocelulolíticos. A partir de um sério problema 
ambiental, a contaminação de solos da Baixada Santista, SP, decorrente 
do pólo industrial de Cubatão, um grupo de pesquisadores está desen
volvendo o projeto “utilização de basidiomicetos lignocelulolíticos nati
vos para a biodegradação de compostos clorados”.

O pólo industrial de Cubatão, SP, acumulou, nos últimos 20 anos, gran
de quantidade de produtos tóxicos, principalmente resíduos contendo 
pentaclorofenol (PCP), hexaclorobenzeno (HCB) e outros organoclorados, 
precursores de dioxinas. Esses produtos foram despejados em diversas 
áreas da Baixada Santista e algumas vezes até utilizados como adubo. 
Análises realizadas pela CETESB (Companhia de Saneamento Ambiental 
de São Paulo) mostram concentrações variadas de até 1 grama de PCP por 
quilo de solo e de 11 gramas de HCB por quilo de solo.

Em Samaritá, São Vicente, SP, o Ministério da Agricultura possui uma 
área de manguezal conhecida como Quarentenário. Nela se instalaram 4 
mil famílias sem-teto. Logo, casos de cloroacne (formação de bolhas na 
pele) começaram a surgir. Levantamento feito por médico do SUDS/52, 
de Santos, SP, em 1977, revelou índices de contaminação de HCB supe
riores aos registrados entre trabalhadores que lidavam com pesticidas na 
Alemanha. Com isso, um grande depósito clandestino de organoclorados 
foi descoberto. Pesquisas mais recentes analisaram o índice de contami
nação da água subterrânea no local, mostrando-se altas as concentra
ções de tetracloreto de carbono, percloroetileno e pentaclorofenol, com 
aumento do risco de incidência de câncer sobre a população.

O projeto está sendo realizado por um conjunto de instituições:
• Secretaria do Meio Ambiente do Estado de São Paulo/Instituto de Bo

tânica:
Vera Lúcia Ramos Bononi, Marina Capelari - Doutoranda USP, Rosana 
Maziero - Doutoranda USP, Adriana de Mello Gugliotta - Doutoranda 
USP, Luci Kimie Okino - Mestranda UNESP, Joceli Adair da Silva - 
Técnico em Química.
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• Universidade Estadual Julio de Mesquita Filho/Centro de Pesquisa do 
Litoral:
Dácio Roberto Matheus - Mestrando UNESP, Denilton dos Santos - 
estagiário, Carla Fabris - estagiária.

• Universidade de São Paulo/Centro de Energia para Agricultura:
Dra. Regina Monteiro.

• Centro de Tecnologia/Belo Horizonte:
Kátia Machado - Doutoranda UNESP.

O suporte financeiro tem sido dado pela Rhodia e CNPq (Conselho 
Nacional de Pesquisa e Desenvolvimento) e conta com a participação 
internacional do Institut für Bodenbiologie/FAL de Braunschweig, Ale
manha e Departamento di Scienzi e Tecnologie Alimentari e Micro- 
biologiche da Universidade de Milão, Itália.

Hoje, além de depósitos de solos contaminados por organoclorados, 
devidamente identificados e isolados, como é o caso da Estação de Es
pera da Rhodia, onde foram armazenadas 33 mil toneladas de solo con
taminado, acredita-se na existência de outras áreas contaminadas em 
Itanhaém e Cubatão, que constituem grande problema para a descon- 
taminação e para a satide da população.

A única solução disponível, até o momento, para o tratamento de 
solos contaminados é a queima em incineradores a altas temperaturas 
(900-1.200°C). Esse tratamento requer muita energia, é caro e tem trazi
do preocupações à sociedade sobre sua segurança. Teme-se a produção 
de dioxinas, como resultado da combustão de organoclorados, e que o 
manuseio seja uma ameaça aos operários que trabalham no sistema de 
tratamento.

Desde 1994 o incinerador existente na Baixada Santista, de proprie
dade da Rhodia, foi interditado pelo Poder Judiciário, tendo sido cons
tatada contaminação por organoclorados nos operários da fábrica. Teme- 
se a repetição de tragédias como a que ocorreu em julho de 1976, em 
Seveso, Itália, quando uma indústria química deixou escapar uma nu
vem de dioxina. O veneno provocou a morte de 50 mil animais e 7 mil 
pessoas foram obrigadas a se mudar para outros locais. Prevendo o nas
cimento de monstros gerados por mutações genéticas, a Igreja Católica 
autorizou a realização de aborto a 2 mil mulheres.

Também é preocupante o uso indiscriminado de pacotes de micror
ganismos não identificados, de origem não declarada, no mercado bra
sileiro para implementar a produção agrícola ou descontaminar áreas. 
Podem colocar em risco o equilíbrio dos ecossistemas e falta conheci
mento para avaliar e propor alternativas ecológicas mais recomendáveis.
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A Experiência Existente no Brasil

Para enfrentar o problema os pesquisadores brasileiros puderam con
tar com trabalhos publicados na literatura internacional já mencionados 
na introdução, com a experiência acumulada em outras áreas concretas 
de pesquisa e com a riqueza da biodiversidade dos fungos encontrados 
nos diversos ecossistemas brasileiros.

A experência anterior existente no Brasil pode ser resumida da se
guinte forma:
• Os trabalhos de taxonomia de basidiomicetos, que permitem o isola
mento e identificação de espécies de fungos.
• A tecnologia de cultivo de cogumelos comestíveis, em que a técnica de 
produção de “matriz” ou “spawn” é utilizada para produção de inóculo 
em larga escala para trabalhos pilotos em biotecnologia.
• O domínio da técnica de fermentação sólida, utilizada para produção 
de compostos (substratos) para o cultivo de cogumelos comestíveis. Ela 
fornece dados importantes sobre a fisiologia de fungos, como o compor
tamento a diferentes pH, umidade, velocidade de colonização do subs
trato, profundidade e distribuição do inóculo (Bononi et al, 1995).

Caracterização do Solo Estudado

Tanto o solo como os indícios de contaminação não são uniformes. 
Apenas como exemplo, encontra-se abaixo relacionado o resultado da 
análise de uma amostra composta de solo.

COMPOSTO mg/kg DE SOLO

Hexaclorobutadieno 351

Tetraclorobenzeno 131

Pentaclorobenzeno 118

Hexaclorobenzeno 156

Tetracloreto de carbono traços

Hexacloroetano traços

Pentaclorofenol 4,6%

Caracterização dos Principais Compostos Organoclorados Estudados

Hexaclorobenzeno (HCB)
Fórmula molecular: C,C1Z
Peso molecular: 284,76
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Estrutura química:
O HCB é um sintético orgânico, fabricado pela primeira vez em 1933, 
não ocorrendo naturalmente no meio ambiente. É muito estável, não 
reativo e solúvel em água. Foi utilizado como fungicida para o trata
mento de sementes, preservativo de madeiras, composições pirotéc
nicas, na fabricação de corantes, polivinil clorado e borracha sintéti
ca. Pode também ocorrer como resíduo na fabricação de tetracloreto 
de carbono e percloroetileno. Seu uso foi proibido inicialmente nos 
Estados Unidos (1978) e, a seguir, na Comunidade Européia e no 
Brasil, mas continua sendo produzido como subproduto da fabrica
ção de compostos clorados. Resíduos já foram detectados em popu
lações humanas. O risco adicional de câncer, segundo parâmetros da 
EPA/USA, é de 1:100.000 na dosagem de 7,2 mg/L.

Pentaclorofenol (PCP)
Fórmula Molecular: C6 HO Cl5
Peso Molecular: 266,36
Estrutura Química:
É um composto orgânico estável, pouco solúvel em água e altamente 
solúvel em solventes orgânicos. É fortemente adsorvido em sólidos 
orgânicos, como celulose, e pode causar rápida deterioração da bor
racha, quando dissolvido em óleo. Foi utilizado como anti-séptico 
para não metais, herbicida, dessecante, fungicida, bactericida, inseti
cida, preservativo de madeira e componente de tintas, vernizes, pa
péis, carros e cordas. Hoje seu uso e produção são proibidos em vá
rios países e no Brasil. O limite em água para vida humana é de 1,010 
mg/L e para proteção da vida aquática de 55,0 mg/L (parâmetros da 
EPA/USA).

Escopo Global do Projeto de Pesquisa
FASES /AÇÕES OBJETIVOS

1 Coleta e isolamento 
basidiomicetos lignocelulolíticos 
nativos

Conhecimento da biodiversidade

2 Coleção de culturas 
de basidiomicetos 
lignocelulolíticos nativos

Linhagens de basidiomicetos 
lignocelulolíticos disponíveis para 
processos biotecnológicos

3 Screening para fungos 
decompositores de lignina

Selecionar fungos degradadores de lignina 
e potencialmente capazes de degradar 
organoclorados
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4 Produção de 
exopolissacarídeos, 
processos biotecnológicos, 
industria alimentícia, 
farmacêutica, extração 
de petróleo, enzimas, etc.

Screening de fungos produtores de 
exopolissacarídeos com potencial de uso

5 Produção de enzimas 
relacionadas 
Biodegradação de lignina 
e organoclorados

Seleção de fungos com maior 
potencial produção de enzimas

6 Crescimento de fungos 
em presença de organoclorados

Deteccão dos limites máximos 
de tolerância a HCB e PCP

7 Degradação de PCP e HCB Seleção de fungos que degradam
HCB e PCP in vitro

8 Degradação do pireno in vitro Seleção de fungos que degradam pireno

9 Biodegradação in situ Avaliação da capacidade
de biodegradação de solos contaminados 
por HCB e PCP por basidiomicetos 
lignocelulolíticos em campo

Fase 1. Coleta, isolamento em meio de cultura e identificação de basi
diomicetos lignocelulolíticos brasileiros.

Objetivo: Constituir um banco de linhagens nativas de basidiomicetos 
lignocelulolíticos para futuro uso em processos biotecnológicos.

Metodologia: Coletas em todo o Brasil, incluindo diferentes ecossis
temas preservados e áreas notadamente poluídas para contar com diver
sidade e espécies resistentes a diferentes tipos de poluentes. Todos os 
fungos coletados foram isolados em meio de cultura. As técnicas de coleta 
e isolamento foram descritas por Fidalgo & Bononi (1984). As linhagens 
obtidas em culturas puras foram previamente identificadas com auxílio 
de chaves e por comparação com material do herbário. Espécies de iden
tificação duvidosa foram enviadas a especialistas no exterior para confir
mação. Foi ainda anotada a característica da podridão do substrato a 
olho nu e com auxílio de lupa. Espécimes (basidiocarpos) após identifi
cação foram secos e introduzidos no herbário do Instituto de Botânica 
(SP) como documentação.

Resultados: De 2.000 espécimes coletadas foram isoladas e cresceram 
em meio de cultura 500 linhagens de basidiomicetos lignocelulolíticos 
identificados.
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Fase 2. Coleção de culturas de basidiomicetos lignocelulolíticos brasilei
ros.

Objetivo: Ter linhagens das quais se conhece a condição mínima para 
crescimento em laboratório, devidamente identificada para serem utili
zados em processos biotecnológicos.

Metodologia: Meios de cultura - BDA (Batata-Dextrose-Agar) e Extra
to de Malte. Isolamento através de parte do micélio em condições as
sépticas e em câmara de fluxo laminar. Incubação a 25°C. As culturas 
foram introduzidas e mantidas na Coleção de Culturas de Basidiomicetos 
do Instituto de Botânica seguindo normas internacionais (Kirsop & Snell, 
1984).

Resultados: Estão contidos na Tabela 1.

TABELA 1. Listagem dos fungos da coleção de cultura do Instituto de Botânica (SP).

COLEÇÃO DE CULTURAS - BASIDIOMICETOS NATIVOS

N9 REG ESPÉCIE PROCEDÊNCIA N9REG. ESPÉCIE PROCEDÊNCIA

016 Pleurotus USP, São Paulo, SP 259 Psilocybe castanella São Vicente, SP
ostreatoroseus var. subhyperella

041 Agaricus cf. xanthodermus São Paulo, SP 260 Lentinus bertieri São Vicente, SP

043 Auricularia Ibt, São Paulo, SP 261 cf. Ceriporiopsis São Vicente, SP
fuscosuccinea aneirina

263 Dictyopanus pusillus São Vicente, SP

044 Auricularia Ilha do Cardoso, SP 265 Auricularia São Vicente, SP
fuscosuccinea fuscosuccinea

053 Coprinus comatus SAA/SP 266 Polyporus arcularius São Vicente, SP

054 Agrocybe sp. IBt 267 Stereum ostrea São Vicente, SP

067 Pleurotus sp. (Antromycopsis), 
fase imperfeita

268 Lentinus velutinus São Vicente, SP

068 Pleurotus sp. Serra de Itapeti, SP 273 Pycnoporus 
sanguineus

São Vicente, SP

110 Lepista Mogi das Cruzes, 
CEPECC

274 Lentinus zeyheri São Vicente, SP

111 Coprinus comatus São Paulo, SP 277 Pycnoporus 
sanguineus

São Vicente, SP

113 Pycnoporus sanguineus IBt, São Paulo, SP 279 Macrolepiota procera Miranda/MS

156 Psilocybe subcubensis IBt, São Paulo, SP 280 Agaricus sp. Miranda/MS

157 Lachnocladium IBt, São Paulo, SP 281 Agaricus sp. Miranda/MS

158 Trametes versicolor IBt, São Paulo, SP 282 Peniophora utriculosa Assis, SP

160 Hypochnicium sp. IBt, São Paulo, SP 284 Agaricus sp.

161 Agrocybe perfecta IBt, São Paulo, SP 286 Peniophora cremea São Vicente, SP

162 Lentinus cf. strigosus Ilha Solteira, SP 287 Macrolepiota procera Belo Horizonte

164 Oligoporus sp. Campinas, SP 288 Lentinus velutinus Boracéia, SP

165 Trametes villosa Campinas, SP 289 Hydnopolyporus Boracéia, SP
fimbriatus
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ochraceosquamulosus

N8 REG. ESPÉCIE PROCEDÊNCIA N8 REG. ESPÉCIE PROCEDÊNCIA

166 Trametes pubescens Maceió, CE 290 Earliella scabrosa Águas da Prata, SP

167 Trametes sp. Maceió, CE 291 Trametes villosa Águas da Prata, SP

168 Ganoderma lucidum Maceió, CE 292 Marasmiellus nanus Águas da Prata, SP

169 Ganoderma australe Maceió, CE 293 Hypholoma subviride IBt, São Paulo, SP

170 Suillus granulatus Ribeirão Pires, SP 294 Pycnoporus 
sanguineus

Águas da Prata, SP

172 Agaricus parasílvaticus Tietê, SP 295 Trametes villosa Águas da Prata, SP

173 Calvatia cyathiformis Tietê, SP 296 Collybia sp. Belo Horizonte

174 Lentinus sp. Mogi das Cruzes, SP 297 Trichaptum biforme Belo Horizonte

175 Pycnoporus sanguineus Mogi das Cruzes, SP 299 Agaricus porosporus Belo Horizonte

176 Trametes villosa Assis, SP 300 Psilocybe castanella Belo Horizonte

177 Gloeophyllum striatum Assis, SP 301 Agaricus parasílvaticus Belo Horizonte

178 Lentinus cf. strigosus Águas da Prata, SP 303 Collybia cf. trinitatis Belo Horizonte

179 Oudemansiella canarii Águas da Prata, SP 304 Fayodia sp. Assis, SP

182 Phellinus gilvus Águas da Prata, SP 305 Phellinus lividus Ribeirão Preto, SP

184 Melanoporia nigra Maceió, CE 306 Cladoderris dendritica Boracéia, SP

186 Phellinus gilvus Maceió, CE 307 Schizophyllum 
commune

IBt, São Paulo, SP

187 Panaeolus papilionaceus Jarinú, SP 308 Collybia dryophila Boracéia. SP

188 Gloeophyllum striatum Jarinú, SP 313 Oudemansiella 
steffenii

Boracéia, SP

189 Polyporus varius Jarinú, SP 317 Phellinus gilvus Boracéia, SP

190 Phellinus gilvus Maceió, CE 318 Coprinus jamaicensis São Paulo, SP

191 Climacodon pulcherrimus Maceió, CE 320 Trametes cubensis Boracéia, SP

193 Tyromyces pseudolacteus Faz. Intervales. SP 321 G. applanatum/ 
Amauroderma cf. 
preussi

Boracéia, SP

195 Polyporus tenuiculus Belo Horizonte, MG 322 Rigidoporus lineatus Boracéia, SP

196 Irpex lacteus Faz. Intervales, SP 323 Ganoderma lipsiensis Boracéia, SP

197 Pleurotus cf. flabellatus Poços de Caldas, MG 324 Collybia dryophilla Boracéia, SP

199 Gymnopilus earlei Jundiaí, SP 325 ■ Stereum surinamensis Boracéia, SP

200 Phellinus gilvus São Paulo, SP 327 Stereum gausapatum Boracéia, SP

201 Coriolopsis rígida IBt, São Paulo, SP 328 Russula hygrophytica Boracéia, SP

202 Trametes versicolor IBt, São Paulo, SP 329 Coriolopsis polyzona

203 Trichaptum byssogenum São Vicente, SP 330 Tricholoma 
pachymeres

Cajamar, SP

204 Peniophora cinerea São Vicente, SP 332 Campanella 
caerulescens

Boracéia, SP

205 Phellinus fastuosus Maceió, CE 333 Oudemansiella 
steffenii

Intervales, SP

206 Antrodiella americana Miranda, MS 334 Rigidoporus microporus Intervales, SP

207 Inonotus ludovicianus Miranda, MS 335 Phellinus spiculosus intervales, SP

209 Ganoderma lobatum Miranda, MS 342 Gerronema citrinum Intervales, SP

210 Pleurotus flabellatus Miranda, MS 344 Cymatoderma 
dendriticum

Intervales, SP

211 Agrocybe cf. platensis Miranda, MS 346 Agaricus Intervales, SP
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Ns REG. ESPÉCIE PROCEDÊNCIA N’ REG. ESPÉCIE PROCEDÊNCIA

212 Lentinus crinitus Maceió,CE 348 Trametes malicola São Paulo, SP

213 Trametes villosa São Paulo, SP 349 Auricularia 
fuscosuccinea

Intervales, SP

214 Fomitopsis spraguei São Paulo 351 Dennisiomyces 
glabrescentipes

Intervales, SP

215 Agrocybe cf. platensis Miranda, MS 352 Ganoderma lipsiensis Intervales, SP

216 Nothopanus hygrophanus Miranda, MS 354 Xeromphalina 
tenuipes

São Paulo, SP

217 Lentinus crinitus Miranda, MS 355 Merulius corium Intervales, SP

221 Inonotus ludovicianus Miranda, MS 356 Lentinus crinitus Ubatuba, SP

224 Psilocybe subcubensis Miranda, MS 360 Coprinus domesticus São Paulo, SP

241 Oudemansiella canarii IBt, São Paulo, SP 361 Marasmius 
cladophyllus

Intervales, SP

243 Perenniporia piperis IBt, São Paulo, SP 362 Crepidotus Intervales, SP

244 Perenniporia tepeitensis IBt, São Paulo, SP 363 Phellinus grenadensis São Paulo. SP

249 Gymnopitus earlei Jarinú, SP 364 Ganoderma lipsiensis São Paulo, SP

253 Lentinus striatulus Ubatuba, SP 365 Phellinus grenadensis São Paulo, SP

254 Phellinus gilvus Mogi das Cruzes, SP 366 Crinipellis trlnitatis Intervales, SP

255 Lentinus cf. bertieri Boracéia, SP 367 Psilocybe 
venezuelana

Intervales, SP

256 Lentinus squarrosu/us Boracéia, SP 368 Schizophylum 
commune

Mogi- Guaçú, SP

257 Hypholoma subviride São Vicente, SP 372 Trametes versicolor Mogi-Guaçú, SP

373 Gymnopitus aureobrunneus São Paulo, SP 464 Crinipellis bisulcata São Vicente, SP

374 Tubaria furfuracea São Paulo, SP 465 Schizophyllum 
commune

São Vicente, SP

375 Gymnopitus earlei São Paulo, SP 466 Schizopora 
apacheriensis

Águas da Prata, SP

376 Psathyrella tenuis São Paulo, SP 467 cf. Ripartitella 
brasiliensis

Itanhaém, SP

377 Lentinus araucariae Mairiporã, SP 471 Cystostreum murraii São Paulo, SP

378 Marasmius sp. Mairiporã, SP 472 Bovista aestivalis São Paulo, SP

380 Lentinus strigellus São Vicente, SP 473 Schizophyllum 
commune

São Paulo, SP

381 Gymnopitus chrysopellus Mairiporã, SP 474 Schizophyllum 
commune

São Paulo, SP

386 Phellinus umbrinellus Mogi-Guaçú, SP 477 Fayodia sp. São Paulo, SP

387 Melanoporia nigra Intervales, SP 478 Phanerochaete 
chrysosporium

ATCC 28326, SP

389 Gymnopitus earlei Tramandaí, RS 479 Collybia fibrosipes São Paulo, SP

390 Trogia buccinalis Intervales, SP 482 Scytinostromella sp. São Paulo, SP

391 Favolaschia thwaitesii Intervales, SP 483 Coprinus disseminatus São Paulo, SP

392 Antrodiella genistae Intervales, SP 484 Phellinus grenadensis São Paulo, SP

394 Pleurotus flabellatus Intervales, SP 485 Phellinus gilvus São Paulo, SP

396 Pleurotus flabellatus Itapecerica da Serra, SP 487 Polyporus udus IBt, São Paulo, SP

399 Geastrum São Paulo, SP 496 Amanita muscaria Campos do Jordão, 
SP

400 Gloeoporus dichrous Intervales, SP 497 Trametes hirsuta IBt, São Paulo, SP
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N9 REG. ESPÉCIE PROCEDÊNCIA N9 REG. ESPÉCIE PROCEDÊNCIA

401 Hygrocybe parvula Intervales, SP 498 Earliella scabrosa Peruíbe, SP

403 Trichaptum abietinum Intervales, SP 499 Coriolopsis rigida Mogi-Guaçú. SP

406 Hygrocybe trinitensis Intervales, SP 501 Pycnoporus 
sanguineus

Mogi-Guaçú. SP

408 Collybia neotropica Intervales, SP 502 Hexagonia hydnoides Mogi-Guaçú, SP

411 Agaricus dennisii IBt, São Paulo, SP 503 Pycnoporus 
sanguineus

Mogi-Guaçú, SP

412 Pleurotus ostreatoroseus Itanhaém, SP 507 Pleurotus Ribeirão Pires, SP

414 Fomitella supina Mogi-Bertioga, SP 508 Agaricus silvaticus 
(blazei)

Tapirai, SP

415 Pycnoporus sanguineus Itanhaém, SP 509 Agaricales São Paulo, SP

416 Ganoderma annularis IBt, São Paulo, SP 510 Phaeogyroporus Ibt, São Paulo, SP

417 Ganoderma annularis IBt, São Paulo, SP 511 Agaricus silvaticus IBt, São Paulo, SP

422 Schizophyllum commune Cubatão, SP 512 Cystoderma sipariana Ibt, São Paulo, SP

423 Amylosporus sp. Cubatão, SP 513 Flammulina velutipes Itália

425 Marasmius hakgalensis São Vicente, SP 514 Lentinus edodes Associação MOA 
São Roque

426 Antrodiella sp. São Vicente, SP 515 Lentinus edodes Produtor de 
Londrina

440 Pleurotus ostreatoroseus São Vicente, SP 516 Lentinus edodes P.L./Mori 465 
(Inst. Japonês)

442 Psilocybe clavatum São Vicente, SP 517 Pleurotus (cinza) Ilha do Cardoso, SP

443 Psilocybe silvatica São Vicente, SP 518 Pleurotus 
ostreatoroseus

Ilha do Cardoso, SP

444 Psilocybe castanella var 
castanella

São Vicente, SP 519 Pleurotus 
ostreatoroseus

Ilha do Cardoso, SP

445 Psilocybe sp. São Vicente, SP 520 Pleurotus 
ostreatoroseus

Ilha do Cardoso, SP

446 cf. Antrodiella semisupina São Vicente, SP 521 Pleurotus 
ostreatoroseus

Ilha do Cardoso, SP

447 Mycena sp. Bertioga, SP 523 Polyporus dictyopus Ilha do Cardoso, SP

452 Trichaptum byssogenum São Vicente, SP 524 Pofyporus dictyopus Ilha do Cardoso, SP

454 Polyporus dictyopus Bertioga, SP 525 Tricholoma São Paulo, SP

455 Marasmius cf. nrveus Bertioga, SP 526 Polyporus dictyopus Ilha do Cardoso, SP

456 Lepiota Itap. Adri (28.5) Itapecerica da Serra, SP 527 Polyporus dictyopus Ilha do Cardoso, SP

458 Pycnoporus sanguineus IBt, São Paulo, SP 528 Tyromyces duracinus Ilha do Cardoso, SP

462 Marasmius helvelus São Vicente, SP 527 Polyporus dictyopus Ilha do Cardoso, SP

463 Pholiota discolor São Vicente, SP 528 Tyromyces duracinus Ilha do Cardoso, SP

Fase 3. Seleção de fungos com alto potencial de degradação de lignina.
Objetivo: Selecionar, dentre as espécies de basidiomicetos lignocelu- 

lolíticos nativos, linhagens com alta capacidade de degradar lignina e 
potencialmente capazes de degradar outros compostos orgânicos, como 
por exemplo organoclorados recalcitrantes.
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Metodologia: A partir do cultivo de fungos em presença de bagaço de 
cana-de-açúcar ou palha de trigo foi verificada a perda de matéria orgâni
ca do substrato, o aumento ou redução da digestibilidade e a degradação 
de lignina. Parte deste trabalho foi feito em Braunschweig, Alemanha.

Resultados: Alguns resultados estão expressos na Tabela 2 (Capelari, 
1996).

TABELA 2. Perda de matéria orgânica (PMO), degradação da lignina(DL), digestibilidade 
in vitro (DIV) e pH a 25 e 30°C depois de 30 e 60 dias (peso seco).

FUNGO T°C PMO % DlL% Dlv% P H
dias de incubação

30 60 30 60 30 60 30 60

CCB 161 Agrocybe perfecta 25 16,37 43,39 32,41 57,67 9,09 25,71 4,71 4,50
30 28,04 57,92 48,07 55,85 20,45 1,48 4,67 5,09

CCB 211 Agrocybe cf. platensis 25 19,99 42,20 8,63 23,59 -3,57 -18,86 4,73 4,62
30 16,63 30,31 0,00 4,74 -24,15 -27,35 5,32 5,15

CCB 215 Agrocybe cf. platenis 25 23,82 48,93 11,52 39,10 -24,28 -15,10 5,00 4,72
30 26,29 33,84 5,27 20,89 -34,99 -33,94 5,25 5,74

CCB054 Agrocybe sp. 25 18,89 46,06 20,10 56,55 0,04 9,08 4,96 4,64
30 32,05 52,12 35,83 46,45 8,67 0,47 4,69 5,00

CCB206 Antrodiella americana 25 15,29 21,81 28,55 43,30 -2,67 -5,53 4,68 4,65
30 19,80 31,28 29,37 43,87 -14,12 -5,73 4,85 5,05

CCB045 Auricularia fuscosuccinea 25 10,79 14,80 20,66 29,07 9,79 7,98 4,99 5,30

30 16,90 21,74 32,65 47,23 28,84 22,58 5,03 5,21

Fase 4. Estudo e caracterização de exopolissacarídeos produzidos por 
basidiomicetos lignocelulolíticos cultivados em culturas submersas.

Objetivo: Conhecer os polissacarídeos extracelulares produzidos pe
los fungos e liberados no meio, tendo em vista sua futura utlização em 
processos biotecnológicos.

Metodologia: Culturas de fungos em dois meios de cultura: Meio PGL 
com batata (200 g de batata, 2,0 g de extrato de levedura, 20,0 g de glicose, 
água até completar 1,0 litro, 15,0 g de agar - pH = 6,0, esterilização a 
%atm/20min) e meio de água de coco (200,0 ml de infusão de malte, 200,0 
ml de infusão de batatas (40,0 g de batata), 200,0 ml infusão germe de 
trigo e fubá (10,0 g de germe de trigo e 10,0 g de fubá), 5,0 g de glicose, 
5,0 ml de água de coco, 13,0 g de agar - pH = 6,0, esterilização a %atm/ 
20min). A seguir, os fungos foram incubados a 25°C em meio líquido de 7 
a 14 dias. Meio LA (1,0 g de peptona, 1,0 g de extrato de levedura, 4,2 g 
KH2PO4, 0,85 g K2HPO4, 0,5 g MgSO4.7H2O, 1,0 g (NH,)2SO4, pH = 6,0), 
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esterilizado em latm/15min e meio PDL (5,0g (NH4)2SO4, 1,0 g K2HPO4, 
0,2 g MgSO4.7H2O, 2,0 g de extrato de levedura, 1,0 g de peptona, 1,0 g de 
CaCO3, pH = 6,0), esterilização em latm/15min.

Resultados: Alguns resultados podem ser observados na Tabela 3-

TABELA 3. Produção de biomassa e exopolissacarídeos por basidiomicetos.

CCB ESPÉCIE DIAS PH biomassa (g/l) polissac. (g/l)

pol Ia pol Ia pol Ia

211 Agrocybe platensis 7 3.0 3.0 9.2 7.1 1.1 0.4
14 2.8 2.8 11.2 8.2 1.7 0.8

111 Coriolopsis rígida 7 2.8 2.8 11.3 8.9 2.0 1.4
14 5.4 2.9 8.2 10.0 3.3 4.1

188 Gloeophyllum striatum 7 3.2 3.2 5.0 3.7 0.2 0.2
14 3.3 3.0 8.9 6.2 0.3 0.2

160 Hypochnicium sp. 7 2.3 3.2 12.4 8.8 1.8 1.2
14 2.3 3.2 11.3 12.2 1.5 1.3

196 Irpex lacteus 7 3.8 4.1 13.7 8.1 4.3 3.7
14 5.1 3.0 17.3 9.4 6.1 3.8

157 Lachnocladium sp. 7 2.3 3.1 14.2 17.7 3.1 1.3
14 2.2 3.9 14.1 14.6 3.6 1.8

072 Lentinula edodes 7 6.6 6.0 7.3 6.5 2.1 1.3
14 7.0 4.4 5.2 8.0 1.5 3.9

110 Lepista sp. 7 5.7 4.9 6.4 7.7 3.2 2.6
14 4.2 3.3 14.9 8.3 3.9 2.8

Fase 5. Produção de enzimas.
Objetivo: Verificar nas linhagens de basidiomicetos lignocelulolíticos 

a presença de enzimas relacionadas aos processos de biodegradação.
Metodologia: 5.1-Teste de Taylor (1975) para detectar a presença de 

algumas enzimas produzidas no meio de cultura. Apresentaram bom 
crescimento em meio de cultura 84 linhagens, que foram testadas para 
as seguintes enzimas: lacase, tirosinase, citocromo-oxidase, peroxidases 
e fosfatases. O teste consiste na formação de halo de cor diferente na 
cultura contendo bagaço de cana-de-açúcar. É um teste qualitativo e os 
resultados estão na tabela 4 (Okino et al., 1995).
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Resultados: Alguns resultados podem ser observados na Tabela 4.

TABELA4. Presença de algumas enzimas em linhagens debasidiomicetoslignocelulolíticos.

ENZIMAS N8 LINHAGENS N8 LINHAGENS % PRESENÇA CORANTE COLORAÇÃO

RES. POS. RES. NEG.

Fosfatase 36 142 24 a-naftol fosfato 
1% + Fast Read 
ITR base

púrpura

Citocromo- 
oxidase

155 23 83 Tetrametil- 
fenilodiamina 
(hidrogênio) 
clorado + ácido 
ascórbico 15ppm

azul

Peroxidase 163 15 89 H2O2 0,4% + 
pirogalol 1%

amarelo- 
marrom

Tirosinase 56 122 26 p-cresol 
+ etanol

laranja- 
marrom

Lacase 163 15 91 a-naftol púrpura

Medida da Produção de Enzimas
Metodologia: 44 linhagens de fungos com bom crescimento em labora

tório, bom desempenho na degradação de lignina e positivas para o teste 
de produção qualitativa de enzimas lacases e peroxidases foram estuda
das. Inicialmente, foi feita uma padronização da técnica utilizando 
Phanerochaete chrysosporium, linhagem já testada e fornecida pelo ATCC 
(American Type Culture Collection). A produção de enzimas foi medida 
em meio sólido com bagaço de cana-de-açúcar. A atividade total foi medi
da pela descoloração de Remazol azul brilhante e Peroxidases, usando o- 
Dianisidina como substrato (Machado et al., 1995). Também foi feita me
dindo a atividade da lacase com ABTS (2,2-azinobis-3-etil-benzotiazol-6- 
ácido sulfônico), a Manganês peroxidase foi medida com uma mistura de 
MBTH (3-metil-2-benzotiazolina-hidrazo-hidrocloridro) e DMAB (ácido 3- 
dimetilaminobenzóico) para duas espécies de cogumelos comestíveis: 
Pleurotus ostreatoroseus e Pleurotus spp. (Capelari, 1996).

Resultados: Dos 44 basidiomicetos testados 11 mostraram significati
va produção de enzimas, notadamente peroxidases. As duas espécies de 
cogumelos comestíveis (Pleurotus ostreatoroseus e Pleurotus sp.) produ
zem lacase e manganês peroxidase e a produção é dependente da tem
peratura de incubação e a qualidade varia em relação à idade da cultura 
(Capelari, 1996) (Tabela 5).
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TABELA 5. Produção de complexo enzimático total (e) e peroxidases (pe) por alguns 
basidiomicetos.

Amostra Taxa de cresc.em.MEA Tempo cultivo E PE
(U/ml)(cm/dia) em meio VIII (dias)

478 3,77 3 0,00 0,00
5 0,10 0,03
7 0,20 0,00
10 0,00 0,00

165 1,61 5 0,40 0,13
7 0,90 1,40

291 1,53 5 0,70 0,26
7 1,00 0,43

204 1,15 7 2,00 5,89
9 1,90 9,02

444 1,33 7 0,50 0,34
9 0,30 0,49

376 1,50 5 0,00 0,00
7 0,00 1,93

356 1,30 5 1.00 0.20
7 1.50 0.41

467 1,61 5 0.10 0.05
7 0.10 0.06

342 1,65 5 0,01 0.06
7 0,00 6,35

426 1,76 5 0,00 0,09
7 0,00 0,10

369 1,22 5 0,02 0,04
7 0,42 0,11

375 1,48 5 0,10 0,01
7 0,10 0,06

277 2,53 3 0,00 0,00
5 0,10 0,01
7 0,00 0,03

274 1,44 7 1,41 0,41
7 0,60 0,09

381 1,44 5 0,40 0,16
7 1,30 2,44

175 1,62 5 0,00 0,30
7 0,00 0,27
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Fase 6. Teste de crescimento de fungos em presença de organoclorados.
Objetivos: Selecionar linhagens de basidiomicetos lignocelulolíticos 

com boa capacidade de crescimento em solo contaminado com 
organoclorados (principalmente hexaclorobenzeno e pentaclorofenol) a 
diferentes con-centrações e pH.

Metodologia: Amostragem, homogeneização e caracterização de amos
tras de solo de Cubatão com altos teores de organoclorados. Quantificação 
dos organoclorados: pentaclorofenol, hexaclorobenzeno, tetracloroetileno, 
tetraclorobenzeno, hexaclorobutadieno, hexacloroetano, tetracloroetileno, 
tetracloreto de carbono, tricloroetileno, tricloroetano, clorofórmio. Ino
culação dos fungos no meio contaminado em diferentes concentrações. 
Controles com solo esterilizado.

FUNGOS VALOR

1 2 3 4

467
478

204
213
217
271
274
277
291
305
356
375
376
378
380
381
390
444
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Resultados: Determinação dos limites máximos de organoclorados e 
pH no solo, que não provocam inibição do crescimento e, portanto, po
tencialmente possíveis de utilização em biorremediação e determinação 
da atividade lignolítica (Tabelas 6 e 7).

TABELA 6. Relação dos fungos submetidos ao teste qualitativo de inibição 
de crescimento em presença de PCP.

VALOR ADOTADO LIMITE DE TOLERÂNCIA AOS DIFERENTES 
NÍVEIS DE CONCENTRAÇÃO DE HCB NO SOLO

1 Apresenta bom crescimento somente em solo não 
contaminado (0% de solo contaminado)

2 Apresenta bom crescimento em solo com níveis 
de contaminação até 4200 ppm de HCB no solo 
(10% de solo contaminado)

3 Apresenta bom crescimento em solo com níveis 
de contaminação até 21000 ppm de HCB no solo 
(50% de solo contaminado)

4 Apresenta bom crescimento em solo com níveis 
de contaminação até 42000 ppm de HCB no solo 
(100% de solo contaminado)

TABELA 7. Atividade ligninolítica total de basidiomicetos crescidos em solo contendo 
PCP (5.000 ppm) e HCB (25.000 ppp).

TRATAMENTO COD SOLO ATIVIDADE LIGNINOLÍTICA

TOTAL (RBB-R)

7 dias 15 dias 30 dias 60 dias meio
sólido

T2 444 PCP 0.64 0.21 0.24 0.11 0.4
T3 176 3.07 3.35 0.91 1.6
T4 213 1.62 2.59 1.81 1.1
T5 161 0.16 0.00 0.27 0.00
T7 478 0.00 0.00 0.00 0.2
T9 444 HCB 1.74 1.18 0.63 0.00 0.4
T10 176 1.09 1.90 1.6
T11 204 15.80 3.32 1.9
T12 274 1.44 0.44 0.12 1.4
T13 478 0.23 0.00 0.00 0.2
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Fase 7. Degradação in vitro de HCB e PCP.
Objetivo: Avaliar a capacidade de biodegradação in vitro de hexacloro- 

benzeno e de pentaclorofenol por basidiomicetos lignocelulolíticos, que 
apresentam bom crescimento em meio de cultura e tolerância a concen
trações relativamente altas de organoclorados.

Metodologia: Foram previstas duas metodologias:
a) Por análise cromatográfica de alta eficiência com captura de elétrons 
de amostras do solo aos 15, 30 e 60 dias de incubação a 25°C com ba
sidiomicetos lignocelulolíticos selecionados.
b) Utilizando hexaclorobenzeno e pentaclorofenol com todos os carbo- 
nos marcados com 14C e medindo o CO2 produzido e a radioatividade 
residual no substrato a 30, 60 e 90 dias.
Resultados: No experimento A os resultados mostraram grandes varia
ções em cada caso, não sendo possível sua interpretação para o caso do 
HCB. Os resultados foram positivos para a degradação do PCP.
Para o HCB certamente houve problemas na homogeinização do solo e 
padronização das amostras. O solo foi homogeneizado, utilizando moi
nhos de bolas e o experimento está sendo repetido.
O método B foi efetivamente realizado em fevereiro de 1996, em colabo
ração com a ESALQ-CENA em Piracicaba, SP.

Fase 8. Degradação de Pireno.
Objetivo: Testar linhagens de basidiomicetos lignocelulolíticos nati

vos quanto à sua capacidade de degradar pireno, produto tóxico da 
combustão da madeira e carcinogênico.

Metodologia: O trabalho foi realizado na Alemanha, utilizando pireno 
com todos os carbonos marcados (14C).

Resultados: 57 linhagens brasileiras apresentaram resultado positivo 
para a degradação do pireno. Os resultados estão na Tabela 8 (Zadrazil, 
comunicação pessoal)
Degradação do pireno marcado com ,4C através de fungo de podridão 
branca em cultura pura sobre palha de trigo.

Fase 9. Estudo Piloto de Biodegradação in situ.
Objetivo: Avaliar a capacidade de biodegradação in situ de solos con

taminados por organoclorados, principalmente HCB e PCP por quatro 
linhagens de basidiomicetos lignocelulolíticos nativos, selecionados nas 
fases precedentes, em função de capacidade de produção de enzimas
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lignocelulolíticas, crescimento em presença de organoclorados e de bio
degradação in vitro.

Metodologia: Definição do design dos pilotos, realização de testes pre
liminares com solo não contaminado. Preparo do local do experimento 
em área de propriedade da Rhodia, na Baixada Santista. Preparo do inóculo. 
Fumigação do solo a ser testado e já devidamente caracterizado. Inoculação 
dos pilotos. Acompanhamento da biodegradação por dosagens dos prin
cipais organoclorados a 0, 15, 30, 60, 90 e 180 dias após inoculação. Teste 
de sobrevivência dos fungos. Análise dos resultados.

Resultados: Até o momento apenas discussão sobre o design dos pi
lotos foi conduzida. O experimento deve ser montado e conduzido em 
1996.

TABELA 8 Divisão do potencial de degradação das 57 linhagens de fungos 
da podridão branca.

Ganoderma lipsiensis CCB 323 E = 58% 9 linhagens (30% - 45%)

Irpex lacteus CCB 196 Z = 46% 12 linhagens (>45%)

Lentinus sp. CCB 174 Z = 45% 15 linhagens (0%-15%)

Lentinus crinitus CCB 212 Z = 46% 21 linhagens (15% - 30%)

P. chrysosporium CCB478 Z = 57%

Pleurotus sp. CCB147 Z = 46%

P. ostreatoroseus CCB 016 Z = 49%

Pleurotus sp. CCB 068 Z = 48%

Pleurotus sp. Flórida P 60 sajor-caju Z = 51%

15

Pleurotus sp. P2 pulmonarius E = 50%

21

Trametes pubesces CCB 166 E = 47%
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RESUMO

Foi feita uma breve descrição das características gerais dos fungos 
basidiomicetos lignocelulolíticos assim como uma avaliação de seu po
tencial na degradação da lignina (a partir de dados da literatura).

Incluíram-se também os objetivos e resultados parciais do projeto 
para utilização de basidiomicetos lignocelulolíticos nativos do Brasil na 
recuperação de solos contaminados por organoclorados, com ênfase na 
degradação de pentaclorofenol e hexaclorobenzeno.
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BIODEGRADAÇÃO DE LIGNINA NA MADEIRA

Fungos Degradadores de Lignina

Os fungos degradadores da madeira podem ser divididos em três 
grupos, de acordo com a morfologia da degradação que produzem: 
fungos de degradação branca, marrom e macia. Os fungos degradadores 
da madeira são taxonomicamente diversos e a maioria deles pertence 
à subdivisão Basidiomycotina. Os basidiomicetos de degradação bran
ca são os mais eficientes organismos degradadores de lignina. São ca
pazes de mineralizar lignina, eventualmente até CO, e H,O (Kirk & 
Farrell, 1987; Rodriguez & Durán, 1988; Ortheí al.,1995; Hatakka, 1994; 
Tuor et al., 1995).

Os fungos de degradação marrom e macia são capazes de degradar 
lignina em alguma extensão, embora preferencialmente ataquem a celu
lose na madeira.

Fungos de Degradação Branca

Os basidiomicetos causadores de degradação branca na madeira pro
duzem degradação seletiva da lignina na parede celular, deixando a celu
lose praticamente intacta (Blanchette, 1991; Blanchette et al., 1994). En
tretanto, esses fungos variam consideravelmente, de acordo com o tipo 
de ataque à lignina e aos polissacarídeos da madeira. Além disso, demons
tram velocidades diferentes na remoção da lignina (Kirk & Farrell, 1987). 
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Com base nessas propriedades, os fungos de degradação branca podem 
ser divididos em dois subgrupos: a) fungos que degradam simultanea
mente todos os componentes, aproximadamente à mesma velocidade;
b) fungos que preferentemente degradam lignina. Os últimos, que de
gradam seletivamente a lignina, criam tipicamente áreas localizadas de 
degradação, e assim são designados fungos de bolsos brancos ou man
chados (Eriksson, 1990).

A identificação dos fungos de degradação branca é baseada nas ca
racterísticas morfológicas e fisiológicas das hifas. A maioria dos basidio- 
micetos tem hifas dicarióticas com conexões específicas entre os septos 
do micélio (Blanchette, 1991). Sua habilidade comum é oxidar compos
tos fenólicos, relacionados à lignina, que na maioria das vezes está asso
ciada a enzimas extracelulares ligninolíticas, em particular lacases.

Estudos de microscopia eletrônica nos últimos anos têm revelado que 
esses fungos colonizam a madeira, invadindo o lúmen de traqueídeos e 
fibras, segregando enzimas que degradam lignina e polissacarídeos (Ruel 
etal., 1990; Daniel etal., 1992; Ruel &Joseleau, 1991; Barrasa etal., 1992).

Fungos de Degradação Marrom

Produzem tipicamente uma quebra extensiva dos polissacarídeos da 
madeira (ex.: celulose e hemicelulose) e deixam a maioria da lignina in
tacta. Logo, a madeira degradada por esses fungos tem um aspecto 
amarronzado e de aparência frágil (Blanchette, 1991). Os fungos de de
gradação marrom predominantemente atacam madeiras moles, enquan
to os de degradação branca são eficientes no ataque a madeiras duras. 
Os fungos responsáveis pela degradação marrom também pertencem a 
Basidiomicotina e a maioria das espécies à familia Polyporaceae; entre
tanto correspondem a apenas 6% de todos os basidiomicetos que degra
dam a madeira (Rayner & Boddy, 1988).

Embora esses fúngos não sejam capazes de efetivamente despolimerizar 
a lignina, podem fazer modificações, resultando em decréscimo dos gru
pos metoxilas da lignina da madeira. Logo, os grupos fenólicos aumen
tam significativamente (Jin et al., 1990), alterando a lignina para subse
quentes biodegradações. Além disso, um aumento dos grupos hidroxilas 
alifáticos, como os carboxílicos, também produzem quebras parciais de 
interunidades de ligações com cadeias laterais (Jinetr?/., 1990). Portanto, 
não se pode generalizar: as propriedades da degradação mostram gran
de variedade entre as espécies (Eriksson et al., 1990).

O mecanismo pelo qual os fungos de degradação marrom modificam 
a lignina é ainda desconhecido, já que não produzem enzimas ligni
nolíticas. Acredita-se que moléculas pequenas (glicoproteínas), que que- 
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lam ferro, poderíam estar participando das transformações da lignina via 
produção de radicais de hidroxila (Enoki et al., 1990; Backa et al., 1992; 
Durán, 1996).

Os fungos de degradação marrom produzem porosidade e erosão 
nas células da parede da madeira, devido a uma quebra rápida do su
porte celulósico das microfibrilas (Eriksson et«/., 1990). Perda da lignina, 
em particular das células dos cantos, e remoção dos grupos metoxilas 
são visualizadas por técnicas de microscopia eletrônica (Blanchette, 1991). 
Com base nessa observação, as hifas de fungos de degradação marrom 
podem ser divididas em dois grupos fisiológicos (Highley et al., 1985):
a) hifas que degradam todos os componentes da parede célular da ma
deira, incluindo a lignina; b) hifas que podem somente modificar a lignina, 
quando estão degradando os polissacarídeos da madeira. Microfibrilas 
específicas, por exemplo extensões lineares e emaranhado de células da 
parede da hifa, recentemente foram detectadas nesses fungos (Larsen et 
al., 1992), que podem transportar enzimas hidrolíticas a um contato di
reto com seu substrato (Green et al., 1992).

Fungos de Degradação Macia

Os fungos pertencentes aAscomicotinae Deuteromicotina podem cau
sar um tipo específico de degradação na madeira, caracterizada por ser 
suave, de aparência úmida, que sob condições de secagem pode lembrar 
a degradação do tipo marrom (Blanchette, 1991). A degradação macia 
inclui cavidades na camada S2 das células da parede da madeira, abertas 
por penetração fina das hifas (Eriksson et al., 1990). A formação de cavi
dades segue a orientação de microfibrilas na parede secundária, que é 
designada como degradação do Tipo 1. Células da parede da madeira 
podem também ser degradadas adjacentemente às hifas, degradação de
signada do Tipo 2. De acordo com a morfologia, há fungos de degradação 
macia responsáveis por degradação tanto do Tipo 1 como do Tipo 2 ou 
uma combinação de ambos, mas não existem fungos para decomposição 
somente do Tipo 2 (Nilsson, 1985; Nilsson et al., 1989).

Os fungos de degradação macia preferencialmente colonizam e degra
dam madeiras duras, especialmente as de alta umidade (Eslyn et al., 
1975). Em madeiras moles, a velocidade de degradação por fungos de 
degradação macia é geralmente mais lenta que a dos fungos de degrada
ção branca e marrom. Embora estes normalmente metabolizem os polis
sacarídeos da madeira, são capazes de algumas transformações da lignina. 
No caso dos fungos de degradação marrom, a lignina é usualmente modi
ficada por desmetilação (Eslyn etal., 1975). Entretanto, os fungos de de
gradação macia são deficientes na despolimerização de ligninas sintéti
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cas, embora convertam rapidamente compostos fenólicos relacionados 
com lignina (Ander et al., 1988). Isso deixa mais discrepâncias na natu
reza dos agentes e nos mecanismos dos fungos de degradação macia, no 
possível envolvimento na degradação de lignina. Entretanto, em asco- 
micetos, como por exemplo Chrysonilia sitophila, foram isoladas iso- 
enzimas de lignina peroxidase, que se mostraram semelhantes às de fungos 
de degradação branca, como o Phanerochaete chrysosporium (Durán et 
al., 1987a,b; Ferraz et al., 1991; Ferrer et al., 1992; Ferraz&. Durán, 1995; 
Rodriguez et al., 1997). Estudos de degradação de madeira mole suge
rem quebras oxidativas em ligações Ca-Cb e b-O-aril na lignina. Outro 
ascomiceto estudado recentemente é o Thermoascus aurantiacus (Ma
chuca & Durán, 1992; Machuca et al., 1993). Uma das enzimas importan
tes nesse fungo é a fenoloxidase (Machuca & Durán, 1993, 1996). Tam
bém, assim como os fungos de degradação branca e marrom, estes pro
duzem moléculas de baixo peso molecular que degradam lignina e ge
ram aparentemente radicais hidroxilas (Machucaetal., 1995a,b; Durán & 
Machuca, 1995; Durán, 1995)

ENZIMAS LIGNINOLÍTICAS

Aspectos Gerais

A atividade de fenoloxidases extracelulares, indicando a presença de 
enzimas ligninolíticas, foi descoberta na década de 30 em fungos de 
degradação branca (Eriksson et al., 1990); logo depois foi demonstrado 
que as reações eram catalisadas por oxidoredutasés do tipo de lacases e 
peroxidases (Kirk, 1971; Ander & Eriksson, 1976). A habilidade para oxidar 
compostos fenólicos, especificamente, tem sido utilizada como critério 
de identificação para fungos de degradação branca verdadeiros (Kããrik, 
1965). Em seguida ao isolamento e caracterização de lacases, duas pe
roxidases, chamadas lignina peroxidase e Mn-peroxidase, foram eviden
ciadas na participação da quebra da lignina e outras enzimas. Essas 
enzimas, além daquelas relacionadas à quebra da lignina, como a pro
dução de peróxido de hidrogênio, são indispensáveis para ligninolisis e 
logo devem ser também relatadas (Niku-Paavola et al., 1995).

Lignina Peroxidase

No ano de 1983, dois grupos relataram a descoberta da enzima ex- 
tracelular degradadora de lignina em culturas de Phanerochaete chry
sosporium (Glend et al., 1983; Tien & Kirk, 1983). A enzima, primeira
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mente chamada de ligninase, é uma glicoproteína, que contém ferro- 
protoporfirina IX (heme) como grupo prostético e requer peróxido de 
hidrogênio para sua atividade catalítica. Estudos subseqüentes revela
ram que a lignina peroxidase (LiP) (nome atual) de P.chrysosporium apre
senta múltiplas formas com pi de 3,2-4,7 e massa molar de 38-43 kDa. 
Diferentes LiPs têm sido isoladas, dependendo da cepa, condições de 
cultura, idade e tipo de separação (Gold et al., 1989).

Lignina peroxidases têm sido isoladas em numerosos fungos de de
gradação branca, e em alguns fungos de degradação marrom e macia.

O ciclo catalítico da lignina peroxidase fundamentado na peroxidase 
de raiz forte é o seguinte (Dunford,1991; Wariishi & Gold, 1991; Wariishi 
et al. 1991a,b; Barr & Aust, 1994a,b; Harvey & Candeias, 1995; Khindara 
et al. 1995);

a) LiP (Fe [III])P + H2O2 -♦ LiP-I (Fe[IV=O])P.+
b) LiP-I (Fe[IV=O])P.+ + AH -♦ LiP-II (Fe[IV=O])P + AH.+
c) LiP-II (Fe[IV=O])P + AH LiP (Fe [III]) + AH.+ + H2O
d) LiP-II (Fe(IV)=O)P + H2O2 -* LiP-III (Fe [III-O2.-])(inativo)
e) LiP-I II (Fe[III-O2.-l) + AH.+ -» LiP (Fe [III])P + O2 + AH

A lignina peroxidase, na presença de peróxido de hidrogênio, é ca
paz de degradar compostos fenólicos e não fenólicos. Também degrada 
anéis aromáticos alcoxilados do tipo da lignina como também quebras 
de anéis em modelos da lignina dimérico como poliméricos e as 
cloroligninas (Dezotti et al., 1995). Em resumo, a LiP gera; a) oxidação 
de álcoois benzílicos, b) quebra de cadeias aromáticas laterais Ca-Cb, c) 
desmetilação, d) rearranjos intramoleculares, e) quebra de anéis em com
postos não fenólicos relacionados à lignina (Gold et al., 1989). Álcool 
veratrílico tem um papel importante na catálise da LiP: é o redutor pre
ferido pela enzima, produzido pelo fungo de degradação branca após 
lignólise, e aparentemente protege a enzima contra a inativação do ex
cesso de peróxido de hidrogênio. Na presença de peróxido de hidrogê
nio, a LiP oxida o álcool veratrílico a veratraldeido, que é comum nos 
ensaios da atividade da LiP. In vitro, LiP degrada ligninas metiladas de 
“spruce e birch”, como de palha de milho (Vares et al., 1995) e ligninas 
sintéticas (Sayadi & Odier, 1995; Rothschild et al., 1995; Tapia & Vicuna, 
1995).

Manganês Peroxidase

A manganês peroxidase MnP foi descoberta em P. cbysosporium jun
to à LiP (Kuwahara et al., 1984). Essa enzima é muito semelhante à LiP: 
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é extracelular, glicosilada, massa molar de 45-47 kDa e possui um grupo 
profético heme. Entretanto, esta é dependente de peróxido de hidrogê
nio e do ion Mn*2, e a-cetoácido como lactato estabiliza sua atividade 
oxidativa. O ciclo catalítico da MnP é similar ao da LiP (Gold etal., 1989; 
Poulus et al., 1995; Merslen et al., 1995):
a) MnP(Fe[III])P + H2O2 -* MnP-I(Fe[IV=O])P.+ + H,O
b) MnP-I(Fe[IV=O])P. + + Mn+2 -» MnP-II(Fe(IV=O])P + Mn”
c) MnP-I(Fe[IV=O])P. + AH —» MnP-II(Fe[IV=O])P + A. + H+
d) MnP-II(Fe[IV=O])P + Mn*2 -» MnP(Fe[III])P + Mn*3 + H2O
e) Mn+3 + AH -* Mnt2 + A. + H+

Na presença de peróxido de hidrogênio, MnP/Mn+2/malonato catalisa 
quebras Ca-Cb, oxidações Ca e quebras de ligações arilalquílicas de fe- 
nóis siringílicos diméricos b-1 e b-O-4 (Tuor et al., 1992).

Embora a mineralização efetiva de ligninas sintéticas se correlacionem 
com baixo teor de Mn, com elevadas da LiP e baixa MnP, outros dados 
implicam a MnP na degradação da lignina. A MnP é implicada na degra
dação de cloroligninas e não a LiP (Michel et zzZ. ,1991). A MnP também 
desmetila e deslignifica polpas Kraft (Paice et al., 1993; Kaneko et al., 
1995).

Lacases

Lacases são fenoloxidases produzidas por fungos e por plantas, e 
pertencem ao grupo de oxidases que complexam cobre. Essas enzimas 
são segregadas na maioria dos basidiomicetos. As massas molares es
tão dentro da faixa de 60-100 kDa. A lacase de T. versicolor possui 4 
átomos de cobre e todos no estado de oxidação 2+ na enzima nativa, 
mas em três tipos iônicos: uma do tipo I, outra do tipo II e duas no tipo 
III, tendo diferentes coordenações no sítio ativo. Nos tipos I e II, os 
íons de cobre são Cu*2 e paramagnéticos, enquanto nos dois do tipo III 
os íons formam um par binuclear antiferromagnético não detectável 
por EPR. As lacases catalisam oxidações por extração de um elétron de 
substratos fenólicos, gerando radicais fenoxilos (Forss et al., 1989; Hi- 
guchi, 1990):

a) 2 (Cu[II])-Lacase + fenol -* 2 (Cu(H)-Lacase + radical fenolato + 2H+
b) 2 (CulU)-Lacase + O, + 2H+ -* 2 (Cu[II])-Lacase + H,O

Os radicais formados rapidamente atuam em reações não catalíticas, 
como acoplamento radical-radical, desproporção, desprotonação e ata
ques nucleofílicos pela água. Logo, essas reações múltiplas levam a:
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a) polimerização;
b) quebras alquiarilicas;
c) oxidações nos Ca e desmetilaçòes (Katase & Bollag, 1991).

A lacase de T. versicolor pode oxidar modelos de lignina não fenólicos 
na presença de ABTS ou siringaldeído, logo se assemelhando à LiP 
(Bourbonnais e col., 1995). Recentemente foi proposto outro mediador, 
o 1-hidroxibenzotriazole, que permite 50% de deslignificação de polpas 
na presença de lacases (Call & Mucke, 1995).

Outras Enzimas Relacionadas com Degradação da Lignina

Existem enzimas produtoras de peróxido de hidrogênio, por exem
plo, glicose 1-oxidase (GO), que preferencialmente oxida glicose, e glicose 
-2-oxidase (POD) (Kurek & Kersten, 1995), que oxida glicose, xilose ou 
d-D-gliconolactona no C2 (Evans e col., 1991). Álcool oxidase, ácidos 
graxos CoA oxidase, glioxal oxidase e arilálcool oxidase são outras das 
enzimas produtoras de peróxido de hidrogênio (Eriksson et al., 1990; 
Kersten, 1990; Guillénetal., 1992; Marzulloetal., 1995). Outras enzimas 
que podem ser relacionadas com degradação da lignina são a NAD(PH): 
quinona oxido redutase, a celobiose: quinona 1-oxidoreductase (CBQ), 
celobiose desidrogenase (CDH), celobiose oxidase (CBO) e peroxidase 
independente de manganês (Constam et al., 1991; Ander et al., 1993; 
BaoÉtf#/., 1993; Costa-Ferreirae/a/., 1992; Ander, 1994; Vyas& Molitoris, 
1995; Henriksson et al., 1995; Feijoo etal., 1995).

IMPORTÂNCIA DAS CONDIÇÕES ECOLÓGICAS

Como todos os basidiomicetos degradam os três componentes da 
madeira, celulose, hemicelulose e lignina, embora a diferentes velocida
des e extensão, baseados nesse conceito têm-se dividido os fungos de 
degradação branca em classes de degradadores simultâneos da lignina 
com polissacarídeos ou degradadores seletivos (Blanchete, 1991). Esta 
classificação tem se mostrado difícil, pelo fato de que os fungos de de
gradação branca podem apresentar ambos os comportamentos, quando 
estão atuando no mesmo substrato ou atacam a lignina e polissacarídeos 
seqüencialmente (Eriksson et al., 1990). As condições ambientais, tais 
como temperatura, umidade, microclimas, conteúdo de nitrogênio dos 
substratos e compartimentalização, podem também governar a sele
tividade da biodegradação da lignina in vivo (T\ior etal., 1995). Os gases 
na madeira podem influenciar as atividades enzimáticas, já que, por exem
plo, a nível de hifas, elevadas concentrações de dióxido de carbono com 
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concomitante depressão de oxigênio sugerem que a degradação de lignina 
in vivo pode acontecer sob condições microaeróbicas. P. chrysosporium 
degrada eficientemente lignina/dioxano de palha em atmosfera de 30% 
de dióxido de carbono e 10% de oxigênio. Há informação de que o 
oxigênio puro é tóxico para fungos (Tuor et al., 1995). A degradação da 
lignina ocorre a pHs baixos. Seus ótimos diferem entre as espécies. P. 
chrysosporium degrada lignina a pH 4 com perda da atividade a pHs 
mais baixos. Em outro estudo a degradação da lignina por P. chry
sosporium e Pleurotus sajor-caju aumenta a atividade com decréscimo 
do pH abaixo de 3 (Boyle et al., 1992). De acordo com a literatura, a LiP 
do P. chrysosporium tem atividade ótima a pH 3,0 e MnP a pH 4,5. Para 
lacase de P. noxius o pH é 4,6. O pH dos substratos naturais varia entre 
4 e 6, tanto para madeiras duras como moles, e corresponde ao ótimo 
crescimento para a maioria dos fungos que degrada madeira. Além dis
so, os fungos podem manter o pH ambiental baixo a nível das hifas, 
secretando camadas finas de polissacarídeos (Buchala & Leisola, 1987).

ESQUEMA DA BIODEGRADAÇÃO DE LIGNINAS

A despolimerização da lignina pode ser considerada como um pro
cesso oxidativo, mas a metabolização dos fragmentos da lignina envolve 
a combinação de processos oxidativos e redutivos.

A compartimentalização das conversões oxidativas e redutivas pede 
um potente mecanismo de transporte nas células das paredes. Evidên-

Mnp a-OH fenólico MnP
a-C=0 

fenólicoI
 Quebras p-1/p-0-4

MnP
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FIGURA 1. Esquema da biodegradação de ligninas (Tuor et al., 1995).
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cias para isto foram dadas através da remoção dos substratos da quinona 
redutase em culturas líquidas de P. chrysosporium e da observação de 
secreção subseqüente e imediata dos produtos de redução pelas células 
(Tuor et al., 1993). Um esquema hipotético foi apresentado por Tuor et 
al. (1995) (Fig. 1).

ENZIMAS LIGNINOLÍTICAS E SEU PAPEL 
NO TRATAMENTO DE EFLUENTES

Tratamento Biológico de Efluentes

A industrialização da polpa e papel kraft produz uma grande quanti
dade de resíduos sólidos, líquidos e gasosos, extremamente daninhos ao 
ambiente. Neste trabalho serão analisados os efluentes líquidos proveni
entes desse processo, os tratamentos convencionais aplicados na indús
tria papeleira e o tratamento fúngico como um método alternativo.

Os efluentes originados da produção do branqueamento das polpas 
kraft contêm açúcares provenientes da madeira, carboidratos, ácidos orgâ
nicos, ácidos resinosos, compostos neutros e produtos da transformação 
de ligninas, além de uma série de organoclorados derivados (Fulthorpe & 
Allen, 1995). Estes últimos são formados a partir das reações entre a lignina 
presente nas fibras e o cloro empregado para o branqueamento.

Os efluentes podem causar toxicidade aguda ou crônica, mutage- 
nicidade, deficiência de oxigênio, eutroficação nos corpos de água recep
tores e, por conseqüência, modificações nas comunidades de plantas e 
animais (Kautsky, 1992; Leonardsson, 1993). Certos compostos foram de
terminados por serem altamente recalcitrantes. Recentemente foi consta
tada a presença de dioxinas (polifenóis clorados) altamente tóxicas (a ní
vel de parte por trilhão) em polpas branqueadas com cloro molecular e 
seu licor residual de branqueamento (Mounteereíí?/., 1992; Zini, 1993). A 
princípio, pouca atenção foi dada ao problema (McCubbin, 1994). Em 
1983 foram encontrados traços de dioxinas e furanos em peixes no rio 
Wiscosin, nos EUA. Mais tarde, em 1986, pesquisadores suecos constata
ram deformidade em peixes no mar Báltico, próximo da área de lança
mento de efluentes de uma indústria papeleira (Odendahal, 1994). A for
ma mais tóxica de dioxina clorada, 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-p-dioxina, já 
foi eliminada das indústrias papeleiras na América do Norte.

As dioxinas são os compostos químicos mais tóxicos regulados pela 
Agência de Proteção Ambiental (EPA/EUA). Em vista do impacto ambiental 
causado por esses efluentes, esforços têm sido feitos com o objetivo de 
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reduzir ou eliminar o uso de compostos clorados das etapas ôranqueâ 
mento da polpa kraft. A tendência atual é a substituição desses comPos 
tos por agentes à base de oxigênio (oxigênio, peróxido de hidrogênio e 
ozônio).

Entretanto, as perspectivas são de que, pelo menos nc)S Proxirnos 
anos, ainda se utilizem compostos clorados (Odendahal, 1994)- Em 1992, 
a produção mundial de polpa totalmente livre de cloro (TCF-totally ch orine 
freé) atingiu somente 1% (Odendahal, 1994).

Informações recentes confirmam que a produção de poiPa perma
nece praticamente a mesma (Dra. Dâmaris Pereira - CenirO Pesquisa e 
Tecnologia, Aracruz Celulose S.A., comunicação pessoal, 1995)- O Pro e 
ma, recentemente descoberto (Peck & Dalley, 1994), é que os e uentes 
originados do processo apresentam toxicidade crônica d oS comPostos 
ainda não foram identificados. Entretanto, sabe-se que os efluentes P(’ssu 
em uma alta porcentagem de peróxido de hidrogênio, o Que dl ic,a a ° 
tratamento biológico por fungos, uma vez que as enziinaS hgninoucas 
estariam sendo inativadas nessas condições. A perspectiva atua' é a Pro‘ 
dução de polpas ECF (elementary cblorinefreé), process<* no clua' se ut’ 
liza dióxido de cloro, ao invés do cloro elementar. No qué diz resPe,to ao 
Brasil, podemos citar como exemplo as indústrias Aracft17- Celulose S.A. 
(ES), onde parte da produção total de celulose (1,025 jrtilhà° Cano 
está sendo branqueada com oxigênio e dióxido de cloro- Adicionalmente 
a empresa está desenvolvendo estudos sobre a relação pirin811/guaiaci e 
seu impacto no processo kraft, além de considerar modif k'3? ôcs genetlc'as 
na lignina de espécies de eucaliptos (Pereira et al., 1995)- Ripasa Ce u_ 
lose Papel (SP) introduziu o peróxido de hidrogênio no pranqueamento, 
substituindo, dessa forma, 30% dos compostos clorados (Anônimo, 993). 
A Riocell (RS) vem investindo em pesquisas, em conjunto com a Univer
sidade de Geórgia (EUA) e a Universidade Estadual de (’,ítmP*nas (Brasi), 
sobre oxigênio, xilanases, ozônio e peróxido de hidrogên*() ^ang et a ., 
1993; Ângelo et al., 1995, 1996). Felizmente a maioria dás empresas tem 
demonstrado preocupação em reduzir os níveis de poluiçà° e implementar 
novas tecnologias para a redução dos compostos clorack’5, Supoe-se que 
essa preocupação se deva principalmente às crescentes pesquisas esen- 
volvidas na área, à ação de ambientalistas, às pressões mercado exter
no e também da opinião pública.

Tratamentos de Efluentes mais Empregados pelas lndút»trias
As lagoas de estabilização ou lagoas aereadas sã<> frequentemente 

empregadas para reduzir os níveis de sólidos suspens°s e a erna a 
bioquímica de oxigênio de efluentes kraft. O decréscimo tanto das quan- 
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tidades de AOx (uma estimativa do total de organoclorados) quanto da 
toxicidade é mUito variável (Fulthorpe & Allen, 1995). As lagoas aereadas 
são o método niais comumente empregado pelas indústrias papeleiras. 
Possuem aproximajarnente 2-6 m de profundidade e têm um tempo de 
detenção de mehos de 10 dias. São mecanicamente aereadas com difusores 
de ar ou aera<jores mecânicos. A eficiência do processo depende do 
tempo de aeraçao da temperatura e do tipo de efluente. Aproximada
mente 80% da população microbiana das lagoas de tratamento são bac
térias Gram-negativas e apenas 1% são bactérias anaeróbicas facultativas 
(Liss & Allen, I992). O efluente gerado a cada novo processo varia mui
to. A temperatilra ambiental, à qual está exposta a lagoa, não é um valor 
constante, o tipK> de madeira empregada para a polpação também afeta 
a microflora loCa| togo, é de se esperar que o tratamento apresente 
tantas variações nas reduções de toxicidade e AOX. Outro tratamento 
empregado pO1. a]gumas indústrias papeleiras é o lodo ativado. O pro
cesso consiste essencialmente de um tratamento aeróbico, que oxida a 
matéria orgâniCa a CO e H ,O, NH4, e nova biomassa. O ar é provido por 
aeraçào mecânica ou por um difusor. As células microbianas formam 
flocos. Uma característica importante do lodo ativado é a recirculação de 
uma grande prOpOrção da biomassa. Essa prática ajuda a manter um 
grande número qe microrganismos, que efetivamente oxidam compos
tos orgânicos ein Um tempo relativamente curto. O tempo de detenção 
varia de 4 a 8 horas (Bitton, 1994). Entretanto, a quantidade de lodo 
formado é muito alta. Essa é uma séria desvantagem do método.

Métodos Alternativos de Tratamento de Efluentes: 0 Potencial de Fungos 
de Decomposição Branca e Macia no Tratamento de Efluentes

Os fungos de decomposição branca possuem um sistema enzimático 
extracelular capaz tolerar altas concentrações de poluentes tóxicos 
(Barr & Aust, 1994)

O processo obtenção de polpas celulósicas e de fabricação de 
papel é um dos responsáveis pela maior carga poluente, que atinge os 
ecossistemas 11a forma de efluentes ou resíduos sólidos, altamente tóxi
cos e, muitas vezeSi mutagênicos, persistentes e/ou bioacumulativos 
(Eriksson, 1990; Meh’ta & Gupta, 1991; Onysko, 1993). O efluente prove
niente da primei^ extração alcalina contém compostos clorados de alta 
e baixa massa mO|ar, cloroligninas e clorofenóis, respectivamente. A cor 
escura do efluente é atribuída essencialmente a esse estágio (E,).

A utilização qe fungos objetiva a descontaminação dos efluentes. A 
eficiência desses processos está diretamente relacionada com a capacida
de do fungo em degradar lignina (Mehta & Gupta, 1991; Onysko, 1993). 
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Enzimas, como lignina peroxidase (LiP) e manganês peroxidase (MnP), 
são produzidas por esses fungos, em geral, como resposta a baixas con
centrações de fontes de carbono, nitrogênio ou nutrientes sulfurados. 
Existem evidências indicando que essas enzimas são responsáveis pela 
fragmentação inicial do polímero de lignina. Manganês e peroxidases de
pendentes de manganês foram relacionados na degradação enzimática da 
lignina. Entretanto, o papel específico do manganês é incerto. Forrester et 
al. (1988) observaram que, na ausência da enzima, o Mn3* quelado foi um 
agente ligninolítico capaz de oxidar álcool veratrílico, compostos modelo 
de lignina e lignina. Foi demonstrado que a atividade ligninolítica de 
Lentinula (= Lentintis) edodes, atualmente selecionado para o tratamento 
de efluentes (Esposito, 1992; Esposito, 1995; Esposito et al., 1995; Massai 
et al., 1995), é dependente da adição de manganês (Leatham 1986). Acre- 
dita-se que, sob condições adequadas, o Mn3‘ gerado por MnP possa ser 
uma parte importante do sistema ligninolítico de L. edodes e de outros 
fungos de decomposição branca (Forrester et al., 1988). A principal pe
roxidase extracelular detectada em culturas deZ. edodes foi a MnP (Forrester 
et al., 1990). A enzima foi purificada e estudada, quanto às suas caracterís
ticas e seqüência de aminoácidos. O efeito de vários compostos fenólicos 
derivados da lignina sobre o crescimento e degradação por L. edodes foi 
estudado por Shuen et al. (1992). A eficiência desse organismo na des
contaminação de efluentes, provenientes das indústrias de polpa e papel, 
foi previamente demonstrada (Esposito et al., 1991; Esposito, 1992; Esposito 
et al., 1993a; Esposito, 1995; Esposito et al., 1995; Massai et al., 1995). L. 
edodes foi selecionado entre 51 cepas de fungos ligninolíticos para desco
loração de efluente kraft Ej (Esposito et al., 1991). Após 5 dias de trata
mento biológico, sem fonte adicional de carbono e nitrogênio, obtiveram- 
se 60% de redução de DQO e 73% de descoloração e desse total apenas 
13% foram devidos à adsorção micelial. Em um trabalho posterior com L. 
edodes UEC-2021, obtiveram-se valores de 83% de descoloração, 53% de 
remoção de fenóis totais, 60% de redução de carbono orgânico total após 
5 dias de tratamento (Esposito, 1995). Esse fungo mostrou-se altamente 
eficiente na descontaminação de efluente Er

As MnP participam de reações de despolimerização de ligninas sintéti
cas (Wariishi et al., 1991a,b), degradação de cloroligninas de alta massa 
molar (Lackner et al., 1991), descoloração de efluentes do tipo kraft (Michel 
etal., 1991).

O papel da LiP e MnP na descoloração de efluentes de branqueamento 
foi estudado por Michel et al. (1991). Nesse estudo foi evidenciada a im
portância das peroxidases extracelulares na descontaminação de efluentes, 
entretanto MnP parece ter um papel predominante sobre LiP. Esses resul
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tados foram corroborados por outros autores em trabalhos anteriores (Perez 
& Jeffries, 1990) e posteriores (Lee et al., 1994; Jaspers et al., 1994). Neste 
último, foi demonstrado que MnP, mas não LiP, foi produzida por P. 
cbrysosporium (Basidiomycete) no efluente E, e que o tipo de pellet for
mado pelo fungo tem uma importância significativa sobre a produção 
enzimática. Lee et al. (1994) observaram que, durante o tratamento do 
efluente E] com o fungo ligninolítico KS-62, foram produzidas altas taxas 
de MnP e muito pouco ou nada de LiP. Esse fato, associado à eficiência do 
processo (80% de descoloração em 10 dias, 34% de redução da DQO e 
40% de redução de AOX), levou os autores à conclusão de que MnP tem 
um papel relevante sobre LiP. Experimentos com as enzimas purificadas 
demonstraram que MnP é capaz de catalisar parcialmente a descoloração 
do efluente Ep mas o mesmo não foi observado com LiP. Contudo, tam
bém foi demonstrado que LiP produzida por Chrysonilia sitopbila TFB- 
27441 (Ascomycete) era capaz de remover a cor de efluentes (Ferrer et 
al., 1991; Durán etal., 1991; Dezotti etal., 1995). LiP purificada a partir de 
cultura de C. sitopbila TFB-27441 (LiP-I e LiP-III ) foi estudada nas formas 
livres e imobilizadas para descoloração de efluentes. Os resultados de
monstraram que, após 72 horas, a enzima imobilizada em sefarose remo
via 45,7% da cor do efluente. Ao que tudo indica, as condições para a apli
cação dessa enzima são muito importantes, bem como o tipo de microrga- 
nismo produtor de LiP. Recentemente, Soares & Durán (1995) questiona
ram a importância de MnP na descoloração do efluente kraft Et em um 
estudo levado a cabo com Trametes villosa. O fungo secreta uma quanti
dade significativa de lacase (120-418 U/L), b-glicosidase (30-145 U/L) e 
insignificantes quantidades de peroxidases (LiP, MnP e álcool veratrílico 
oxidase) e em um período de 48 horas descolora 70-80% do efluente e 
consome cerca de 75% de fenóis totais. As lacases oxidam compostos 
fenólicos até radicais ariloxila, os quais polimerizam espontaneamente, 
formando complexos insolúveis, que facilmente podem ser removidos 
por precipitação, filtração ou centrifugação (Alberti & Klibanov, 1981). A 
remoção da cor de efluentes Et por enzimas ligninolíticas, entre estas lacases 
foi estudada por vários autores (Davis & Burns, 1990; Lankinen et al., 
1991; Esposito et al., 1991; 1992, 1993). A lacase produzida por Pblebia 
radiata e Merulius tremellosus aumenta a cor do efluente nos primeiros 
dias de cultivo, possivelmente devido à oxidação de estruturas fenólicas a 
quinonas, que polimerizam originando complexos insolúveis, conforme 
mencionado acima (Lankinen et al., 1991).

Acredita-se que os fungos considerados de decomposição branca, que 
utilizam MnP para mediar a degradação de lignina na natureza, também 
produzam agentes quelantes, tais como oxalato, para estabilizar Mn,+.
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Tanto LiP quanto MnP são dependentes de peróxido de hidrogênio. O 
peróxido de hidrogênio extracelular, produzido a partir do oxigênio 
molecular, é suplementado por enzimas oxidativas, que utilizam glicose, 
glioxal, metilglioxal e outros produtos da degradação da celulose e lignina 
como substrato (Barr & Aust, 1994a,b; Kirk, 1993). A LiP, após sofrer oxi
dação por peróxido de hidrogênio, oxida núcleos aromáticos na lignina 
(fenólicos e não fenólicos) por extração de um elétron, gerando radicais 
cátions. Estes reagem com nucleófilos e com oxigênio molecular. O resul
tado é uma “combustão enzimática”, na qual as ligações C-C e C-O, são 
clivadas, causando a despolimerização do polímero e a abertura dos anéis 
aromáticos. O álcool veratrílico é um excelente substrato para LiP e apa
rentemente atua como um “mediador” ou liberador de elétron entre LiP e 
seu substrato (Kirk, 1993). Acredita-se que o álcool veratrílico proteja a 
enzima da inativação do excesso de H2O2 (Tien & Kirk, 1983). A oxidação 
do álcool veratrílico para aldeído veratrílico pela LiP, na presença de H2O2, 
é a reação mais utilizada como método de determinação da atividade 
catalítica da enzima (Tien & Kirk, 1983; Kirk et al., 1986).

A MnP tipicamente oxida Mn2+ a Mn3+; Mn3+ é empregado para oxidar 
compostos químicos. Aparentemente Mn3+ pode oxidar hidroquinonas a 
radicais semiquinonas, as quais podem atuar como agentes redutores. A 
MnP possui um forte potencial de oxirredução (E° = 1,54 V em água) e 
pequeno tamanho, comparado a proteínas, o que favorece a penetração 
de Mn3+ em substratos lignocelulósicos e oxidação da lignina.

Além das enzimas ligninolíticas mencionadas, outras enzimas oxidativas, 
ainda não identificadas, podem ser importantes. Em 1993, Vares et al. 
documentaram a existência de uma nova enzima fúngica, a qual é capaz 
de processar atividades de oxidase e peroxidase. Também foi considera
da a participação de b-glicosidase com atividade transferásica (Esposito et 
al., 1991; Esposito, 1992), no processo de descontaminação, tornando as 
ligninas cloradas (no caso de efluentes Ej) um substrato mais atrativo para 
as enzimas ligninolíticas. As lacases, polifenóis oxidases que contêm co
bre no seu sítio ativo e catalisam a redução de O2 para água, com simul
tânea oxidação de substratos fenólicos, também parecem importantes no 
tratamento biológico de efluentes.

Pode-se concluir que fungos ligninolíticos apresentam excelente po
tencial na reciclagem de contaminantes, no caso, efluentes da indústria 
papeleira. Aparentemente, algumas enzimas, como MnP e lacase, são mais 
importantes no processo de descontaminação do que outras como LiP.
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INTRODUÇÃO

A disponibilidade de nutrientes é o principal fator ambiental contro
lando o crescimento de organismos em qualquer ecossistema. A falta de 
nutrientes e, portanto, de energia, dificultará a sobrevivência, uma vez 
que outros fatores, que eventualmente possam vir a limitar o crescimen
to, não serão superados (Morita, 1992). Conseqüentemente, na escassez 
de nutrientes estabelece-se a competição entre várias populações de mi
crorganismos.

No perfil do solo, temperatura, umidade, o conteúdo de gases e o pH 
variam com as condições climáticas e com a profundidade. Entretanto, a 
disponibilidade de nutrientes ainda é o principal fator afetando a sobre
vivência e o número de microrganismos (Berkeley, 1971). Apesar de 
algumas exceções, normalmente o que se observa é a diminuição do 
número de microrganismos em camadas inferiores do solo, o que pode 
ser considerado reflexo da diminuição da matéria orgânica nessas cama
das (Berkeley, 1971).

Espera-se que as características físicas e químicas de solos sejam alte
radas, quando utilizados para fins agrícolas, pela aplicação de defensi
vos, herbicidas, fertilizantes, como também pelo tipo de cultura pratica
da sobre ele. De modo semelhante, solos em áreas não exploradas pela 
agricultura podem apresentar características particulares, resultantes do 
tipo de vegetação no local. Dessa forma, compostos presentes em deter
minadas plantas em quantidades significativas podem ser incorporados 
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ao solo e afetar não só plantas posicionadas próximas, portanto com 
ação alelopática, como também os microrganismos presentes nele.

Entretanto, dada a carência de nutrientes no solo, não seria incomum 
a utilização desses compostos por microrganismos, como fonte de ener
gia. No presente capítulo discute-se a degradação de cafeína por bacté
rias, com especial atenção àquelas isoladas de solo.

DEGRADAÇÃO DE PURINAS POR BACTÉRIAS

Ampla revisão sobre a utilização de purinas e compostos derivados 
como fonte de energia (carbono e nitrogênio) por microrganismos foi 
feita por Vogeis & van der Drift (1976). Entre os compostos degradados, 
além das purinas adenina e guanina, degradadas por adenina/guanina 
deaminase, incluíam-se uréia, ácido úrico, hipoxantina, 1-metilxantina, 
3-metilxantina, alantoína, ácido alantóico, 6-mercaptopurina, 2-tioxantina, 
3-metil-2-tioxantina, 6,8-dihidroxipurina etc. Com exceção de uréia, áci
do úrico, alantoína e ácido alantóico, para os quais enzimas específicas 
atuam na degradação, urease, uricase, alantoinase e alantoicase, respec
tivamente, os outros derivados de xantina foram observados ser substratos 
para xantina oxidase/desidrogenase, havendo, no entanto, variação na 
eficiência de degradação. Dependendo do microrganismo, NAD ou NADH 
podem ser os cofatores da reação.

Até o levantamento bibliográfico feito por Vogeis & van der Drift (1976), 
apenas um trabalho mostrava a degradação de cafeína por uma bactéria 
(Woolfolk, 1975).

Woolfolk (1975) isolou uma linhagem de Pseudomonas putida, que 
cresceu em até 0,5% de cafeína como a única fonte de carbono e nitro
gênio. O isolamento foi feito incubando-se, por uma semana, amostras 
de solo em meio salino líquido, contendo 0,05% de cafeína e 0,0005% de 
Fe(NH))2.(SO4).6H,O. Quatro dias após sua transferência para meio sóli
do com a mesma composição, foi observado crescimento de colônias, 
parecendo todas serem do mesmo tipo. Várias transferências foram fei
tas antes de se cultivar em meio sólido contendo apenas cafeína (0,1%) 
como única fonte de carbono e nitrogênio. O isolado também crescia 
em qualquer di ou monometilxantinas, derivadas de cafeína. Usando 
células intactas ou extratos protéicos livres de células, o autor concluiu 
que a cafeína teria os radicais metil removidos hidroliticamente, com a 
formação final de xantina e metanol. Xantina seria, então, degradada a 
ácido úrico por xantina desidrogenase, entrando na via normal do meta
bolismo de purinas. O metanol e seus derivados seriam degradados por 
hidrogenases específicas.
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Blecher & Lingens (1977) obtiveram vários isolados bacterianos a partir 
de solo, sendo todos identificados como P. putida. O melhor crescimen
to obtido foi com 0,35% de cafeína no meio, e em 0,55% o crescimento 
era totalmente inibido. Para o isolamento, 300g de solo foram mistura
dos com 0,5 g de cafeína e mantidos a 30°C por 6 meses. Regularmente 
umedecia-se a mistura com água deionizada. Desse material foram to
madas amostras de 5 g, que foram, então, ressuspensas em meio mineral 
líquido, contendo 0,1% de cafeína e 0,1% de (NH4)2SO4, e incubadas a 
30°C por 4 dias. Após várias transferências para o mesmo meio, amostras 
foram semeadas em meio sólido rico em nutrientes e colônias crescendo 
nesse meio foram transferidas para placas contendo cafeína como única 
fonte de carbono e nitrogênio. As colônias obtidas no meio rico eram de 
um só tipo e foram todas identificadas como P. putida, demonstrando a 
seleção ocorrida ao longo do tempo de incubação. Quando amostras de 
solo foram incubadas com cafeína por apenas uma semana, ao invés de 
6 meses, outras bactérias, além de Pseudomonas, eram observadas, con
firmando a seletividade da cafeína em incubações por longo tempo.

De modo semelhante, Glück & Lingens (1987), Middelhoven & Bakker 
(1982) e Asano et al. (1983) obtiveram, a partir de solo, isolados de P. 
putida apresentando capacidade para degradar cafeína. No isolamento 
também foi usado o enriquecimento do meio com cafeína. Os isolados 
de Glück & Lingens (1987) e Asano et al. (1983) cresceram em 2% de 
cafeína e o de Middelhoven & Bakker (1982) em 0,5%.

Vários isolados bacterianos degradando cafeína foram isolados por 
Yamaoka-Yano & Mazzafera (1995), a partir de solo cultivado com café. 
Além deP putida e Pseudomonasfluorescens, foram isoladas Acinetobacter 
spp., Moraxella spp., Flavobacterium spp. e uma bactéria corineforme. 
Os isolados de P. putida foram os que apresentaram maior capacidade de 
crescer em meio contendo exclusivamente cafeína como fonte de carbo
no e nitrogênio. Crescimento de alguns isolados de P. putida foi observa
do em até 5% de cafeína em meio sólido (Fig. 1). Nessa concentração a 
cafeína cristalizava-se no meio, tornando-o opaco, e à medida em que ha
via o crescimento, no local do crescimento o meio voltava a ficar translúcido. 
Além de cafeína, vários desses isolados apresentaram capacidade para de
gradar outras metilxantinas, como é mostrado na Tabela 1.

Talvez o determinante para que os isolados de Yamaoka-Yano & 
Mazzafera (1995) tenham crescido em 5% de cafeína, concentração mais 
alta do que a de qualquer relato anterior na literatura, tenha sido o fato de 
ter sido usado solo coletado sob plantas de café. Suporte para isso vem da 
maneira como foi feito o isolamento, ou seja, não foi feito enriquecimento 
e/ou cultivo prolongado com o alcalóide. Amostras de 10 g solo foram
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FIGURA 1. Crescimento de isolados 
de Pseudomonas putida em meio sólido 
contendo cafeína (50g/L) como única 
fonte de carbono e nitrogênio.

TABELA 1. Degradação de outras metilxantinas por isolados de Pseudomonas putida e 
linhagens controle, após 96 h de incubação. A concentração inicial dos compostos no 
meio era 0,3 g/L. Os dados são expressos em mg/L.

THF‘ THB XAN HPX URI

CONTROLES

1806 150 280 0 9 0

PC11B 200 282 0 8 2

Pseudomonas putida

isolado L 25 28 0 8 4

isolado dob5 0 0 0 9 2

isolado Pp 0 0 0 8 2

* THF = teofilina; THB = teobromina; XAN = xantina; HPX - hipoxantina; URI = ácido úrico

ressuspensas em meio mineral líquido, contendo apenas cafeína (0,03%) 
como fonte de carbono e nitrogênio e incubadas por 72 horas. Após dilui
ções em série (10“‘ a 10’8), 0,1 ml foi semeado em placas com meio sólido 
Nutriente Agar e incubadas a 30°C. Colônias crescendo nessas placas fo
ram, então, transferidas para placas com meio mineral sólido contendo 
apenas cafeína (0,03%) como fonte de carbono e nitrogênio, e incubadas 
a 30°C por 48 horas. Anteriormente, Mazzafera et al. (1995) obtiveram 
ainda, de maneira mais simple^, um isolado de Serratia marcescens, res- 
suspendendo amostras de solo sob cultivo de café em água, com posterior 
semeadura em meio sólido contendo cafeína.
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Para ambos os casos citados acima, onde o isolamento foi feito a 
partir de solo cultivado com café, as bactérias isoladas provavelmente já 
se apresentavam adaptadas para degradar a cafeína proveniente de cafe- 
eiros. De outro modo, o que ocorre naturalmente nesses solos foi o que 
Blecher & Lingens (1977) provocaram, ao incubarem por seis meses solo 
ao qual foi adicionada cafeína.

Woolfolk (1976) observou que, quando células deP. putida crescidas 
em meio contendo xantina, ao invés de cafeína, eram usadas como inóculo 
em meio contendo cafeína, havia atraso no crescimento. O mesmo foi 
posteriormente observado por Blecher & Lingens (1977), quando o inóculo 
foi crescido em xantina e ácido úrico. Porém, o crescimento era normal, 
quando o inóculo foi preparado com 7-metilxantina e teobromina. 
Semelhantemente, quando o isolado L de P. putida, obtido por Yamaoka- 
Yano & Mazzafera (1995), foi crescido em meio rico em nutrientes (Luria- 
Broth-LB) e usado como inóculo em meio contendo apenas cafeína (M9), 
também houve um atraso no crescimento e na degradação de cafeína, 
quando comparado com inóculo produzido em meio com cafeína (Fig. 
2a,b). Portanto, a degradação de cafeína nessas bactérias parece ser in
duzida pelo próprio alcalóide.

ASPECTOS ENZIMÁTICOS NA DEGRADAÇÃO DE CAFEÍNA

Dikstein et al. (1957) e Bergmann etal. (1964) detectaram em linha
gens de Pseudomonas a presença de uma desidrogenase capaz de oxi
dar 3-metilxantina, mas não 1-metilxantina.

Mais tarde, utilizando o mesmo grupo de bactérias, Woolfolk (1975) 
concluiu que uma desidrogenase, provavelmente xantina desidrogenase, 
era capaz de oxidar 1 e 3-metilxantina. O mesmo autor sugeriu que a ca
feína seria inicialmente metabolizada por ação de uma enzima que, 
hidroliticamente, removería os três grupos metil, com a produção de metanol 
e xantina livre. O metanol provavelmente seria oxidado para CO2.

A degradação da cafeína sob efeito de concentração de oxigênio foi 
analisada por Middlhoven & Bakker (1982) emP. putida, isolada de solo. 
Concluíram que a primeira etapa enzimática resultava numa remoção 
sucessiva dos três grupos metil da molécula de cafeína, reações prova
velmente catalizadas por monooxigenases.

Sauer (1982) obteve indicações de atividade de citocromo P-450 em 
extratos protéicos de leveduras degradadoras de cafeína, deduzindo que 
o metabolismo do alcalóide podería ser semelhante ao do homem.

Por outro lado, Schwimmer et al. (1971), estudando em fungos a de
gradação de cafeína para teofilina, e Blecher & Lingens (1977), em bac-
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FIGURA 2. Degradação de cafeína (A) e crescimento (B) do isolado L de Pseudomonas 
putida a partir de inóculo produzido em meio M9 (com cafeína) e LB (sem cafeína).

térias, de cafeína para teobromina, observaram que a degradação era di
ferente daquela observada em leveduras, indicando a participação de 
diferentes enzimas no metabolismo.

Aspectos enzimológicos da demetilação da cafeína em uma linhagem 
mutante de P. putida, identificada por Blecher & Lingens (1977), foram 
investigados por Hohnloser et al. (1980). Usando cafeína como substrato 
e NADPH e o íon cobalto como cofatores, observaram somente a produ
ção de teobromina, indicando que havia um só sistema de enzima que 
demetilava a cafeína. Utilizando outras xantinas metiladas (paraxantina, 
teobromina e 7-metilxantina) no lugar de cafeína, não se observou ne
nhuma atividade. Os resultados sugeriram que o crescimento pobre das 
bactérias no meio de cultura, usando a cafeína como fonte de carbono, 
era decorrente da baixa taxa de demetilação e que era o fator limitante 
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para o crescimento dos microrganismos. O fato do extrato enzimático, 
obtido por Hohnloser et al. (1980), ser ativo somente contra cafeína é, 
de certa forma, conflitante com os resultados de Blecher & Lingens (1977), 
que observaram crescimento desse mesmo isolado com outras metil- 
xantinas, como teobromina, pataraxantina etc.

Gluck & Lingens (1987), também trabalhando com/’putida, não con
seguiram obter somente teobromina como primeiro produto da degra
dação de cafeína; a maioria das linhagens produziam uma mistura de 
teobromina e paraxantina. Esses resultados ajudaram a confirmar os traba
lhos de Blecher & Lingens (1977), onde havia sido sugerido que a cafe
ína é demetilada através de duas vias paralelas, com formação de 
teobromina e de paraxantina. O trabalho de Mazzafera et al. (1995) tam
bém evidencia estas duas vias de degradação em S. marcescens. Poste
rior a estes compostos havia formação de 7-metilxantina e xantina. No 
caso de S. marcescens, através de eletroforese em gel de poliacrilamida 
não desnaturante, observou-se atividade de xantina oxidase contra cafeí
na, dimetilxantinas e monometilxantinas.

A CAFEÍNA NO SOLO: INCORPORAÇÃO, 
COMPORTAMENTO QUÍMICO E ALELOPATIA

Como para qualquer alcalóide, cafeína é sintetizada somente por plan
tas. Deste modo, a sua presença no solo é condicionada à presença de 
plantas crescendo sobre ele. Ao se desprenderem, folhas, frutos e outras 
partes da planta são os principais “fornecedores” de cafeína ao solo. 
Também deve-se considerar a possibilidade da lavagem da cafeína das 
folhas, feita pela água das chuvas.

Não existem informações precisas sobre a incorporação de cafeína 
em solo cultivado com plantas que possuam este alcalóide. Em uma 
estimativa grosseira, pois não consistia de uma situação normal, Waller 
et al. (1986) cortaram um cafeeiro adulto em várias partes e colocaram- 
nas sobre uma tela suspensa a uma certa distância de um recipiente. 
Sempre após uma chuva a quantidade de cafeína era estimada na água 
coletada no recipiente. Desta maneira, chegou-se ao valor de incorpora
ção anual de 1-2 g/m2 de solo.

Uma vez no solo a cafeína é fortemente adsorvida por argilas, po- 
sicionanado-se entre as camadas de sílica (Lailach et al., 1968). A estru
tura planar da cafeína permite a formação de camadas únicas, com as 
mo-léculas inclinadas, ou ainda de camadas duplas, havendo a forma
ção de forças de van der Walls-London com ambas as camadas de sílica. 
Isto faz com que a retenção da cafeína pela matrix do solo seja extrema
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mente forte, sendo baixa sua recuperação, mesmo sob condições extre
mas de extração, tal como o uso de ácido sulfúrico ou fluorídrico con
centrado (Waller et al., 1986). O emprego de bases fortes (NaOH), como 
recomendado por Griffith et al. (1976), também não melhorou a recupe
ração de cafeína (Mazzafera, dados não publicados).

Desta forma, a cafeína adsorvida pela matrix do solo seria indisponível 
para os microrganismos do solo, como também para ter qualquer efeito 
sobre plantas. Portanto, o efeito alelopático atribuído à cafeína em vários 
trabalhos (ver referências em Rice, 1984; Rizvi & Rizvi, 1992), como tam
bém a autotoxicidade do cafeeiro, causada pela liberação de sua própria 
cafeína, como alegado por Waller et al. (1986), seria possível somente 
devido à cafeína livre, não adsorvida. Considerando, porém, que esta ca
feína disponível poderia ser degradada por microorganismos, como tem 
sido indicado acontecer (Mazzaferaetal., 1995; Yamaoka-Yano & Mazzafera, 
1995), o efeito alelopático de cafeína em condições de campo e a própria 
autotoxicidade sobre o cafeeiro devem ser questionados.

Até o presente, os trabalhos sobre o efeito alelopático de cafeína sem
pre foram feitos em condições artificiais de laboratório e sempre descon- 
siderou-se que em condições de campo há a possibilidade da degradação 
de cafeína por microrganismos do solo. Evidência para a degradação de 
cafeína em diferentes solos, com diferentes composições em argila (textu
ra), foram dadas por Yamaoka-Yano & Mazzafera (1995), que adicionaram 
cafeína a amostras de solo que foram esterilizadas ou não. Após um certo 
período de incubação, muito menos cafeína foi recuperada no solo não 
estéril. ATabela 2 mostra os resultados de dois experimentos independen
tes, sobre a incorporação de cafeína em solo estéril e não estéril.

TABELA 2. Recuperação de cafeína adicionada em amostras de solos estéreis 
e não estéreis, após uma semana de incubação à temperatura ambiente.

TIPO DE SOLO TRATAMENTO % CAFEÍNA RECUPERADA*

Experimento 1 Experimento 2

Londrina/PR estéril 69 76

(textura argilosa) não estéril 42 53

Marília/SP estéril 62 80

(textura arenosa) não estéril 27 41

Campinas/SP estéril 51 87

(textura intermediária) não estéril 15 60

% da cafeína adicionada
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APLICAÇÕES TECNOLÓGICAS PARA BACTÉRIAS 
E OUTROS MICRORGANISMOS COM CAPACIDADE 
DE DEGRADAR CAFEÍNA

Duas são as principais possibilidades de aplicação tecnológica de mi
crorganismos que apresentam capacidade para degradar cafeína: a 
descafeinação da palha de café para uso posterior como ração animal e 
a produção de compostos derivados de cafeína.

Asano et al. (1993), utilizando uma linhagem deP. putida que crescia 
em cafeína como única fonte de carbono e nitrogênio, verificaram que a 
adição de Zn2+ ao meio líquido de cultura resultou em acúmulo de teo- 
bromina, sendo a dimetilxantina liberada no meio. Concluíram que o 
íon atuava como um inibidor seletivo de uma das enzimas que demetilam 
a teobromina. Sem a adição de Zn2+ quase não havia acúmulo de teo- 
bromina, devido à contínua demetilação do alcalóide. Sob condições 
ótimas de cultivo, com 20 g/L cafeína, obteve-se um rendimento de 92% 
na produção de teobromina. Este foi o primeiro trabalho mostrando a 
viabilidade na produção de derivados de cafeína, utilizando-se bactérias 
como degradadoras do alcalóide.

Mazzafera et al. (1995) observaram que um isolado de 5. marcescens 
liberava teobromina, paraxantina e 7-metilxantina no meio de cultura 
quando cultivada em meio com cafeína. Entretanto, devido à baixa taxa 
de degradação de cafeína e crescimento lento, o seu emprego para a 
produção de derivados de cafeína foi descartado.

No beneficiamento do fruto do café, a semente, que é o produto de 
interesse econômico, é retirada e a palha aparece como subproduto, 
correspondendo a pouco mais de 60% do peso do fruto seco (Coste, 1959).

Na maioria das propriedades rurais, a palha gerada pelo benefício dos 
frutos do café é geralmente utilizada como adubo na própria lavoura. 
Entretanto, apesar de apresentar boa composição em relação a outros 
adubos orgânicos, principalmente no conteúdo de nitrogênio e potássio, 
a palha tem o incoveniente de ocupar bastante volume, dificultando sua 
incorporação no solo (Elias, 1987). Este mesmo problema, ou seja, o vo
lume, dificulta o uso da palha para a extração de cafeína (Bressani, 1987b).

Além do uso como fertilizante, vários trabalhos têm sido feitos para a 
investigação do emprego da palha de café como alimento animal, prin
cipalmente para bovinos, equinos, suínos e aves (Braham, 1987; Bressani, 
1987b; Cabezas et al., 1987; Jarquín, 1987). Apesar de suas qualidades 
nutricionais, principalmente o teor de proteínas (Elias, 1987), dois fato
res, o alto conteúdo de taninos e cafeína, limitam o seu uso para este fim 
(Bressani, 1987a; Clifford & Ramirez-Martinez, 199D-
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A limitação causada pelos taninos reside no fato de provocar sabor 
amargo à palha de café, afetando a palatabilidade, e também por com- 
plexarem proteínas, formando compostos insolúveis, diminuindo a ab
sorção do nitrogênio pelo trato digestivo dos animais. Recentemente, 
estudos realizados por Menezes et al. (1993) mostraram que uma linha
gem de Lactobacillusplantarum era capaz de degradar perto de 90% do 
tanino encontrado na palha de café. O processo de fermentação foi sim
ples, onde palha de café foi homogeneizada e incubada a 32°C por 8 
dias na presença de inóculo de 24 horas de L. plantarum, com adição de 
sacarose 1%. Apesar de não ter sido testado, os autores sugeriram o uso 
dessa palha na alimentação animal.

Quanto às limitações impostas pela cafeína, são listadas desde o gosto 
amargo, também afetando a palatabilidade, até uma série de distúrbios 
fisiológicos que podem surgir quando ingerida em grande quantidade. 
James (1991) apresenta excelente revisão sobre o excesso no consumo de 
cafeína em animais de laboratório e suas consequências fisiológicas. Estu
dos com animais de médio e grande porte foram revistos por outros auto
res (Braham, 1987; Bressani, 1987b; Cabezas et al., 1987; Jarquín, 1987).

De modo geral, os estudos do uso da palha de café como alimento 
animal foram feitos colocando-a como um componente de silagem, ten
do já sido observada uma redução, não acentuada, no teor de cafeína 
(Murillo, 1987). Estudos mais recentes com um isolado do fungo Peni-

FIGURA 3. Redução no conteúdo de cafeína em palha de café após inoculação com 
o isolado L de Pseudomonas putida.
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cillium roqueforti mostraram a potencialidade do emprego de microrga
nismos para a redução significativa desse alcalóide em palha de café 
(Roussos et al., 1989).

Devido à alta capacidade do isolado L de P. putida em degradar ca
feína, Mazzafera & Yamaoka-Yano (dados não publicados) realizaram 
ensaios preliminares para averiguar a possibilidade do seu emprego na 
descafeínação da palha de café, para uso na alimentação animal. Inóculo 
(1 ml) de cultura de 24 horas foi adicionado à palha de café (20 g), que 
havia sido umedecida a 40, 60 e 80% de seu peso, e a intervalos de 10 
dias foram tiradas amostras para dosagem de cafeína. Antes da inoculação, 
a palha foi esterelizada em autoclave. Após 30 dias de incubação, a ca
feína havia sido drasticamente reduzida (Fig. 3), demonstrando o poten
cial de aplicação desse isolado.

CONCLUSÕES

Apesar dos vários trabalhos sobre a degradação de cafeína por bacté
rias, pouco ainda realmente se conhece sobre os passos metabólitos 
envolvidos, principalmente no que diz respeito às enzimas atuantes no 
processo. Há de se considerar porém, que alguns trabalhos com diferen
tes bactérias mostraram que diferentes enzimas podem estar envolvidas.

Além do uso potencial de bactérias para a produção de derivados de 
cafeína ou na descafeínação da palha de café e seu emprego como ali
mento animal, deve-se ressaltar que genes codificando enzimas para a 
degradação de cafeína poderiam ser isolados e utilizados na produção 
de plantas transgênicas, mais especificamente, café e chá, sabidamente 
possuidoras de cafeína e com amplo consumo de suas bebidas. O mer
cado para o café descafeinado atualmente representa próximo a 25% de 
todo o café comercializado no mundo. Esta é uma alternativa bastante 
atraente em face às dificuldades apresentadas na produção de plantas 
transgênicas, portando DNA antisense para a enzima envolvida na sínte
se desse alcalóide em café (Mazzafera et al., 1994). Portanto, ao invés de 
bloquear a síntese de cafeína no tecido vegetal, seria estimulada a sua 
degradação a partir do gene bacterial.
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I. INTRODUÇÃO

O petróleo é uma mistura complexa de compostos orgânicos e com 
um alto conteúdo de energia. Ele se origina do betume das rochas-mãe, 
que determina as diferenças na sua composição básica. O petróleo, ou 
óleo cru, sofre mudanças consideráveis na composição durante a migra
ção primária. Somente uma pequena quantidade do betume total disper
so é mobilizado e transferido para as rochas-reservatório e ainda uma 
menor quantidade é acumulada nos poços. Nas áreas de produção, a 
taxa de óleo betume varia de 1:10 a 1:10.000. A comparação entre o be
tume presente nas rochas-mãe e o óleo no reservatório mostra que a 
drenagem é seletiva. As moléculas mais pesadas e polares, como o as- 
falteno, são fortemente adsorvidas na rocha-mãe e dificilmente são 
expelidas para o reservatório. Conseqüentemente, a composição do 
petróleo está na dependência da capacidade de adsorção desses com
postos, ou seja, os hidrocarbonetos saturados menos polares são mais 
frequentes, seguidos pelos compostos aromáticos e benzotiofenos, e os 
menos abundantes são as resinas mais polares e facilmente adsorvidas e 
os asfaltenos menos solúveis. Mesmo considerando-se os n-alcanos, as 
moléculas mais leves parecem ser mais favorecidas do que as pesadas 
(Tissot et al., 1978).

O petróleo é considerado termodinamicamente metaestável sob con
dições geológicas. Nos reservatórios é altamente suscetível a alterações, 
causadas por diferentes fatores e observadas mundialmente. As causas, 
químicas ou físicas, podem estar relacionadas com a relativa instabilida
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de do petróleo e/ou o fato de que estão num sistema aberto e grau de 
profundidade variável. As alterações levam conseqüentemente a mu
danças na composição do óleo, de tal forma que obscurece suas carac
terísticas, influenciando a qualidade e seu valor econômico. As altera
ções do tipo termal e o deasfaltamento podem ocorrer simultaneamente 
e levam a uma composição de óleos mais leves, devido à precipitação 
dos compostos mais pesados. Os outros dois processos, biodegradação 
e efeito da água, ou seja, a alteração microbiana e a remoção de com
postos solúveis em água, são comumente observadas em áreas invadi
das por água proveniente do solo ou chuvas. Os dois processos não são 
necessariamente acoplados, mas freqüentemente observados em combi
nação. A água carrega oxigênio dissolvido e microrganismos para o re
servatório e os coloca em contato com a interface óleo-água.

II. BIODEGRADAÇÃO DO PETRÓLEO

A capacidade de certos microrganismos serem capazes de utilizar 
hidrocarbonetos como fonte de carbono foi apresentada por ZoBell em 
1946. Ele também verificou que esses microrganismos eram amplamente 
distribuídos na natureza, e a utilização de hidrocarbonetos era altamente 
dependente da natureza química dos compostos existentes na mistura 
do petróleo e das condições ambientais.

Na década de 60 ocorreram três incidentes levando à poluição am
biental por petróleo: o naufrágio do tanque Torrey Canyon no English 
Channel, o incidente de Santa Barbara e o ocorrido na Florida. Esses três, 
acidentes focalizaram o problema da poluição ambiental e diversos estu
dos foram iniciados para verificar o destino e as conseqüências do derra
me de petróleo no ecossistema. A demanda crescente na utilização des
sa fonte de energia levando à exploração de novas fronteiras, incluindo 
o oceano e a região Ártica, assim como os derrames acidentais que ocor
rem durante as operações de exploração, refinaria, transporte e armaze
namento, têm mantido as pesquisas em desenvolvimento constante. 
Outros acidentes mais recentes como o derrame de mais de 200.000 bar
ris de petróleo do Exxon Valdez, no Alaska, tem levado a uma maior 
rediscussão dos problemas. O enfoque é também influenciado por uma 
maior divulgação dos incidentes que ocorrem ao redor do mundo e a 
consciência ecológica despertada pelas contaminações do solo, manan
ciais de água e principalmente do oceano e faixas litorâneas.

A biodegradação do petróleo por populações naturais de microrga
nismos representa um dos mecanismos primários pelo qual os compos
tos poluentes são eliminados do meio ambiente. Alguns compostos do 
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petróleo são facilmente evaporados ou biodegradados, enquanto outros 
persistem recalcitrantes na natureza. Várias revisões que tratam da de
gradação de hidrocarbonetos por microrganismos incluem os fatores, as 
vias metabólicas, os principais tipos de microrganismos e os efeitos da 
contaminação em comunidades microbianas (Atlas, 1977, 1981, 1984; 
Colwell e Walker, 1977; Leahy e Colwell, 1990). A maioria das revisões 
enfoca também o problema da poluição nos oceanos e áreas litorâneas 
que, além de serem os últimos receptores da poluição do petróleo são 
também os locais onde ocorrem os grandes derrames de óleo (Bartha & 
Atlas, 1977; Colwell e Walker, 1977; Prince, 1993).

Essa revisão pretende apresentar as bases da ecologia microbiana da 
degradação de hidrocarbonetos considerando-se os fatores biológicos e 
ambientais. Serão também apresentados aspectos da biodegradação no 
ambiente terrestre e principalmente marinho. Alguns casos, como o der
rame ocorrido em Prince William Sound no Alaska, são descritos em 
maior detalhe. Um novo aspecto da biodegradação ou fitorremediação é 
também descrito. No contexto dessa revisão, a palavra biodegradação 
significa quebra de componentes do petróleo para componentes de menor 
peso molecular ou mais polares. Por ser o petróleo composto principal
mente de hidrocarbonetos, a biodegradação completa resulta na produ
ção de dióxido de carbono e água. Apesar da composição do petróleo 
(óleos refinados e resíduos petroquímicos) ser muito variável, as estraté
gias utilizadas para a biodegradação têm sido muito similares e muitas 
das considerações a serem efetuadas nesta revisão são aplicáveis à maio
ria dos tipos de componentes.

II. 1. Biodegradação dos Componentes Isolados do Petróleo

O petróleo contém hidrocarbonetos, que variam da simples molécu
la, como metano, a moléculas com alto peso molecular. A maioria dessas 
moléculas é composta de carbono e hidrogênio, mas a maioria dos óleos 
contém uma pequena porcentagem de enxofre orgânico e traços de ni
trogênio orgânico. Os diferentes componentes do petróleo são usual
mente agrupados em frações, dependendo de suas propriedades físico- 
químicas. As principais frações são as parafinas, os cicloalcanos, os aro
máticos e uma fração asfáltica ou polar. Cada uma dessas frações pode 
ser subdividida em grupos de moléculas, mas não há ainda uma lista 
compreensível incluindo todas as moléculas. Isso pode ser atribuído ao 
enorme número de moléculas presentes e à falta de processos químicos 
adequados para resolver as moléculas individualmente.

As vias metabólicas utilizadas para degradação dos compostos existen
tes no petróleo têm sido revisadas por diferentes autores (Rogoff, 1961; 
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Van der Linde & Thijsse, 1965; MacKenna & Kallio, 1965; Gibson, 1968, 
1971; Markovetz, 1971; Stirling, 1977; Perry, 1977, 1979). Há uma grande 
diversidade taxonômica nos organismos capazes de degradar hidro
carbonetos (Austin et al., 1977; Kaneko et al., 1979; Atlas, 1981; Leahy & 
Colwell, 1990). A maioria dos estudos de microbiologia da degradação de 
hidrocarbonetos inclui organismos mesofílicos. Alguns rnicrorgamsmos 
foram encontrados em ambientes extremos, como na regiã° Ártica e An
tártida (Premuzic & Lin, 1991; Karl, 1992), mas poucos foram encontrados 
em ecossistemas com altas temperaturas. Nessas condiç()es foram de
tectadas evidências de biodegradação em temperaturas de afo 60°C, como 
no deserto do Kuwait (Sorkhoh et al., 1993). Todos os isolados bacterianos 
pertencem ao grupo Bactéria, exceto por uma bactéria hal<)toierante per
tencente ao grupo de Proteobacteria (Bertrand et al., 1990)» distribuídos 
em diversos gêneros. Apesar das bactérias serem provavelmente as maio
res responsáveis pela biodegradação de hidrocarbonetos no ambiente, 
fungos e leveduras (Cerniglia et al., 1977; Oudot et al., 1987; Snellman et 
al., 1988; Kirk & Gordon, 1988; Blasig et al., 1989; MacgilliW & Shiaris, 
1993), cianobactérias, algas e mesmo protozoários apresentam capacida
de de degradação (Cerniglia et al., 1979, 1980; Kaska et al-, 1991).

Como a degradação de hidrocarbonetos para CO2 envolve uma rea
ção de oxidação, os organismos, em sua maioria, são aeróbicos. Entretan
to, parece ocorrer uma taxa lenta de degradação anaeróbica, como no 
caso do tolueno e xileno, em condições de redução de sultato (Rogerson 
et al.,1981; Sayler et al., 1983; Roszak & Colwell, 1987), nitrato (Spain & 
Van Veld, 1983; Schutt, 1989; Gilewicz et al., 1991) e F«dH (Schwarz et 
al.,V)~74).

O destino dos hidrocarbonetos, além da produção de CO2 na degra
dação total, pode também oferecer caminhos alternativos. Eles podem 
ser armazenados como glóbulos e alguns alcanos podem ser incorpora
dos como biomassa (Bertrand et al., 1983; Dumenil etal, 1988), ou con
vertidos para produção de diferentes lipidios aplicáveis na indústria 
oleoquímica (Radwan & Sorkhoh, 1993). A longo prazo, a maioria dos 
hidrocarbonetos é convertida a CO2; entretanto, os produtos parcialmente 
oxidados podem ser mais tóxicos e mutagênicos que o hidrocarboneto 
original e, portanto, existe a preocupação de que ocorra um aumento 
temporário na toxicidade e mutagenicidade durante o processo de bio
degradação ÍWang et al., 1990).

II. 1.1. Biodegradação da fração saturada
A fração saturada compreende os n-alcanos, os alcanos ramificados e 

os cicloalcanos (naftenos). Os n-alcanos são considerados os mais facil
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mente degradáyejs e foi demonstrada a biodegradação de até n-C.4 (Haines 
& Alexander, 1974). A biodegradação dos n-alcanos procede normalmen
te por um ataque monoterminal: há formação de um álcool primário, se
guido por um aldeído e um ácido monocarboxílico (MacKenna & Kallio, 
1964; Miller & Johnson, 1966; Van der Linden & Thijsse, 1965; Van Eyk & 
Bartels, 1968). o ácido carboxílico é degradado via [J-oxidação com a 
formação de ácidos graxos com dois C a menos e formação de acetil- 
coenzima A, c()rn liberação eventual de CO2. Ácidos graxos, alguns dos 
quais toxicos, podem se acumular, durante o processo de biodegradação 
(Atlas & Bartha, 1973; King & Perry, 1975). Outras vias podem ser encon
tradas em alguns casos (Atlas, 1981). Os alcanos altamente ramificados, 
como o pnstano, sofrem uma P-oxidação com formação de ácidos 
dicarboxílicos, como a via degradativa mais comum (MacKenna & Kallio, 
1971; Pirnick et al., 1974). Os grupos metil aumentam a resistência dos 
hidrocarbonetos ao ataque microbiano (Pirnick, 1977; Fali et al., 1979; 
Schaeffer et al., 1979). Os cicloalcanos são particularmente resistentes à 
biodegradação (Ooyama & Foster, 1965; Stirling et al., 1977; Perry, 1979; 
Chosson et al., 1991). Os compostos alicíclicos, como os hopanos (com
postos tnpentaçfclicos), estão entre os mais persistentes na natureza. O 
metabolismo niicrobiano dos hidrocarbonetos cíclicos foi revisto por Perry 
(1977) e, no máximo, seis anéis condensados podem ser degradados (Walker 
etal., 1975). V ários cicloalcanos não substituídos, incluindo os cicloalcanos 
condensados, sofrem co-oxidação com formação de acetona ou álcool 
(Beam & Perry, 1973, 1974,ab; Perry, 1979). Ocorrida a oxidação, a degra
dação procede via divagem do anel. A degradação de cicloalcanos subs
tituídos parece ocorrer mais facilmente do que a degradação das formas 
não substituídas, particularmente se há n-alcanos substituintes de compri
mento de cadeia adequado (Perry, 1979). Em tais casos, o ataque microbiano 
ocorre primeiro na porção substituída, levando a um produto intermediá
rio do ácido carboxílico cicloexano ou um composto relacionado. O outro 
passo para a degradação do ácido carboxílico cicloexano envolve a for
mação de um intermediário aromático, seguida pela divagem da estrutura 
aromática.

II. 2.2. Biodegradação da fração aromática

A degradação de compostos aromáticos tem recebido maior atenção e 
foi descrita por vários autores (Rogoff, 1961; Gibson, 1968, 1971; Cerniglia, 
1992). Um, dois ou três anéis aromáticos são degradados facilmente e há 
linhagens capazes de degradar compostos com até cinco anéis aromáti
cos. Os compostos com menor número de anéis são degradados mais 
facilmente. Tipicamente a degradação bacteriana envolve a ação de uma 
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dioxigenase que gera a formação de um diol, com subseqüente divagem 
e formação de um diácido como cis, cis-ácido mucônico. Em organismos 
eiucariotos, entretanto, a oxidação por uma monoxigenase leva à forma
ção de um trans-diol, como por exemplo, trans-l,2-diidroxi-l,2-diidro- 
naftaleno, proveniente do naftaleno (Ferris et al., 1976; Cerniglia & Gibson, 
1977. 1978; Cerniglia etal., 1978). Os resultados indicam que somente um 
átomo de oxigênio molecular é incorporado no núcleo aromático. Em 
fungos, há formação de trans-7,8-diidroxi-7,8-diidroxibenzopireno por 
Cunninghamella elegans, proveniente da oxidação de benzopireno. As 
cianobactérias também se mostraram capazes de oxidar naftaleno no cla
ro, mas não no escuro, utilizando diferentes mecanismos para iniciar a 
oxidação do naftaleno e mesmo bifenil (Cerniglia & Gibson, 1979; Cerniglia 
et al., 1980). Os compostos aromáticos mais leves são sujeitos à evapora
ção e à degradação microbiana no estado dissolvido. O ataque enzimático 
pode ser no substituinte alquil ou diretamente no anel (Gibson, 1971). As 
estruturas condensadas podem sofrer um processo de degradação similar 
às estruturas monocíclicas (Gibson, 1975; Dean-Raymond & Bartha, 1975), 
sendo, entretanto mais resistentes.

II. 2.3. Biodegradação da fração asfáltica

Os passos metabólicos para a degradação dos componentes asfálticos 
são menos compreendidos. Eles são complexos na sua estrutura e de 
difícil análise. Diversos isolados bacterianos são capazes de mineralizar 
moléculas contendo enxofre ou nitrogênio, diretamente ou cometaboli- 
camente (Aislabieettf/., 1989, 1990; Fedoraketcz/., 1991; Liueía/., 1992), 
mas uma melhor compreensão da biodegradação dessas moléculas tem 
sido dificultada pela ausência de métodos analíticos mais precisos. Essa 
deficiência técnica é mais extrema para análise das resinas e os asfaltenos. 
pouco se conhece sobre a degradabilidade dessas moléculas e supõe-se 
que sejam inertes para a biodegradação.

III. MICRORGANISMOS CAPAZES DE DEGRADAR 
HIDROCARBONETOS

A capacidade de degradar hidrocarbonetos do petróleo é apresentada 
por diversos gêneros microbianos, principalmente bactérias e fungos. Eles 
podem ser encontrados em ambientes marinhos, de água doce e no solo. 
Os organismos podem metabolizar somente um número limitado de hidro
carbonetos isoladamente de forma que é requerida uma mistura de popu
lações com capacidade enzimática ampliada para degradação de comple-
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xos de hidrocarbonetos encontrados no petróleo existente no solo (Bosset 
& Bartha, 1984), água (Cooney, 1984) e no mar (Atlas, 1981; Floodgate, 
1984). Em 1946, Zobell descreveu mais de 100 espécies, representando 3() 
gêneros diferentes. Bartha & Atlas (1977) expandiram a lista para 22 gênç. 
ros de bactérias, 1 de algas e 14 de fungos isolados de ambientes aquáti
cos. Floodgate (1984) listou 25 gêneros de bactérias e 27 de fungos, todos 
isolados de ambiente marinho. Do solo foram registrados 22 gêneros de 
bactérias e 31 de fungos (Bosset & Bartha, 1984). Os gêneros mais comuns 
de degradadores de hidrocarbonetos em ambientes aquáticos foram prin
cipalmente bactérias e leveduras dos gêneros: Pseudomonas, Achra- 
mobacter, Arthrobacter, Micrococcus, Nocardia, Vibrio, Acinetobacter, Bre- 
vibacterium, Corynebacterium, Flavobacterium, Candida, Rbodotorula e 
Sporobolomyces. Os fungos parecem ser mais importantes na biodegrada
ção que ocorre em amostras do solo (Jones & Eddington, 1968). Onze gê
neros de fungos e 6 de bactérias foram os mais comuns. Cerniglia & Perry 
(1973) verificaram que fungos como PenicíZ/ium e Cunningbamella spp. 
apresentavam maior capacidade de degradação do que Flavobacterium, 
Brevibacterium e Arthrobacter spp. Em geral, as bactérias e leveduras 
apresentam capacidade decrescente de degradação de acordo com o au
mento da cadeia de carbono ao passo que os fungos não exibem degra 
dação preferencial de tamanho (Walkeretrt/., 1975). Além dos gêneros de 
leveduras acima citados, Komagata et al. (1964) e Ahearn et al. (1971 
1973) ampliaram a lista, incluindo Candida, Rhodosporidium, Rbodotoru- 
la, Saccharomyces, Sporobolomyces e Trichosporon.

Segundo a literatura, os gêneros mais importantes de bactérias, tanto 
de ambiente terrestre como marinho são: Achromobacter, Acinetobacter, 
Alcaligenes, Arthrobacter, Bacillus, Flavobacterium, Nocardia e Pseu- 
domonasspp. e os corineformes. As linhagens de Vibrio são limitadas au 
ambiente marinho (Leahy & Cowell, 1990). Pseudomonas, Micrococcis 
e Nocardia spp., pertencentes à família Enterobacteriaceae, actinomicetcs 
e os corineformes perfazem 95% dos isolados (Austin et al., 1977). Entre 
os fungos, Aureobasidium, Candida, Rbodotorula e Sporobolomyces spy 
são os isolados mais comuns do ambiente marinho e Trichoderma ; 
Mortierella spp. são mais comuns no solo.

A participação de bactérias, fungos ou leveduras no processo d; 
biodegradação dos hidrocarbonetos, apesar dos estudos limitados, pare
ce ser função do ecossistema e das condições ambientais.

Recentemente foram descritas algumas espécies de protozoários ca
pazes de transformar n-alcanos e potencialmente alcanos halogenadcx 
(Polne-Fuller, 1987; KaskaeZrt/., 1991) ou acelerar a degradação (Rogersoí 
& Berger, 1983).
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IV. BIODEGRADAÇÃO NO AMBIENTE MARINHO

O óleo cm ou petróleo bruto constitui o maior componente dos der
rames que ocorrem no mar, pois é a carga principal dos grandes carguei
ros. Os produtos refinados estão também trafegando em quantidades 
maiores mas usualmente em cargueiros menores.

Num derrame de petróleo no mar ocorre uma variedade de processos 
físicos, químicos e biológicos, alterando a composição original dos 
hidrocarbonetos. O despejo do petróleo em grandes quantidades afeta o 
ecossistema e o grau dessa alteração depende da localização do derra
me, do tipo de óleo e da quantidade. Os derrames catastróficos ocorrem 
em geral nas regiões costeiras, afetando o ecossistema marinho e litorâ
neo. Inicialmente o petróleo se espalha pela superfície da água, sofre 
um processo de evaporação e os componentes solúveis em água se dis
solvem no oceano. Os componentes voláteis do óleo começam imedia
tamente a evaporar e, à medida em que o óleo se espalha, forma-se uma 
fina camada na supérfície da água. Com isso há aumento da viscosidade 
e densidade do óleo, limitando sua dispersão. A luz do sol pode induzir 
oxidações em algumas moléculas, podendo em alguns casos levar a uma 
degradação completa para CO2 e H2O (Nagata & Kondo, 1977). Alguns 
grandes derrames de petróleo, ocorridos de 1976 a 1989, da ordem de 2 
x 106 a 2 x 107 galões, desapareceram no mar sem impactos maiores na 
região costeira. O desaparecimento está na realidade associado com o 
efeito de diluição, não de remoção ou degradação completa. Em outros 
casos, os derrames ocorrem próximos à região costeira, levando a uma 
poluição dessa região. Uma vez em contato com o sedimento, ocorrem 
reações complexas, que tornam os compostos aromáticos mais protegi
dos (Weissenfels et al., 1992).

Os surfactantes desempenham um papel importante para a remediação 
in situ e também como uma medida auxiliar para estimular a biode
gradação dos hidrocarbonetos. Eles permitem a solubilização dos diver
sos componentes do petróleo, aumentando a área de superfície e permi
tindo um maior contato dos microrganismos com o substrato. A emulsi- 
ficação permite também maior aeração e dispersão de nutrientes. Há, 
entretanto, hidrocarbonetos de cadeia longa e insolúveis. Como ocorre 
a interação nesse caso? Prince (1993) apresenta três mecanismos não 
excludentes: interação com os baixos níveis de material dissolvido, con
tato direto com as gotas ou superfícies da fase insolúvel e interação com 
hidrocarbonetos pseudo-solubilizados pela interação com os surfactantes. 
Diversos microrganismos são produtores de agentes surfactantes (ZoBell, 
1946; Abbott & Gledhill, 1971; Reisfeld et al., 1972; Guire et al., 1973;
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Zajic etal., 1974; Iqbal etal., 1995) e alguns têm sido utilizados para lim
peza de tanques-reservatórios de petróleo (Gutnick & Rosenberg, 1977). 
O papel dos surfactantes pode ser observado em mutantes de Pseu
domonas aeruginosa, incapazes de crescer em hexadecano. Alguns des
ses mutantes não produziam ramolipídio e eram incapazes de absorver 
o hexadecano; entretanto, a adição exógena do composto ausente res
taurava a capacidade de crescer em meio contendo o composto (Koch et 
al., 1991). O outro tipo de mutante de P. aeruginosa, induzido por raios 
gama, apresentou um aumento de 3-4 vezes na produção de surfactante 
com aumento concomitante na biodegradação de heptadecano (Iqbal et 
al., 1995). A eficiência dos biossurfactantes levou à análise de surfactantes 
químicos mais baratos, como por exemplo heptametilnonano, Triton X, 
Tween 20 e álcool etoxilado (Bury & Miller, 1993). Apesar do papel dos 
surfactantes ser claro, em alguns casos, há controvérsias, pois alguns 
dispersantes podem inibir a degradação (Foghteta/., 1982; Efroymson & 
Alexander, 1991) e os efeitos tóxicos causarem maior impacto ambiental 
do que o petróleo em si.

V. EFEITO DE FATORES FÍSICOS E QUÍMICOS 
NA BIODEGRADAÇÃO

V.1. Temperatura

A temperatura influencia a biodegradação pelo efeito na natureza 
física e química do petróleo bem, como pela alteração na população 
microbiana. A biodegradação dos hidrocarbonetos pode ocorrer numa 
faixa de temperatura relativamente grande, de 0o a 70°C (Mateles et al., 
1967; Sorkhoh etal., 1993). Em geral, à baixa temperatura, a viscosidade 
do óleo aumenta, a volatização dos alcanos de cadeia curta é reduzida, 
o que leva a um processo de biodegradação mais lento, devido à redu
ção na atividade enzimática. Tipicamente o metabolismo dos hidrocar
bonetos é máximo à temperatura de 30-40°C.

Ocorrem mudanças cíclicas na composição da comunidade microbiana 
que existe naturalmente nos derrames de petróleo, o que se reflete na 
taxa de biodegradação. Atlas e Bartha (1973), por exemplo, verificaram 
que no inverno era detectável um maior número de microrganismos ca
pazes de crescer a 5°C do que em outras estações. O efeito da tempera
tura difere, dependendo da composição dos hidrocarbonetos. A presen
ça de componentes tóxicos voláteis retarda o processo de biodegra-dação 
a baixas temperaturas (Atlas & Bartha, 1972). Os diferentes tipos de pe
tróleo também sofrem biodegradação diferenciada dependendo da tem
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peratura de incubação (Atlas, 1975). A 20°C, os óleos mais leves apre
sentaram maiores perdas abióticas e maior suscetibilidade à 
biodegradação; os óleos mais pesados apresentaram taxa de mineralização 
mais lenta. Entretanto, a temperaturas mais baixas (10°C), há menor vo- 
latilização dos compostos tóxicos e voláteis, ocasionando uma fase lag 
antes do início do processo de biodegradação, o que não ocorre com os 
compostos mais pesados. Alguns autores relatam uma biodegradação 
mais intensiva a baixas temperaturas, usando-se culturas adaptadas à 
mesma temperatura de incubação (Colwell et al., 1975).

V.2. Nutrientes

O petróleo é composto principalmente de hidrocarbonetos, que po
dem servir como fonte de carbono para o desenvolvimento de microrga
nismos. Há, entretanto, necessidade de outros nutrientes e, entre eles, o 
nitrogênio e o fósforo são requeridos em maior quantidade. Há também 
demanda por micronutrientes, tais como o enxofre, ferro, magnésio, cál
cio e sódio. A disponibilidade desses elementos varia em diferentes ambi
entes e eles podem ser adicionados para estimular a biodegradação. No 
solo, o ajuste no balanço C/N/P pode ser facilmente efetuado pela adição 
de fertilizantes. Entretanto, em ambiente aquático, o ajuste desse balanço 
oferece maiores problemas, pois deve ser efetuado de forma a não ser 
dissipado da interface óleo-água. Duas estratégias têm sido utilizadas: o 
encapsulamento do fertilizante numa matriz que permita a flutuação e a 
liberação lenta ou o uso de componentes oleofílicos que permaneçam na 
interface (Atlas & Bartha, 1973). Entre os fertilizantes oleofílicos podem 
ser utilizados uréia parafinada, octilfosfato, octoato férrico, fosfato duplo 
de amônia e magnésio parafinado, que podem estimular a biodegradação 
em diferentes ecossistemas aquáticos (Atlas & Bartha, 1973; Dibbie & Bartha, 
1976; Horowitz & Atlas, 1977, 1980; Olivieri et al., 1976; Bergstein& Vestal, 
1978). A grande maioria dos trabalhos utilizando a adição de N e P relatam 
o aumento da biodegradação, entretanto, alguns trabalhos não observa
ram aumento ou observaram aumento muito lento (Lehtomaki & Niemela, 
1975; Raymond et al., 1976; Odu, 1978).

V.3. Oxigênio

O oxigênio é requerido para o processo de biodegradação, pois os 
passos iniciais no catabolismo dos hidrocarbonetos envolvem a oxida- 
ção do substrato por oxigenases (Atlas, 1984). A degradação anaeróbica 
deve ocorrer a taxas muito pequenas na natureza e há poucos registros 
desse processo (Bailey et al., 1973; Pierce et al., 1975; Zobell & Prokop, 
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1966; Gilewiczeí í//., 1991; Lovley et al., 1993, 1994). Os trabalhos descri
tos sugerem que sulfato, nitrato e mesmo FelII podem servir como um 
aceptor terminal de elétrons. Apesar do papel da biodegradação anaeró- 
bica na natureza não ser conhecido, alguns compostos, como benzoato, 
aromáticos halogenados, benzeno, tolueno, xileno, naftaleno e acenafteno 
podem ser degradados na ausência de oxigênio (Boyd & Shelton, 1984; 
Chen et al., 1988; Grbic-Galic et al., 1987; Mihelcic & Luthy, 1988ab; 
Suflita et al., 1982; Zeyer et al., 1986; Gilewicz et al., 1991).

V. 4. Outros Fatores

A temperatura influencia a biodegradação do petróleo pois induz al
terações físicas, químicas e biológicas (Atlas, 1981). Em baixa temperatu
ra, a viscosidade do óleo aumenta, a evaporação é reduzida, aumentan
do a solubilidade dos hidrocarbonetos de cadeia curta, e o processo de 
biodegradação é retardado (Atlas, 1984). Em temperaturas mais altas, há 
aumento no metabolismo de hidrocarbonetos até o máximo, ao redor de 
3O-4O°C, acima do qual há aumento da toxicidade (Bosset & Bartha, 
1984). Foram, entretanto, registrados microrganismos, que metabolizam 
hidrocarbonetos a temperaturas extremas, como por exemplo os ter- 
mofílicos, que atuam a altas temperaturas (Klug & Markovetz, 1967; 
Mateles et al., 1967) ou a baixas temperaturas, de 3 e -1°C (Colwell et 
al., 1978; Huddleston & Cresswell, 1976).

A biodegradação no ambiente terrestre sofre limitações pela existên
cia de água. A atividade de água no solo pode variar de 0 a 0,99, valor 
que difere consideravelmente do ambiente aquático. A biodegradação 
no ecossistema terrestre pode ocorrer, portanto, em condições limitantes 
para o crescimento e metabolismo dos microrganismos. O outro fator a 
ser considerado no solo é a variação do pH, de 2,5 a 11,0, em diferentes k 
solos (Bosset & Bartha, 1984). A maioria das bactérias e fungos apresen
ta um melhor desenvolvimento em pH neutro, podendo ocorrer o dobro 
da taxa de biodegradação com a correção do pH do solo (Verstraete et 
al., 1976).

VI. EFEITO DO DERRAME NA COMUNIDADE MICROBIANA

O aumento na capacidade de biodegradação dos hidrocarbonetos 
que ocorre em algumas populações de microrganismos nativas, em am
bientes poluídos com óleo, é chamado de adaptação (Spainel«/., 1980). 
Segundo Leahy & Colwell (1990), há três mecanismos inter-relaciona- 
dos, que podem contribuir para a adaptação: indução e/ou desrepressão 
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de enzimas específicas, mudanças genéticas que resultam na aquisição 
de novas atividades metabólicas e enriquecimento seletivo de organis
mos capazes de transformar os compostos.

A entrada de hidrocarbonetos em um ecossistema pode resultar num 
aumento ou decréscimo seletivo do tamanho da população microbiana. 
O efeito do petróleo no tamanho da população dependerá da composi
ção química do óleo contaminante e das espécies de microrganismos 
presentes na comunidade de um ecossistema particular.

Em alguns casos, há enriquecimento primário por microrganismos 
capazes de utilizar os hidrocarbonetos, e secundariamente por microrga
nismos capazes de utilizar os metabólitos produzidos pelos organismos 
primários. Esse enriquecimento leva ao aumento dos microrganismos 
primários e secundários, resultando em um aumento geral no número 
total de microrganismos presentes no ecossistema, tanto em ambiente 
marinho como na água doce. O enriquecimento seletivo foi observado 
em maiores detalhes, em experimentos de laboratório e de campo, por 
diversos autores e revisto em diferentes períodos (Colwell & Walker, 
1977; Floodgate, 1984; Cooney, 1984; Bossert & Bartha, 1984; Leahy & 
Colwell, 1990). Pode ocorrer um aumento da população de um número 
restrito de microrganismos ou mesmo de espécies únicas. Foi observado 
que tanto o tipo de óleo como a temperatura são importantes para se 
considerar as diferenças de população. Vários gêneros são selecionados 
em resposta aos vários tipos de óleos e o mesmo tipo de óleo pode fa
vorecer diferentes gêneros em diferentes temperaturas de incubação.

Além do enriquecimento seletivo, sabe-se também que há decréscimo 
de alguns microrganismos, quando expostos aos componentes do petró
leo. Compostos, como o tolueno e o fenol, encontrados no petróleo, têm 
sido usados como desinfetantes. A ação dos componentes pode ser bac- 
teriostática ou bactericida para os microrganismos, dependendo da solu- 
bilidade e da concentração. O tolueno, por exemplo, pode estimular o 
crescimento de microrganismos em baixa concentração, mas mostra ação 
bacteriostática em alta concentração (Davis, 1967). O fenol é outro exem
plo e pode ser utilizado por alguns microrganismos, mas apresenta ativi
dade bactericida quando em alta concentração. Além do efeito direto dos 
componentes do petróleo na comunidade microbiana, há também o efei
to tóxico dos produtos liberados, durante o processo de degradação. Os 
produtos da oxidação dos hidrocarbonetos aromáticos, por exemplo, 
podem ser mais tóxicos que os compostos originais. Liu (1973), por exem
plo, verificou que os alcanos C5-C9 não eram tóxicos, entretanto os álcoois 
correspondentes apresentavam atividade bacteriostática.

Alguns microrganismos apresentam também comportamento neutro 
em resposta à adição de hidrocarbonetos e nesses casos a população 



BIODEGRADAÇÃO DO PETRÓLEO 319

permanece inalterada. Walker et al. (1975) verificaram que certas popu
lações bacterianas aumentaram ou diminuiram, quando expostas ao óleo, 
mas a população de fungos não foi modificada.

De forma geral, há aumento da capacidade degradativa, quando as 
amostras são provenientes de ambientes poluídos, ocorrendo em alguns 
casos a ampliação de substratos (Bauer & Capone, 1988; Kerr & Capone, 
1988). Nesses casos, os autores relataram a capacidade de uma popula
ção microbiana degradar fenantreno e ampliar seu metabolismo para 
uso de um composto similar, o naftaleno, devido possivelmente a uma 
via metabólica comum ou devido à ampla especificidade por hidrocar- 
bonetos poliaromáticos.

O mecanismo genético primário para a adaptação de uma comunida
de microbiana é a amplificação por meio de enriquecimento seletivo, 
mutação e transferência genética dos genes envolvidos no metabolismo 
dos contaminantes (Spain et al., 1983; Barkay & Pritchard, 1988). Os 
plasmídeos podem ter um papel importante na adaptação, porquanto 
eles podem ser transferidos, via transformação, conjugação ou transdução, 
para outras linhagens receptoras, conferindo a estas uma nova caracte
rística. As vias metabólicas para degradação de vários compostos aromá
ticos do tipo naftaleno, salicilato, cânfora, octano, xileno e tolueno são 
codificadas por plasmídeos em Pseudomonas (Chakrabarthy, 1976). Há 
possibilidade de expandir o potencial catabólico de linhagens, transfe
rindo-se esses plasmídeos metabólicos para linhagens com capacidade 
limitada de utilização de alguns compostos (Ramos et al., 1995). A expo
sição de populações de microrganismos aos hidrocarbonetos pode con
ferir uma vantagem seletiva às linhagens, que possuem plasmídeos con
tendo genes catabólicos, resultando na amplificação dessas linhagens. A 
importância desse tipo de plasmídeo tem sido observada pela freqüên
cia com que ele se apresenta em isolados provenientes de ambientes 
contaminados, comparado com aqueles provenientes de regiões não con
taminadas. Entretanto, os resultados obtidos por diferentes autores não 
são conclusivos. Hada & Sizemore (1981) analisaram 440 isolados de 
Vibrio spp., coletados no Golfo do México e 35% das linhagens proveni
entes de regiões contaminadas apresentaram plasmídeos, contrastando 
com 23% no controle. Os isolados das áreas poluídas apresentaram tam
bém maior multiplicidade de plasmídeos, em média 2.5, em relação ao 
controle (1.5). A existência de plasmídeos foi também maior, em cerca 
de 35% das linhagens isoladas de um manancial de água contaminado 
com hidrocarbonetos aromáticos policíclicos, ao passo que as isoladas 
de um aqüífero não contaminado, foi de apenas 8% (Ogunseitan et al., 
1987). Resultados similares foram relatados por Kobori et al. (1984). En
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tretanto, Fredrickson et al. (1988) verificaram que, dentre 163 bactérias 
analisadas, aquelas provenientes das camadas mais profundas do solo 
exibiam uma maior incidência de plasmídeos (39%) do que os de super
fície (14%) ou de um manancial raso (16%). Foi também verificada a 
resistência à penicilina em 70% dos isolados, à ampicilina (49%) e à car- 
benicilina (32%), e essa resistência era mais comum em isolados conten
do plasmídeos. A maioria dos isolados analisados era proveniente de 
uma região não contaminada, no entanto os valores foram próximos da
queles relatados por autores anteriores. A falta de correlação entre fre- 
qüência de plasmídeos e proximidade de áreas contaminadas foi tam
bém relatada por Leahy et al. (1990), que detectaram a freqüência de 
plasmídeos associada com a profundidade da coleta da amostra. Todos 
os trabalhos que detectaram a incidência de plasmídeos em populações 
microbianas isoladas de regiões contaminadas, não relatam, entretanto, 
o papel desses plasmídeos na adaptação ou mesmo no metabolismo de 
hidrocarbonetos e, portanto, permanecem na categoria de plasmídeos 
crípticos. A única exceção foi apresentada por Fredrickson et al. (1988), 
que utilizaram uma sonda contendo os genes TOL e detectaram homologia 
em algumas linhagens.

O monitoramento do processo de biodegradação, considerando-se 
as comunidades que atuam seqüencial ou sinergisticamente, pode ser 
analisado, usando sondas de DNA, específicas para os diferentes genes, 
que regulam as vias catabólicas dos hidrocarbonetos (Trevors, 1985). As 
sondas de DNA, provenientes dos genes TOL (oxidação do tolueno) e 
NAH (naftaleno) foram utilizadas por Sayler eT«/. (1985) na hibridização 
de colônias com amostras provenientes de solos contaminados. Foi de
tectada uma correlação entre o aumento da degradação de compostos 
aromáticos policíclicos e o aumento no número de colônias, contendo 
seqüências homólogas às sondas utilizadas. Entretanto, as técnicas de 
hibridização oferecem algumas dificuldades para análise de amostras 
numerosas coletadas em campo. Atualmente, o uso da técnica de PCR 
(polymerase chain reactiori) pode melhorar a sensibilidade da técnica, 
além da facilidade de uso com amostras coletadas de sedimentos.

VII. ESTRATÉGIAS DE BIORREMEDIAÇÃO

VII. 1. Em Ambiente Aquático

Os derrames de petróleo ou derivados, principalmente os que ocor
rem no mar, causam danos consideráveis para o meio ambiente, geran
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do uma preocupação pública enorme, que pressiona para soluções rápi
das e econômicas. Quando ocorre o derrame, em geral, as primeiras 
providências tomadas para atenuar o efeito ambiental, são a coleta física 
do material por meio de adsorventes e escumadeiras superficiais. Entre
tanto, a medida não é efetiva em grandes derrames. Outras medidas in
cluem o uso de dispersantes, a queima do óleo in situ ou a aplicação de 
agentes que catalisam a fotoxidação. Dentre as novas estratégias, a bior- 
remediação emerge como a menos agressiva e a mais adequada para 
manutenção do equilíbrio ecológico.

Há diversas patentes geradas e mais de 40 companhias oferecem pro
dutos e serviços de biorremediação (Prince, 1993). O princípio de todos 
os processos é propiciar um aumento na biodegradação, por diferentes 
mecanismos. O mais simples mencionado é o estímulo pela adição de 
nitrogênio e fósforo. Outros consideram o aumento da superfície do 
óleo, que se torna mais facilmente exposto ao ataque microbiano ou à 
combinação de microrganismos ou nutrientes num dispersante, para es
timular a degradação. Métodos mais sofisticados adicionam microrganis
mos exógenos com capacidade degradativa conhecida, isolados natural
mente ou manipulados geneticamente.

Alguns grupos têm estudado a biorremediação em experimentos de 
campo onde o óleo foi colocado em pequenas áreas. A aplicação de 
fertilizantes tem-se mostrado bastante eficiente aumentando de 5-10 vezes 
a taxa de degradação do petróleo. Em experimentos efetuados na Nova 
Scotia (Prince, 1993) verificou-se que os fertilizantes oleofílicos e de li
beração lenta estimularam a degradação do óleo cru. A degradação foi 
medida pela taxa de decréscimo de n-heptadecano/pristano e n-octa- 
decano/fitano. Alguns oleofílicos tipo Inipol EAP22, utilizados nos testes 
em Spitzbergen, apresentaram pouca eficiência para estimular a degra
dação na interfase óleo-água, entretanto mostraram uma eficiência me
lhorada em areia grossa.

O uso de compostos contendo microrganismos na sua composição 
parece ter um efeito duvidoso no estímulo à biodegradação (Prince, 1993). 
Isso deve ocorrer, devido ao enriquecimento natural da população mi
crobiana, que atua competitivamente para não permitir o estabelecimento 
de uma população exógena. Em Prince William Sound esse efeito foi no
tório, a ponto de ter sido observado um melhor efeito, após a esteriliza
ção do produto, sugerindo que os produtos poderíam estar contribuin
do com elementos-traço. As tentativas para isolamento dos micror
ganismos nativos, enriquecimento in vitro para posterior inoculação tam
bém não produziram efeitos animadores e não foram melhores do que 
a adição apenas de nutrientes inorgânicos.
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O não efeito da inoculação em processo de biorremediação em am
biente marinho foi também observado no solo (Vecchioli et al., 1990).

O uso da biorremediação em derrames reais é mais recente. Ele é 
efetuado em regiões costeiras, porquanto o controle no amplo ambiente 
marinho é extremamente difícil de ser avaliado. Prince (1993) descreve 
alguns casos, entre os quais o ocorrido em Spitzbergen, na região Ártica, 
em 1985, quando Inipol EAP22 foi aplicado num derrame de 88.000 1. 
Houve uma redução de 90% da contaminação dos sedimentos após um 
ano, contrastando com 15% em regiões não tratadas. Mas o caso mais 
documentado foi sem dúvida, o derrame ocorrido em Prince William 
Sound, no Alaska, em março de 1989, onde ocorreu um derrame de 
aproximadamente 11 milhões de galões. Uma série de cinco artigos, pu
blicados de janeiro a maio de 1991, descreve todas as etapas efetuadas 
por diferentes pesquisadores, empresas e instituições incumbidas de 
promover a limpeza da região (Kelso & Kensziorek, 1991; Maki, 1991; 
Westermeyer, 1991; Galt et al., 1991; Pritchard & Costa, 1991). Após o 
derrame, durante as oito semanas seguintes, o óleo se espalhou no Golfo 
do Alaska e ao longo de 1.750 km da costa, estendendo-se até 750 km 
do sítio inicial do derrame (Wolfe et al., 1994). O derrame forneceu uma 
oportunidade ímpar para testar a eficiência da biorremediação. Após al
guns testes preliminares, foram escolhidas duas praias, a de Snug Harbor 
e Passage Cove, para os testes de campo. As duas áreas apresentavam 
pedregulhos grandes com cobertura de óleo e areia misturada com óleo 
e cascalho sob pedregulhos em diferentes profundidades. Foram testa
dos três tipos de fertilizantes considerando-se as estratégias de aplica
ção, problemas logísticos para aplicação em grande escala, disponibili
dade no mercado e a capacidade de liberar nitrogênio e fósforo na su
perfície e subsuperfície por períodos prolongados. Os fertilizantes esco
lhidos foram: um de liberação lenta, um oleofílico e um fertilizante solú
vel aplicado como uma solução. Os fertilizantes de liberação lenta utili
zados eram formulações na forma de briquetes e granular (2-3 mm diâ
metro). Ambos os produtos apresentam uma liberação inicial rápida de 
nutrientes, após o que o nitrogênio e fósforo remanescentes são libera
dos lentamente durante 3-4 semanas. Foi escolhido o agente oleofílico 
Inipol EAP22, que podia ser produzido rapidamente em larga escala e 
apresentava as características desejáveis para as condições ambientais 
da região. Esse produto é uma microemulsão estável, consistindo de 
uma matriz de uréia coberta por um carreador de ácido oléico. Lauril- 
fostato, um surfactante e fonte de fósforo, é incorporado como um esta
bilizador, e metilcelulose adicionado como um redutor de viscosidade. A 
aplicação foi efetuada em áreas superficiais primárias, onde nada havia 
sido efetuado após o derrame, e em áreas secundárias, onde havia sido 
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efetuada uma limpeza física. A primeira aplicação do fertilizante ocorreu 
em julho do mesmo ano e aproximadamente 2-3 semanas mais tarde, os 
pedregulhos da praia estavam visivelmente mais limpos. Havia, entre
tanto, quantidades significativas de óleo sob os pedregulhos e na sub- 
superfície, que desapareceram após algumas semanas. Esses resultados 
contrastaram com as regiões de controle não tratadas ou tratadas com os 
briquetes, onde não foram observadas mudanças visuais. As medidas da 
taxa de biodegradação, efetuadas pela proporção de alcanos C18/fitano, 
apresentaram um declínio de 70%, após quatro semanas. Houve uma 
variação considerável na biodegradação, em função da distribuição alta
mente heterogênea do óleo na praia. A observação contínua mostrou 
que após algum tempo, todas as áreas, tratadas e não tratadas, se apre
sentavam mais limpas. O uso do fertilizante tinha acelerado o processo 
de limpeza por aproximadamente dois meses. Não foi observado um 
aumento significativo das populações microbianas com o resultado da 
adição de fertilizantes. Assim que o tratamento geral em Prince William 
Sound havia sido iniciado, os testes de biorremediação foram implanta
dos em um segundo sítio, em Passage Cove. Foram aplicados fertilizan
tes inorgânicos solúveis ou Inipol EAP22 + fertilizante de lenta liberação. 
Ocorreu uma clara limpeza da região fertilizada, comparada com a re
gião sem tratamento, e foi possível mostrar diferenças significativas en
tre elas. Em julho de 1990, o programa de monitoramento instalado para 
avaliar o efeito da biorremediação, mostrou que a adição de fertilizantes 
tinha estimulado as atividades de degradação em 3-4 vezes. Isso levou à 
reaplicação do fertilizante em áreas onde havia ainda grandes quantida
des de óleo. Com a chegada do verão, a colonização bacteriana cresceu, 
propiciando ainda uma taxa de degradação maior.

Após a Guerra do Golfo em 1991, áreas poluídas na Arábia Saudita 
foram cobertas por um tapete verde resultante da associação de micror
ganismos fotossintéticos e outros não fotossintéticos. A associação des
sas algas fixadoras de nitrogênio com bactérias heterotróficas sugere que 
o ecossistema é limitado pelo nitrogênio e que os microrganismos capa
zes de degradar hidrocarbonetos são limitados às áreas onde o nitrogê
nio pode ser liberado pelos fixadores de nitrogênio. Sabe-se que algu
mas bactérias que degradam hidrocarbonetos são também fixadores de 
N (Laguerre et al., 1987; Roy et al., 1988; Chen et al., 1993; Toccalino et 
al., 1993).

. Em 1990, ocorreu também um derrame de cerca de 4 milhões de galões 
de petróleo no Golfo do México, Texas, após o incêndio do supertanque 
Mega Borg. Linhagens microbianas, desenvolvidas por C. Opppenheimer 
e capazes de utilizar uma ampla variedade de hidrocarbonetos, foram uti
lizadas para a descontaminação em mar aberto. Há indícios de ocorrência 
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de biodegradação, entretanto, há dificuldades na coleta de dados e na 
certificação de que os microrganismos inoculados e não os nativos seriam 
os responsáveis pelo processo (Holden, 1990).

VII. 2. Em Ambientes Terrestres

As refinarias de petróleo geram uma grande quantidade de derivados 
indesejáveis, que poluem o ambiente e são os principais poluidores do 
solo e mananciais de água. As fontes desses produtos são provenientes 
principalmente do fundo dos tanques-reservatórios e das unidades de 
tratamento. Os tanques de armazenamento contribuem significativamente 
para provocar a poluição. Nos Estados Unidos, por exemplo, há 2 mi
lhões de tanques subterrâneos para armazenamento de gasolina e 90.000 
deles oferecem riscos (Toccalino, 1993). A composição dos dejetos varia 
de acordo com a origem, armazenamento e o histórico do tratamento. 
Entre os métodos utilizados para eliminação desses compostos, o 
landfarming é o escolhido por várias refinarias. Esse processo consiste 
na dispersão dos resíduos no solo e ocorrência de biodegradação por 
microrganismos nativos.

A biodegradação do óleo no solo foi descrita por diversos autores. 
Entretanto muitos desses trabalhos, apesar de constatarem a degradação 
de diferentes tipos de óleos, não consideraram os microrganismos ativos 
e nem os produtos remanescentes da biodegradação. Raymondeír?/. (1976) 
efetuaram uma análise mais detalhada, adicionando produtos seleciona
dos em solos de diferentes regiões geográficas dos Estados Unidos. A 
análise, empregando seis diferentes tipos de óleo (óleo de carro e cami
nhão, óleo da Arábia, óleo Coastal Mix, óleo de aquecimento e um óleo 
residual 6) foi aplicada uma única vez em 14 locações geográficas. Os 
produtos foram misturados com o solo e analisados durante um ano. Cada 
região que recebeu a aplicação de óleo, foi subdividida em duas sub- 
áreas, sendo que metade de cada área recebeu fertilizante. A concentra
ção do óleo decresceu em todas as áreas, com uma redução de 48,5 a 90%, 
dependendo do tipo de óleo e da localização geográfica. O máximo de 
degradação observada foi de 2,4 m3 x 103 por mês. As mudanças na com
posição do óleo, medidas por fracionamento em sílica gel, cromatografia 
gasosa e absorbância em luz ultravioleta, ocorreram com todos os compo
nentes, mas mais lentamente para os compostos mais polares. Foi obser
vado um aumento significativo de microrganismos capazes de degradar n- 
hexadecano ou o óleo aplicado, mas não foi observado aumento signifi
cativo na população de fungos. Os produtos de degradação exibiram, 
após 9 meses, efeito inibitório no crescimento de plantas na região. Poste
riormente Dibble & Bartha (1979) efetuaram experimentos de laboratório 
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para avaliar e otimizar os parâmetros ambientais do processo de land- 
farming. A biodegradação foi monitorada pela evolução de CO2 e análise 
periódica dos hidrocarbonetos residuais. A biodegradação ocorreu com 
maior eficiência na faixa de umidade de 30-90%, pH de 7,5 a 7,8, tempe
ratura superior a 20°C, taxa C:N de 60:1, taxa C:P de 800:1 e a adição de 
micronutrientes e suplementos orgânicos não foi benéfica. A quebra dos 
hidrocarbonetos saturados (alcanos e cicloalcanos) foi mais alta com apli
cações mais baixas, mas taxas mais altas favoreceram a biodegradação das 
frações aromáticas e asfáltica. Uma taxa de aplicação de 5% de hi
drocarbonetos ao solo forneceu os melhores resultados de biodegradação 
para todas as classes de compostos.

Apesar da adição de fertilizantes ser benéfica ao estimular o processo 
de biodegradação, alguns casos, como os citados, por exemplo, não ofe
recem evidências claras de sua eficiência. A demanda de N para o desen
volvimento da população de microrganismos é bastante alta e tem sido 
sugerido que o landfarming propicia seletivamente o desenvolvimento 
de microrganismos fixadores de N, não simbióticos. Vários pesquisado
res relatam o isolamento de bactérias heterotróficas, capazes de fixar N 
atmosférico, isoladas de amostras de solo poluídas (Coty, 1967; Laguerre 
et al., 1987). Entretanto, a ocorrência e a atividade dos microrganismos 
fixadores de nitrogênio não parecem ser efetivas em todos os tipos de 
compostos. Toccalino et al. (1993) por exemplo, verificaram por experi
mentos de laboratório, que a degradação de propano e butano, os prin
cipais componentes da fase gasosa de um derrame de gasolina, pode ser 
estimulada inicialmente por adição de N, durante um período médio de 
três meses. Entretanto, após esse período, a degradação dos dois com
postos apresenta diferenças e a de propano torna-se mais lenta, limitada 
pela insuficiência de N. Com butano, essa limitação pode ser superada 
pela fixação de N, efetuada por bactérias que crescem em solo contendo 
butano mas não propano. Essa sugestão foi confirmada pela medida de 
N total existente no solo com butano e pela redução de acetileno. A pre
sença de um excesso de N foi também mostrada pela falta de resposta ao 
N exógeno e pelo estímulo provocado na degradação do propano, quando 
se misturou solo de degradação de butano.

Além das refinarias de petróleo, a indústria petroquímica também gera 
diversos dejetos poluentes. Dave et al. (1994), por exemplo, detectaram 
cerca de 240 compostos de hidrocarbonetos, dos quais 54% são C;-Cn e 
46% de C12 a C . O fracionamento em sílica gel apresentou 62% de com
postos saturados, 17% de aromáticos e 21% de compostos polares. Fo
ram isoladas 22 culturas bacterianas capazes de degradar o composto, 
sendo que 7 delas foram eficientes para uma degradação de 30-40% em 
15 dias, usando-se meio de cultura líquido. A adição de glicose e extrato 
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de leveduras aumentou a biodegradação até 70%. Usando-se essas bacté
rias no solo, houve um aumento da degradação durante 30 dias de 40% 
para 70%. O solo contaminado com o complexo de hidrocarbonetos, 
mas esterilizado, apresentou fitotoxicidade para piântulas de trigo, tanto 
na germinação quanto no crescimento. Em solo não estéril o composto 
apresentou um efeito menor na germinação, mas com a inoculação das 
bactérias houve um decréscimo substancial na toxicidade, permitindo 
um aumento na germinação de 55% para 80% das sementes e aumento 
da concentração de clorofila. A biodegradação no solo também aumen
tou para 80% e esse aumento foi atribuído ao efeito estimulatório da ri- 
zosfera (Walton & Anderson, 1992). O uso de plantas para estimular a 
biodegradação foi também relatada recentemente por Radwan et al. 
(1995). Na região desértica do Kuwait, após a Guerra do Golfo, ocorrida 
em 1991, houve uma poluição de cerca de 50 km2. Apesar de alguma 
evidência de despoluição natural por atividade de microrganismos nati
vos, ainda permanecem áreas bastante contaminadas, que não suportam 
nenhuma atividade agrícola. Entretanto, em áreas pouco ou moderada
mente contaminadas, foi possível a observação de plantas que se desen
volveram e cujas raízes estavam associadas a milhões de microrganismos 
capazes de degradar petróleo. Esses microrganismos absorvem e meta- 
bolizam vários hidrocarbonetos alifáticos e aromáticos rapidamente, 
detoxificando e biorremediando o solo ao redor das raízes. Os autores 
sugerem que as plantas “resistentes” ao óleo, poderíam ser utilizadas em 
processos de biorremediação, cultivando-as em regiões poluídas. As áreas 
muito poluídas poderíam ser misturadas com areia pura para diluir o 
óleo aos niveis tolerados pelas plantas.

VIII. FITORREMEDIAÇÃO

Existem evidências convincentes de que as raízes das plantas, junta
mente com a comunidade microbiana, oferecem um estratégia importante 
para a remediação de solos contaminados. Sob diferentes condições 
ambientais a vegetação tem mostrado capacidade de aumentar a biode
gradação de solos contaminados. A fitorremediação, ou o uso de plantas 
para o tratamento in situ de solos contaminados é uma tecnologia emer
gente com potencial para uma limpeza efetiva e barata, permitindo a 
mineralização completa na rizosfera (Anderson et al., 1993; Schnoor et al, 
1995). A rizosfera tem sido analisada nas pesquisas agrícolas, devido à sua 
importância para a produtividade. É uma zona de alta atividade microbiana 
na interface raiz-solo, que está sob influência da raiz. O aumento no cres
cimento microbiano e atividade na rizosfera pode ser o responsável pelo 
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aumento da taxa de degradação metabólica de compostos xenobióticos 
na rizosfera. A composição da população de microrganismos é dependen
te do tipo da raiz, espécie e idade da planta e tipo de solo, bem como de 
outros fatores, como a exposição das raízes aos diferentes tipos de com
postos. As mudanças contínuas na interface raiz-solo produzem alterações 
constantes na estrutura do solo e na população microbiana.

Devido ao pequeno desenvolvimento dos estudos da fitorremediação, 
esta ainda não é uma tecnologia amplamente aceita pelas agências que 
regulam o controle ambiental. Basicamente as plantas atuam por três 
mecanismos: absorção direta de contaminantes e subseqüente acumula
ção de metabólitos não fitotóxicos nos tecidos da planta; liberação de 
exsudatos e enzimas que estimulam a atividade microbiana e as transfor
mações bioquímicas e aumento da mineralização na rizosfera. Os três 
mecanismos possíveis, bem como algumas aplicações da fitorremediação 
em áreas contaminadas com compostos químicos, foram revistos recen
temente (Schnoor et al., 1995). Alguns tipos de plantas, tais como trigo, 
cana-de-açucar, trevo, arroz, milho, ervilha, algodão, soja, tabaco, linho, 
etc. têm sido analisados para a fitorremediação (Anderson et al., 1993).

O uso da fitorremediação para limpeza de áreas contaminadas com 
petróleo ou hidrocarbonetos mais complexos é mais recente. Alguns 
pesquisadores observaram aumento de degradação de óleo na rizosfera 
durante o estudo do crescimento de arroz em solos onde havia ocorrido 
aplicação de resíduos de óleo. Os autores creditaram o aumento no cres
cimento à remoção do óleo da rizosfera por microrganismos específicos, 
identificados como Bacillus sp., que cresceram no óleo somente na pre
sença de exsudatos das raízes de arroz (in Anderson et al., 1993).

Recentemente foi descrita a identificação de bactérias e fungos capa
zes de degradar hidrocarbonetos e que foram isolados da rizosfera de 
algumas plantas (Radwanef«/., 1995). As plantas, pertencentes à familia 
Compositae, eram capazes de crescer em uma areia negra e poluida por 
óleo, mas possuíam as raízes brancas e limpas. Mesmo a areia ao redor 
das raízes não apresentava indícios de poluição, contrastando com a 
areia mais distante que mantinha as características da poluição. A areia 
poluida foi utilizada para cultivar outras espécies vegetais, como milho, 
tomate e termis. Todas as três espécies de plantas germinaram normal
mente, apresentando, entretanto, altura inferior ao esperado, após qua
tro semanas. A amostra da rizosfera de todas as plantas apresentou cerca 
de 108 bactérias e 105 propágulos por g de peso fresco de raiz. Arthrobacter 
estava presente numa freqüência de 95% na rizosfera. Outros gêneros 
como Rhodococcus, Pseudomonas e Bacillus eram predominantes, com 
Arthrobacter perfazendo no máximo 5%. Os fungos predominantes na 
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rizosfera foramPenicillium e Fusarium, enquanto, no solo não rizosférico, 
predominou Tricboderma. Leveduras foram detectadas em baixos níveis 
na microflora da rizosfera.
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I. INTRODUÇÃO

Amostra de pedra-sabão
CO92/5, na ombreira da janela 
da lateral direita da Igreja Bom 
Senhor Jesus de Matosinhos, 
Congonhas, apresentando pedra 
trincada, com ruptura e perda 
de pedaços.

Rochas e minerais sofrem processo natural de desgaste por condições 
ambientais que levam à perda substancial de material. Esse desgaste pode 
ser causado por fatores físicos, como chuvas e vento, químicos, como po
luição atmosférica, e fatores biológicos, assim como pela associação dos 
três tipos. As chamadas “pedras artificiais”, como concreto, ladrilho e arga
massa, também podem sofrer alterações por ação desses fatores.

Entre os agentes biológicos que participam da degradação das pedras 
estão as bactérias quimilitotróficas e quimiorganotróficas, cianobactérias, 
algas, líquens e os fungos. Entre os mecanismos típicos de biocorrosão 
está a excreção de ácidos inorgânicos, como o ácido nítrico e o ácido 
sulfúrico, produzidos pelas bactérias quimiolitotróficas e os ácidos orgâni
cos, liberados pelas bactérias quimiorganotróficas e pelos fungos, na 
superfície das rochas. Os filmes microbianos ou biofilmes, constituídos 
de algas, líquens, fungos e bactérias, que crescem praticamente em to
das as pedras expostas a condições atmosféricas variadas, também po
dem modificar a composição química e mineralógica da pedra original.

A pressão causada pela formação de sais ou de cristais de gelo e 
liquefação nas camadas superficiais das rochas, sendo este último um 
fenômeno típico de países temperados, está incluída entre os fatores 
físico-químicos que provocam danos nas construções em pedra.
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II. SITUAÇÃO ECOLÓGICA E POLUIÇÃO

O clima e as condições de poluição atmosférica também influen
ciam os processos biológicos de degradação das rochas. Assim é que a 
situação ecológica dos microrganismos e sua conexão relativa com o 
tipo de pedra (pedra-sabão, calcária ou arenito, ácida etc.) e muitos 
outros fatores ambientais têm um importante papel nos processos de 
intemperização das rochas. Além do mais, essa situação depende, em 
grande parte, da exposição da pedra a diferentes condições climáticas 
e de poluição. Ainda, de acordo com Krumbein (1988b), enquanto as 
rochas das áreas desérticas têm uma velocidade de decomposição de 
10 mm a cada 100 anos, nas cidades o fenômeno apresenta velocidade 
quatro vezes maior.

A microflora de materiais inorgânicos representa um complexo ecos
sistema que se desenvolve de diversas maneiras, dependendo das con
dições geográficas e climáticas, da presença de partículas inorgânicas e/ 
ou orgânicas do ar, assim como das propriedades físico-químicas do 
material em questão. Em muitos casos, a poluição do ar aumenta consi
deravelmente o crescimento dos biofilmes e, conseqüentemente, a bio- 
deterioração, como no caso da amônia ou matéria orgânica fornecida 
pelo vento e chuva nas áreas de indústrias e de agricultura intensiva. A 
amônia também, assim como a matéria orgânica, pode ser originada de 
fertilizantes secos ou úmidos (pó de amônia ou adubo líquido). Algas e 
cianobactérias podem suprir as rochas com grandes quantidades de limo 
e amônia, via processos de deterioração quimiorganotróficos. Além dis
so, o limo bacteriano se comporta como adesivo e suporte para deposi
ção de partículas de carvão e fuligem na superfície das rochas.

Sabe-se que a atmosfera antropogênicamente poluída tem contribuí
do para um aceleramento da corrosão dos monumentos históricos de 
pedra nos últimos 100 anos. Devido ao uso intensivo de combustíveis 
derivados do petróleo, milhões de toneladas de gases poluentes são li
berados na atmosfera, especialmente SO2 e NOx (NO e NO2). Sabe-se, 
desde longa data, que o SO2, sozinho ou combinado com a água, ataca 
e dissolve a superfície das pedras. Outro poluente bem conhecido é o 
NO2. O monóxido de nitrogênio e o dióxido de nitrogênio são origina
dos principalmente da emissão de gases dos automóveis (60%) e do 
solo. O NO2 reage com a água e forma ácido nitroso e ácido nítrico, con
forme a equação:

2 NO2 + H2O -» 2 H’ + NO2‘ + NO;
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III. DETERIORAÇÃO DE MONUMENTOS CONSTRUÍDOS 
DE PEDRA

A decomposição das rochas apresenta dois aspectos principais: por 
um lado, é indispensável e, portanto, necessária para a formação do solo 
e, por outro lado, causa inestimável dano nas pedras usadas na constru
ção dos monumentos e esculturas da nossa herança cultural.

A degradação biológica das rochas inclui e é estritamente associada a 
processos químicos e físicos. Os processos bioquímicos e biofísicos de 
degradação das pedras incluem a ação direta e indireta de organismos 
que modificam as propriedades e estabilidade das rochas e das constru
ções de pedras.

A degradação das rochas e pedras utilizadas nas construções de monu
mentos históricos foi, durante muito tempo, considerada um processo 
estritamente físico-químico. Krumbein (1966,1968,1972,1983) e Krumbein 
& Schõnborn-Krumbein (1987) foram os primeiros pesquisadores a des
crever o fenômeno da biodeterioração da pedra e eles o definiram como 
uma troca ou biotransferência de material e energia entre dois sistemas 
heterogêneos abertos: o substrato sólido (rocha, mineral, concreto etc.) e 
a atmosfera. Antes dessas publicações, o significado da influência microbiana 
nos processos de deterioração das pedras era praticamente ignorado e, na 
maioria das vezes, não era levado em consideração nos processos de aná
lise e conservação dos materiais. Mais recentemente, a participação dos 
processos de biodeterioração nas alterações que ocorrem nas pedras tem 
sido ressaltada e descrita em muitos casos, conforme artigo de revisão de 
May et al. (1993). A separação entre deterioração físico-química (abiótica) 
e biológica (biótica) é praticamente impossível, uma vez que cada proces
so, químico ou físico, é influenciado ou controlado pela atividade mi
crobiana. Os processos de biodeterioração e outros processos ambien
tais de deterioração estão intimamente relacionados, uma vez que a pre
sença de um deles torna o outro mais efetivo.

IV. MECANISMOS DE AÇÃO DOS MICRORGANISMOS 
NOS PROCESSOS DE BIODETERIORAÇÃO DAS PEDRAS

Os microrganismos estão fortemente envolvidos nos processos de de
gradação de pedras dos monumentos históricos. Entretanto, os mecanis
mos de deterioração e a interrelação entre organismos, assim como en
tre organismos e pedras, não estão ainda satisfatoriamenrte explicados. 
Sabe-se que a colonização e contaminação das rochas são basicamente 
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controladas pelos impactos ambientais, tais como tipo de pedra, condi
ções climáticas e fatores edáficos (relativos ao solo). Poluentes antropo- 
gênicos orgânicos e inorgânicos do ar, especialmente hidrocarbonetos 
alifáticos e aromáticos, aceleram os processos quimiorganotróficos de 
biodeterioração em pedras expostas em monumentos históricos. A in
teração entre a poluição do ar e os microrganismos da pedra interfere 
significativamente no aumento da população microbiana e, conseqüen- 
temente, influencia diretamente o processo de biodeterioração.

Microrganismos, tais como as algas, líquens, fungos, assim como bac
térias quimilitotróficas e quimiorganotróficas, influenciam os processos 
de degradação das rochas, principalmente através de duas diferentes 
maneiras, de acordo com Silverman (1979):
1) A excreção de ácidos inorgânicos (acidólise) ou orgânicos (complexólise) 
causa lixiviação, com perda de material ligante da rocha, levando, como 
conseqüência, ao enfraquecimento da estrutura cristalina do mineral da 
rocha. A liberação biogênica de ácidos corrosivos é um dos mecanismos 
de destruição biogeoquímica mais conhecidos e estudados.
2) A excreção de substâncias poliméricas extracelulares que absorvem 
água (SPE) forma os chamados biofilmes, que levam, como conseqüên
cia, a mudanças na porosidade e permeabilidade das rochas. A presença 
dos biofilmes na camada superficial das rochas, em associação com a 
liberação de substâncias surfactantes, modifica também a absorção e di
fusão da água nesses materiais. Em adição, a absorção de gases po
luentes da atmosfera parece também aumentar na superfície coberta com 
o biofillme.

Resumindo, de acordo com Krumbein (1987), os processos microbianos 
mais importantes envolvidos no biotransporte e biotransferência de ma
terial mineral e, portanto, na biodeterioração de construções, monumen
tos ou objetos de arte em pedras são identificados como:
1) Produção de ácidos (prótons).
2) Produção de compostos complexos.
3) Produção de substâncias adesivas e surfactantes.
4) Produção de substâncias minerais tais como óxidos, fosfatos, carbo- 
natos, oxalatos etc.
5) Produção de nichos ecológicos (perfurações, formação de crostas, 
alargamento de fissuras e criação de reservatórios de água).

A importância dos processos biológicos e outros fatores na deteriora
ção das pedras usadas em construção de monumentos históricos tem 
sido repetidamente questionada. Porém, não existem mais dúvidas de 
que a composição da atmosfera, assim como a agressividade das solu
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ções formadas na superfície da pedra, são sempre determinadas pelos 
processos biológicos. O fenômeno biológico é, sem dúvida, o fator cha
ve no processo de intemperização das rochas e, portanto, das pedras 
usadas nas construções dos monumentos.

Qualquer organismo ou produto gerado por seres vivos é capaz de 
acelerar a destruição de material mineral e exemplos dessas atividades 
são numerosos. Segundo Krumbein (1988), os efeitos biogênicos nas 
construções de pedra podem variar conforme o agente:
1. Causados pelo homem (antropogênicos): guerra, vandalismo, negli
gência, poluentes.
2. Causados pelas plantas e animais: crescimento direto, influências indi
retas como crescimento de raízes, produção de excreções diversas etc.
3- Causados pelos microrganismos e outros organismos: crescimento de 
líquens, musgos, algas, fungos, bactérias e actinomicetos, produção de 
metabólitos etc.
4. Causados por fatores biofísicos: transferência de prótons, transferên
cia de elétrons, força de Van der Waals etc.

Berthelin (1983) divide o processo microbiano de degradação das 
rochas em dois mecanismos: de solubilização e insolubilização.

Solubilização: inclui os processos de acidólise, complexólise e alca- 
linólise, assim como os outros enzimáticos e não enzimáticos.

• Acidólise: é definida como o processo de ação do próton de com- 
plexação fraca de ácidos com metais das rochas. Como exemplo de áci
dos podemos citar o carbônico, nítrico, fórmico, acético, lático, glucônico, 
e as reações que ocorrem conforme esquema geral abaixo:

(Mineral) M+ + H+R’ -* H+(Mineral)’ + M+R’
onde R’ = NO.’, RjCOO’, HCOA', SO^, entre outros.

• Complexólise: leva à constituição de complexos organo-metálicos 
ou quelatos. Cátions mono valentes são extraídos por prótons (H+) dos 
ácidos biogênicos e, dessa maneira, são facilmente lavados. O mesmo 
acontece com os cátions di e trivalentes, que após processo de redução 
podem ser incorporados em complexos-quelatos e são também lavados 
pela água.

• Alcalinólise: grande número de microrganismos toma parte na de
gradação de compostos nitrogenados. O produto dessas reações (amô- 
nia) aumenta o pH e induz a solubilização da sílica.

Insolubilização (imobilização): os microrganismos podem absor
ver elementos minerais, precipitá-los fora de suas células ou incorporá- 
los em seu interior. Portanto, agem como sequestradores de íons, imobi
lizando-os.
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V. ORGANISMOS ENVOLVIDOS NOS PROCESSOS 
DE BIODETERIORAÇÃO DAS PEDRAS

Os principais organismos envolvidos na degradação das rochas po
dem ser agrupados da seguinte maneira:

V. 1. Líquens

Os líquens formam uma associação simbiôntica entre um fungo (mi- 
cobionte) e uma alga ou uma cianobactéria (ficobionte). Os fungos rece
bem nutrientes orgânicos das algas fotossintéticas e, por outro lado, su
prem as algas de substâncias minerais retiradas da pedra através da pene
tração mais profunda das hifas no material pétreo. Os líquens, juntamente 
com as algas e cianobactérias, são considerados organismos pioneiros na 
colonização das superfícies de rochas e pedras trabalhadas. Como são 
organismos fotolitotróficos, não dependem de suprimento exterior de 
substrato orgânico. Os líquens, especialmente, toleram condições extre
mas de umidade e temperatura. Os líquens e outros organismos “epilíticos” 
(que crescem na superfície das pedras) podem formar um carpete cobrin
do a superfície das rochas e, dessa maneira, regular a estabilidade da umi
dade. Muitas vezes, os líquens podem se estabelecer apenas na superfície 
das pedras, mas em algumas circunstâncias a hifa do fungo micobionte 
pode penetrar na rocha e a deterioração da rocha pode dever-se a:
a) expansão da hifa na matriz da pedra;
b) sucessiva expansão e contração da colônia de líquen em diferentes 
situações de umidade e de seca;
c) absorção de água em torno da colônia do líquen, que pode levar a 
danos por congelamento da mesma nos países de clima temperado e ao 
aumento da absorção de ácidos atmosféricos na pedra.

As crostas biogênicas mantêm um balanço entre a atmosfera e a li- 
tosfera, o que pode proteger a pedra contra fatores destrutivos físico- 
químicos. Entretanto, esses organismos podem tomar parte no processo 
de deterioração, através da produção de ácidos. Esses organismos tam
bém produzem ácidos orgânicos, que podem quelar metais e formar 
complexos solúveis na água. A água da chuva pode, dessa maneira, cau
sar erosão na pedra.

O crescimento maciço de líquens, como ocorre em países de clima 
tropical, pode tornar escura a superfície de esculturas e monumentos de 
pedra e os nichos formados podem levar ao acúmulo de detritos carreados 
pelo vento, nutrientes e água, favorecendo o estabelecimento de mus
gos e plantas nesses locais. A colonização da pedra pelos líquens pode 
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ser facilitada pela presença de fezes de pássaros, que podem fornecer 
nutrientes extras.

V. 2. Fotolitotróficos

São as algas e cianobactérias, que usam a luz do sol como fonte de 
energia para o crescimento e liberam oxigênio durante o processo 
fotossintético. O requerimento de carbono é suprido pelo CO2 da atmos
fera.

As algas podem ser constituídas de uma única célula ou apresentar 
estrutura filamentosa. Elas podem, muitas vezes, ser encontradas na su
perfície de pedras, onde existem luz e umidade e causar dano mecânico 
pela colonização e dilatação de rachaduras na rocha. Também produ
zem ácidos, que podem dissolver o carbonato de cálcio. Além do mais, 
esses organismos podem secretar outros produtos, tais como aminoácidos, 
açúcares, antibióticos e outras substâncias estimuladoras do crescimen
to, que criam condições de nutrição propícias ao crescimento de algu
mas bactérias quimiorganotróficas específicas na superfície das pedras. 
Biodeterioração aestética ou produção de manchas é provavelmente o 
mais importante tipo de dano causado pelas algas.

V. 3. Bactérias Quimiolitoautotróficas

As bactérias quimiolitoautotróficas usam doadores inorgânicos de hi
drogênio, tais como NH4, NO2, H2S, tiossulfato ou enxofre elementar e 
são capazes de produzir energia a partir da oxidação destes compostos. 
Essas bactérias utilizam também o CO2 como fonte de carbono. Esse 
processo resulta na liberação de ácido nitroso QNitrosomonas), ácido 
nítrico (Nitrobacter) ou ácido sulfúrico (Tbiobacillus). Os habitats natu
rais dessas bactérias são o solo, adubo, dejetos, rios, lagos e água do 
mar. Esses microrganismos participam do ciclo do nitrogênio pela for
mação biológica do nitrato ou nitrito a partir de compostos contendo 
nitrogênio reduzido. Este processo, chamado nitrificação é realizado por 
dois grupos diferentes de bactérias, o primeiro, das Nitrosomonas, que 
oxida amônia a nitrito, e o segundo das Nitrobacter, que converte nitrito 
a nitrato, por oxidação, conforme as reações abaixo:

1. NH/ + l,5O2 -* NO/ + H2O + 2H+
2. NO/ + 0,5O2 -» NO/

Essas reações destroem material alcalino e o carbonato de cálcio for
mando nitratos, que são solúveis na água, levando à perda de material 
da pedra.
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V. 4. Bactérias Quimiorganotróficas

As bactérias quimiorganotróficas, assim como os fungos, cbtêm ener
gia através da oxidação de substratos orgânicos (doadores ie hidrogê
nio). Em alguns casos essas bactérias são capazes de produdr energia, 
através da oxidação de cátions metálicos, tais como Fe2+ e vln2+. Esses 
microrganismos também participam do processo de biodeteroração das 
pedras por processos semelhantes aos dos microrganismos quimiauto- 
litotróficos.

V. 5. Fungos

Os microrganismos pertencentes ao Reino Fungi que conaminam as 
rochas e os monumentos de pedra têm sua origem no solo, ia água do 
solo e no ar. Somente no ar eles são encontrados em número acima de 
10.000 esporos por m3. Sob condições favoráveis, esses microrganismos 
são capazes de crescer e influenciar fortemente o processo de biodete
rioração das rochas. Entretanto, baixa disponibilidade de ágia e oxigê
nio, assim como baixos suprimentos de compostos orgâniccs limitam 
enormemente seu número. Em pedras de monumentos foriemente in- 
temperizadas o número de fungos filamentosos pode alcançar o mesmo 
encontrado em amostras de solo. Muitos autores têm relataco o encon
tro de grande quantidade de fungos na superfície das rochas g de monu
mentos e construções em pedra de números acima de 10 a 106 UFC 
(unidades formadoras de colônia) por grama de pedra.

A maioria dos gêneros de fungos encontrada nas rochas pertence à 
microbiota do solo e do ar. Os fungos isolados de diferentes locais, como 
rochas, monumentos e afrescos, pertencem a gêneros como Penicillium, 
Aspergillus, Alternaria, Phoma, Cladosporium, Mucor, Ckaetomium, 
Botrytis, Aureobasidium e Torula. Os fungos são considerados como o 
grupo de organimos que apresenta o maior potencial de destruição das 
pedras. A atividade dos fungos filamentosos representa o fator mais sig
nificativo na solubilização de rochas, minerais e silicatos, irduindo o 
quartzo.

Os fungos podem utilizar um largo espectro de nutrientes e até mes
mo traços de matéria orgânica podem estimular seu crescimerto. As ca
madas mais externas da superfície das rochas podem conter cerca de 
mais de 2% de material orgânico como pectina, celulose, lignha, amido 
e proteínas e o fungos são capazes de utilizar esses substratos :om fonte 
de energia. As enzimas extracelulares podem decompor os mais com
plexos compostos orgânicos. Os fungos produzem e lançam no meio 
ambiente uma série de exoenzimas, como as pectinases, amihses, pro- 
teinases, ligninases etc., além de ácidos orgânicos e inorgânicos.
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A produção de ácidos orgânicos pelos fungos filamentosos contribui 
consideravelmente para a degradação natural das rochas e minerais con
tendo silicatos, assim como as pedras dos monumentos. De acordo com 
Petersen et al. (1988), fungos isolados freqüentemente da superfície de 
monumentos de arenito apresentam capacidade acidolítica, e Kuroczkin 
et al. (1988) demonstraram que 30% de amostras de fungos isoladas desse 
mesmo tipo de pedra eram capazes de produzir ácido a partir de glicose 
e alguns polissacarideos como o amido. O ácido glucônico e o oxálico fo
ram os mais freqüentemente produzidos. O ácido oxálico apresenta maior 
poder de solubilização das rochas do que o ácido cítrico. Henderson & 
Duff (1963) observaram que a correlação entre um certo ácido e seu po
tencial de solubilização das rochas é difícil de ser avaliada, uma vez que 
um fungo pode produzir simultaneamente diferentes tipos de ácidos.

As hifas fúngicas podem penetrar nas rochas numa profundidade de 
até 1-4 mm e podem solubilizar minerais que contenham silicatos ou 
materiais calcários.

Os fungos não são suscetíveis aos extremos de temperatura e umida
de e toleram larga faixa de pH, além de resistirem a baixos teores de 
umidade. O pigmento escuro melanina é produzido por muitos fungos 
e esse composto os protege contra a ação dos raios UV. Todas essas pro
priedades tornam os fungos os organismos dominantes nas superfícies 
das rochas.

VI. CONTROLE DOS PROCESSOS DE BIODETERIORAÇÃO

Em casos extremos, o controle dos processos de biodeterioração vem 
a ser necessário.

A preservação dos monumentos históricos é muito importante, pois 
são heranças culturais da humanidade e neles estão representados o 
momento social, político e cultural em que seu idealizador viveu e os 
traços desse artista. Torna-se necessário, portanto, preservá-los.

A análise microbiológica das rochas tem de ser adaptada a cada tipo 
de pedra e aos diferentes sítios onde estão localizadas. Uma série de 
investigações deve ser realizada antes de se chegar à anamnese, ao diag
nóstico e ao tratamento das rochas danificadas que podem conter pig
mentos negros, brancos verdes, vermelhos ou de outras cores.

Krumbein (1988) apresenta uma lista de substâncias mais comumente 
empregadas na preservação de monumentos e construções em pedra:
1) antibióticos;
2) enzimas;
3) biocidas (bactericidas, fungicidas, algicidas);
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4) tensioativos e sabões;
5) taninos e fenóis (naturais e sintéticos);
6) gases (por exemplo, óxido de etileno);
7) irradiação (por exemplo, radiação UV).

A Tabela 1 apresenta uma lista de diferentes substâncias químicas 
usadas nas formulações dos biocidas.

Segundo Beckereíí?/. (1994), medidas protetoras e de restauração de 
materiais pétreos danificados, no caso em que se ignoram ou se subes
timam os efeitos microbianos, são de curta duração e podem mesmo le
var a um aumento na degradação do material, assim como do processo 
de biodeterioração. Exemplo desse tipo de tratamento é aquele em que 
se usa jato de água sob alta pressão, que propicia um alívio temporário 
da infecção mas com o tempo provoca um aumento da microflora conta- 
minante devido ao aumento da umidade.

Organossilanos têm sido usados como agentes hidrofóbicos e profi- 
láticos na superfície de monumentos de pedra e o processo resulta na 
diminuição da umidade nessas estruturas. Com isso, o suprimento de 
nutrientes para os microrganismos é dificultado, assim como o transpor
te de sais solúveis na estrutura do material. Na prática, no entanto, essas 
medidas protetor as demonstraram não apresentar eficiência a longo 
prazo. Os fungos conseguem crescer utilizando esses compostos como 
fonte de carbono, o que leva à perda de sua propriedade hidrofóbica, 
além da possibilidade de ocorrer a formação do biofilme superficial.

Nas medidas de controle e proteção contra a ação microbiana é ne
cessário, inicialmente, garantir as condições de umidade e temperatura 
adequadas da rocha. Após a eliminação do potencial de destruição da 
microflora, a aplicação de agentes protetores tem que levar em conta as 
condições dominantes do objeto. A escolha do agente protetor, como 
uso de consolidantes, substâncias hidrofóbicas, fixativos ou até mesmo 
a cobertura da superfície da pedra com lâminas, tem que ser realizada 
com muito cuidado. Os biocidas podem ser usados, a fim de aumentar 
a durabilidade do agente protetor. Diferentes produtos têm sido sugeri
dos, como os compostos quaternários de amônio, susbtâncias hete- 
rocíclicas e metalorganos. Mas, infelizmente, a eficiência dessas substân
cias não tem sido comprovada em experimentos de laboratório. Devido 
à propriedade de adaptação metabólica e fisiológica dos microrganis
mos, assim como sua capacidade de integração em ecossistemas com
plexos e sua habilidade em se cobrir com camadas protetoras de biofilmes, 
os efeitos dos biocidas têm sido considerados de pouca eficácia.

Na escolha de um microbiocida deve ser levada em conta sua eficácia 
contra uma ampla gama de microrganismos específicos do material a ser 



BIODETERIORAÇÃO DE MONUMENTOS HISTÓRICOS___________________________________________ 345

TABELA 1. Lista de substâncias químicas utilizadas na formulação de biocidas 
(Allsopp & Seal, 1986).

1. Compostos metálicos

Naftenato e quinolinato de zinco e cobre

Dimetilditiocarbamato de cobre e zinco
Óxido de tributiltina, fluoreto, cloreto e naftenato

Acetato fenilmercúrico

10,10-Oxibisfenoxarsina

Organobóricos

2. Fenólicos

Fenol e homólogos como ortofenil, cresol e timol

Triclorofenol, pentaclorofenol, paracloro-metacresol, 

diclorodihidroxidifenilmetano
Ácido paraidroxibenzóico, laurato de pentaclorofenil

Paranitro fenol, salicilanilida

3. Compostos quaternários de amónio

Cloreto de diacildimetilamônio

Cloreto de alquildimetilbenzilamônio

4. Compostos de nitrogênio

1,3,5-hexaidroxitriazina e derivados

Salicilato de dodecilamina

Oxazolidinas

Imidazolinas

5. Compostos sulfurados

Sulfeto de bis (2-hidroxi-5-clorofenil)

Hexaclorodimetilsulfona

6. Compostos de nitrogênio e enxofre

Dissulfeto de tetrametiltiourano

Tioftalimida de N-triclorometil e derivados fluorados

Sulfato de hidroxiquinoleína

Isotiazolina

7. Compostos inorgânicos

Sais de elementos metálicos de cobre, zinco, cobre/cromo, potássio e mercúrio 



MICROBIOLOGIA AMBIENTAL 346

protegido. Efeitos colaterais, como mudança da cor do objeto a ser pro
tegido, corrosão ou cristalização interna, devem ser evitados. Além do 
mais, o biocida tem que ser ecologicamente sólido. O uso de metais pe
sados, como cobre, por exemplo, pode ser combinado com um compos
to orgânico, levando a um efeito sinergístico, com a vantagem de se 
usarem menores quantidades dos mesmos. Na prática, para se restaurar 
e conservar um monumento é necessário realizar o completo e cuidado
so diagnóstico da degradação do objeto cultural, levando em conta as 
influências biogênicas, os fatores climáticos e as condições de poluição 
atmosférica.

VII. DEFINIÇÃO DOS TERMOS ENVOLVIDOS 
NOS PROCESSOS DE DESTRUIÇÃO DAS ROCHAS 
E PEDRAS USADAS EM CONSTRUÇÕES DE MONUMENTOS

Abrasão: é um caso especial de erosão, definida como fricção ou 
efeito mecânico de qualquer espécie sólida ou de superfície dura em 
outra superfície sólida ou dura, levando à erosão.

Bioabrasão: ação de organismos nas rochas com seus cascos, bicos 
e línguas, raízes, galhos e folhas.

Alteração: mudança na composição mineral de uma rocha por qual
quer meio químico.

Decomposição: em geologia, o termo é sinônimo de intemperização 
química, enquanto em biologia é usado para descrever o processo de 
formação de minerais provenientes de compostos orgânicos por via res
piratória ou fermentativa.

Biodegradação: é definida como a propriedade que os microrganis
mos, utilizados pelo homem, têm de transformar um material em uma 
forma mais útil ou aceitável. Biodegradação se refere somente a materi
ais que geralmente são de valor baixo ou mesmo negativo, como os 
dejetos orgânicos (casca de arroz, bagaço de cana, farelo de trigo, por 
exemplo) e se distingue do processo de deterioração, porque este últi
mo se aplica a materiais já processados. Além do mais, o processo de 
biodegradação é considerado positivo, quando comparado com o de 
biodeterioração.

Biodeterioração: é definida como qualquer troca indesejável nas 
propriedades de um material, causada por atividade vital de um organis
mo. Tem sido definida também como a deterioração de materiais de 
importância econômica pelos microrganismos. Deterioração implica uma 
perda de material e, de certa maneira, do ponto de vista humano, é uma 
ação negativa.
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Erosão: remoção ou transporte de substâncias por ação mecânica ou 
física.

Lixiviação e biolixiviação: lixiviação é um termo derivado da mine
ração e processamento de material. Esse processo pode ser efetuado por 
ação de ácidos ou bases ou por métodos eletroquímicos, levando à per
da de íons metálicos e resulta, conseqüentemente, em um enfraqueci
mento da estrutura cristalina da rocha. No caso da biolixiviação, o pro
cesso ocorre pela ação de ácidos, como por exemplo, o sulfúrico, por 
ação de quelantes ou ainda por contato direto da rocha com a superfície 
de microrganismos, tais como fungos, cianobactérias e bactérias qui- 
miorganotróficas.

VIII. MÉTODOS E TÉCNICAS USADAS NA ANÁLISE 
DO ESTADO E CONTROLE DA BIODETERIORAÇÃO 
DE MONUMENTOS DE PEDRAS

VIII. 1. Coleta das Amostras

Após a seleção cuidadosa dos sítios caracterizados como os mais típi
cos na forma de intemperização, pequenos cubos de pedra, de aproxi
madamente 10x10x2 mm, são coletados, com auxílio de serrra elétrica 
ou bisturí, previamente desinfectados com etanol a 70%. As amostras são 
acondicionadas em placas de Petri estéreis e transportadas para o labo
ratório em caixas de isopor contendo gelo.

Os parâmetros ambientais e o aspecto de degradação são imediata
mente registrados e fotografados, assim como as condições de exposi
ção do sítio escolhido no objeto em estudo.

VIII. 2. Análises de Laboratório

A análise da microflora contaminante é realizada mediante o isola
mento, a contagem e a identificação dos grupos microbianos, a investi
gação fisiológica dos mecanismos físico-químicos de deterioração e pela 
observação microscópica da formação e distribuição do biofilme na su
perfície da pedra.

VIII. 2.1. Preparo das amostras e isolamentos dos microrganismos:
As amostras de pedra são pulverizadas em gral de porcelana e 1 g do 

material é adicionado a 10 ml de solução de tween 80 em água destilada 
estéril a 0,001%. A suspensão da pedra, depois de agitada em agitador 
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durante 1 hora, é semeada nos meios adequados de cultura para conta
gem e isolamento dos microrganismos. Os meios usados com maior fre
qüência são os seguintes: de ágar Sabouraud e Czapek-Dox para fungos, 
de BR (Bunt & Rovira, 1955) para bactérias quimiorganotróficas e de GNCd 
(Küster & Williams, 1964) para actinomicetos. As bactérias nitrificantes são 
quantificadas pelo método do NMP (número mais provável) por g de pedra. 
As bactérias amônia-oxidantes são isoladas em meio de BNM (Krümel, 
1978) enquanto as nitrito-oxidantes em meio de BNB (Bock & Engel, 1966). 
As algas e cianobactérias são quantificadas também pelo método do NMP 
e isoladas no meio BG 11 (Ripka et al., 1979).

VIII. 2.2. Testes fisiológicos
a) Dosagem de proteína do biofilme: o teor de proteína do biofilme 

é usado como parâmetro da medida da biomassa. A dosagem de proteí
nas é determinada pela técnica de Lowry et al. (1951), a partir de 0,5 ml 
de suspensão da amostra (50 mg de pedra pulverizada em 0,45 ml de 
NaCl a 0,9%).

b) Medida da atividade desidrogenase do biofilme: essa medida é 
realizada por um método rápido que fornece a avaliação da atividade 
microbiana. As amostras de pedra são pulverizadas e suspensas em 1 ml 
de tampão Tris-HCl O,1M contendo 0,2% de cloreto de 2,3,5-trifenil- 
tetrazólio (TTC). As amostras, incubadas a 27°C por 24 horas, têm depois 
adicionados 4 ml de uma solução contendo acetona/tetrahidrocloreto 
de carbono (90:10, v/v). A mistura é agitada vigorosamente e colocada 
em repouso por 2 horas, no escuro. A suspensão é, então, filtrada em 
papel de filtro Schleicher & Schüll 595. O papel é lavado com a mesma 
solução e o volume do filtrado é completado para 5 ml. A dosagem do 
composto formado 1,3,5-trifenilformazana (TPF) é feita pela leitura da 
absorbância em espectrofotômetro a 546 nm e os dados obtidos são 
comparados com uma curva padrão e a atividade desidrogenase calcu
lada em mg de TPF/kg de pedra.

c) Coloração do biofilme pelo método de PAS: fragmentos das amos
tras de pedras são tratados com ácido periódico a 75%, sob agitação, por 
8 minutos. Após, as amostras são lavadas por 5 minutos em etanol 70% 
e, por mais 5 minutos, em água gelada. As amostras são então tratadas 
com reagente de Schiff, sob agitação, por 20 minutos e, em seguida, 
agitadas em solução de sulfeto de sódio a 0,6% em água/HCl, 95:5 (v/v). 
Finalmente as amostras de pedra são lavadas duas vezes em água gelada 
e estocadas em etanol 70% para posterior análise microscópica.

d) Pesquisa da produção de ácido pelos fungos: os fungos são culti
vados em meio líquido de Czapek-Dox por 14 dias a 28°C. Depois as 
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culturas são filtradas e o pH do filtrado é medido em pHmetro. Os áci
dos produzidos são identificados por HPLC (cromatografia líquida de 
alta pressão) e GLC (cromatografia-gás-líquida).

e) Investigação microscópica: a contaminação da parte interior das 
escamas de pedra contendo biofilme podem ser observadas ao micros
cópio eletrônico pela técnica da microscopia de varredura.

f) Medida da respiração in situ: a atividade microbiana pode ser me
dida através da respiração, diretamente, na superfície da pedra. Caixas 
hermeticamente fechadas, com soluções que podem absorver o CO2 li
berado durante a respiração são aderidas à superfície da pedra, conten
do o crescimento microbiano. Posteriormente essas soluções são titula
das com uma base, como por exemplo o NaOH, e a quantidade de CO2 
formada é calculada e, quanto maior é o teor desse composto, maior é a 
contaminação microbiana desse local.

IX. EXEMPLO DE PESQUISA SOBRE DETERIORAÇÃO 
EM PEDRAS: DETERIORAÇÃO DE MONUMENTOS 
HISTÓRICOS DE PEDRA-SABÃO E QUARTZITO 
DO ESTADO DE MINAS GERAIS

O projeto IDEAS (Investigação sobre degradação de materiais pétreos 
em monumentos históricos), envolvendo instituições brasileiras e ale
mãs, surgiu da necessidade de um maior aprofundamento das caracterís
ticas e do estado de conservação do acervo em pedra, de Minas Gerais. 
Neste estado, as pedras foram largamente utilizadas pelos artistas e artí
fices setecentistas em suas criações. Considerando que o processo de 
desgaste e degradação vem se acentuando nos últimos anos, além da 
incipiência das pesquisas na área de preservação das pedras de nosso 
país, conclui-se, após avaliação dos estudos existentes, da necessidade 
de dar continuidade aos processos de pesquisa iniciados anteriormente.

A preservação de monumentos históricos é muito importante, pois 
constituem em herança cultural da humanidade e neles estão represen
tados o momento social, político e cultural em que seu idealizador viveu 
e os traços desse artista. Torna-se necessário, portanto, preservá-los.

O projeto IDEAS teve como objetivos o registro e a avaliação do pro
cesso de biodeterioração nos monumentos históricos de pedra do esta
do de Minas Gerais, a fim de se elaborar um processo prático no auxílio 
da restauração e conservação, envolvendo o tratamento das pedras com 
biocidas.
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IX. 1. Objetos do Estudo

Os monumentos históricos, objeto das pesquisas, foram escolhidos 
com base nas diferentes condições climáticas a que se acham expostos. 
O Santuário Bom Jesus de Matosinhos, em Congonhas, situado numa 
área em fase inicial de industrialização, apresentando ainda alterações 
incipientes (Tabela 2); a Igreja São Francisco de Assis, em Ouro Preto, 
que vem há muito sofrendo os efeitos da poluição atmosférica, apresen
tando alterações em estágio bastante alterado; e o conjunto arquitetônico 
do Caraça, que, por situar-se em região pouco afetada pela degradação 
ambiental, serviu como controle para os estudos nos outros locais de 
escolha (Tabela 3).

Local de coleta da amostra 
de quartzito OP92/1, 
no cunhai do lado direito 
da fachada posterior da 
Igreja São Francisco 
de Assis, em Ouro Preto, 
apresentando cratera, 
com área de descamação 
e pontos de coloração 
verde-musgo.

Os resultados de pesquisa sobre deterioração de monumentos histó
ricos são de grande importância na orientação de profissionais da área 
de preservação do patrimônio cultural, na medida em que permite esta
belecer critérios e oferecer base científica para a conservação e restaura
ção do material pétreo dos nossos monumentos históricos.

TABELA 2. Resultados de análise microbiológica e físico-química de amostras 
de pedra-sabão do Santuário do Senhor Bom Jesus de Matosinhos, em Congonhas, 
coletadas em fevereiro de 1992.

Amostra PH
(H20)

Proteína 
mg/mL

TTC 
mg/Kg/ 
pedra

Bactéria 
quimorg 

anotrófica

UFC/g

Nitobacter

NMP/g

Nitroso- 
monas 
NMP/g

Fungos
UFC/g

Algas
NMP/g

X106

Actinomi- 
cetos 
UFC/g

Co92/1 9,7 0,7 34 10700 17500 0 90 5,75 2900

Co92/2 8,0 2,6 196 17000 0 21500 7500 0,3 0

Co92/3 9,2 0,1 4,8 17000 7500 11500 170 0,137 3100

Co92/5 9,5 n.d. 6,4 3400 2000 0 1400 0 0

Co92/8 9,4 0,8 25 33000 46500 11500 0 5,75 20000

Co/92/9 9,2 1,6 176 72000 465000 1500 170 0,575 4100

Co92/10 9,1 0,3 10 36000 46500 11500 170 0,057 4800
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TABELA 3. Produção de ácido por fungos isolados da Igreja São Francisco de Assis 
em Ouro Preto, Igreja Bom Jesus de Matosinhos em Congonhas e Nossa Senhora 
Mãe dos Homens no Caraça, em fevereiro de 1992*.

Amostra Fungo PH Amostra Fungo pH

OP92/1 Aspergillus ochraceus 6,97 OP92/7 Aspergillus japonicus 5,82

Penicillium expansum 4,05 Penicillium expansum 4,68

Cladosporium cladosporioides 6,46 Aspergillus puniceus 4,60

Penicillium sp. 5,31 Penicilluim nigricans 4,60

Phialophora richardsiae 7,00 Aureobasidium pullulans 6,46

OP92/3 Cladosporium cladosporioides 6,99 OP92/8 Penicillium sp. 6,58

Curvularia palescens 6,74 Aspergillus sp. 7,93

Absidia cylidrosphora 6,50 Curvularia pallescens 7,98

Penicillium expansum 4,05 Cladosporium cladosporioides 6,46

OP92/4 Alternaria sp. 6,60 CO92/1 Chrysosporium sp. 6,91

Aspergillus ochraceus 7,29 CO92/2 Cladosporium spharospermium 6,89

Periconia sp. 6,90 Penicillium sp. 6,91

Penicillium mineoluteum 5,6 Paecilomyces lilacinus 5,00

Aspergillus flavipes 6,46 CO92/3 Phoma sp. 7,33

Pyrenospora sp. 5,43 Cladosporium cladosporioides 6,30

Penicillium expansum 6,25 Mucor hiemalis 3,99

Aspergillus sp. 6,64 Fusarium oxysporum 4,78

Curvularia palescens 6,10 CO92/4 Acremonium sp. 4,78

OP92/6 Paecilomyces lilacinus 6,71 Cladosporium cladosporioides 6,46

Phialophora sp. 7,17 CO92/5 Cladosporium sp. 6,66

Cladosporium cladosporioides 6,99 Haplosporangium sp. 5,70

Penicillium sp. 6,44 CO92/8 Acremonium sp. 4,33

Curvularia palescens 7,98 Cladosporium sphaerospermium 6,53

Verticillium lecanii 5,70 CO92/9 Paecilomyces lilcinus 6,43

Fusarium sp. 7,23 CO92/0 Penicillium expansum 6,57

Aspergillus sydowii 7,04 Mycelia sterilia 5,20

Penicillium sp. 6,16 CA92/1 Pleiochaeta sp. 6,00

Paecilomyces lilacinus 7,27 Aspergillus versicolor 6,40

OP92/7 Penicillium sp. 5,83 Phialophora sp. 6,13

Cladosporium sphaerospermum 6,77 Penicillium puberulum 6,62

Mucor hiema/is 4,87 Cladosporium cladosporioide 6,46

Cylindrocarpon sp. 6,86 Meio de Czapek-Dox 6,26

OP92 = Amostras isoladas da Igreja São Francisco de Assis, em Ouro Preto 
CO92 - Amostras isoladas da Igreja Bom Jesus de Matosinhos, em Congonhas 
CA92 = Amostras isoladas da Igreja Nossa Senhora Mãe dos Homens, no Caraça
• Culturas a 28°Cpor 14 dias, em meio liquido de Czapek-Dox contendo 3% de glicose
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I. INTRODUÇÃO

São muitos e contínuos os desafios que o ambiente promove à esta
bilidade da informação genética.

Desde a metade da década de 40 sabe-se que agentes químicos e 
físicos podem induzir mutações hereditárias, mas foi só nos anos 60 que 
se relacionou a ação letal das radiações e dos agentes químicos com 
danos no material genético. Foi também nessa década que começaram a 
aparecer os primeiros relatos dos efeitos deletérios, devido ao uso cres
cente de produtos químicos, especialmente pesticidas, relacionando-os 
ao câncer e à mutação (Waters et al., 1994).

Atualmente, com todos os avanços tecnológicos, tem aumentado mui
to o número de poluentes ambientais que causam prejuízos à qualidade 
de vida, e isso, por sua vez, tem estimulado na mesma proporção a neces
sidade de se avaliar o potencial genotóxico de cada um deles. A consciên
cia sobre a importância dos efeitos desses poluentes ambientais tem leva
do a um esforço na prevenção da exposição àqueles potencialmente tóxi
cos, cujos danos incluem uma extensa variedade de alterações genéticas.

Um primeiro passo no uso racional de agentes genotóxicos é a carac
terização dos danos causados por eles, tanto qualitativa quanto 
quantitativamente. Para isso, mais de 200 “short-term tests” foram desen
volvidos e têm sido utilizados para se determinar carcinogenicidade ou 
mutagenicidade induzidas por aditivos alimentares, pesticidas, drogas, 
cosméticos, poluentes etc. Esse será, então, o assunto principal deste 
capítulo.
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II. TIPOS DE DANOS CAUSADOS POR AGENTES 
GENOTÓXICOS

Dentre as alterações causadas pelos agentes genotóxicos, físicos ou 
químicos, estão a mutação, aumento da freqüência de recombinação 
mitótica, amplificação gênica, quebras na dupla-fita de DNA, quebras em 
fita simples do DNA, ligações extras entre as bases de uma das cadeias 
de DNA (como dímeros de pirimidina), aberrações cromossômicas, al- 
quilações, ligações cruzadas, desaminações etc. (Bohr et al., 1987).

II. 1. Mutação

A mutação é a fonte básica de toda variabilidade genética; ela fornece 
a matéria-prima para a evolução. Historicamente, o termo mutação refe
re-se a qualquer modificação súbita e hereditária no genótipo de um 
organismo, não explicável pela recombinação da informação genética 
preexistente. Hoje, o termo mutação é usado em um sentido mais restri
to para se referir apenas às modificações nos genes individuais e que, 
segundo Radman et al. (1980), é a resposta celular aos estímulos do 
meio ambiente, caracterizando uma modificação adaptativa. Estrutural
mente, mutação de ponto pode ser conseqüência da substituição de um 
dos pares de bases da cadeia polinucleotídica ou pode ser causada por 
adição ou perda de um ou de alguns pares de bases (Henriques & Querol, 
1987; Gardner & Snustad, 1986).

Mutações podem ser espontâneas, resultantes de um baixo nível de 
erros metabólicos, isto é, de erros durante a replicação do DNA, ou podem 
ser causadas por agentes mutagênicos presentes no ambiente. As muta
ções espontâneas ocorrem raramente, embora as freqüências observa
das variem de gene para gene e de organismo para organismo. As medi
das das freqüências de mutação espontânea para vários genes de fago e 
de bactéria variam de 10'8 a 10’10 mutações detectáveis por par de nu- 
cleotídeo, por geração, aproximadamente. Para eucariotos, as estimati
vas das taxas de mutação variam de aproximadamente IO'7 a 10’9 muta
ções detectáveis por par de nucleotídeo, por geração. O tratamento com 
agentes mutagênicos pode aumentar a freqüência de mutações em vári
as ordens de magnitude e estas são designadas de mutações induzidas.

Geralmente, as mutações causam alguma modificação fenotípica que 
torna sua presença reconhecida. Os efeitos das mutações no fenótipo 
variam desde pequenas alterações detectáveis apenas por técnicas gené
ticas ou bioquímicas, passando por modificações grosseiras na morfologia, 
até as letais. Elas podem ser recessivas ou dominantes. Em organismos 
haplóides, esses dois tipos de mutações podem ser reconhecidos por 
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seus efeitos no fenótipo do organismo, no qual elas se originaram. Nos 
organismos diplóides as mutações recessivas só serão reconhecidas quan
do estiverem presentes na condição homozigota. A maioria das muta
ções recessivas, em diplóides, não será reconhecida na época de sua 
ocorrência, uma vez que estão presentes no estado heterozigoto.

Uma Base Molecular para as Mutações
A estrutura das bases no DNA não é estática, podendo os átomos de 

hidrogênio mover-se de uma posição para outra, tanto nas purinas como 
nas pirimidinas. Embora esses deslocamentos sejam raros, podem ser de 
considerável importância no metabolismo do DNA, uma vez que alte
ram o potencial de pareamento das bases. Assim, os átomos de hidrogê
nio (H) dos núcleos das purinas e pirimidinas, que estão normalmente 
na forma amino (NH2), em condições raras podem deslocar-se para a 
forma tautomérica imina (=NH). O mesmo ocorre com o oxigênio loca
lizado no átomo de C6 da guanina ou timina, que pode ter a sua forma 
usual ceto (C=O) modificada para a configuração rara enol (=C-OH).

Em suas formas de bases mais estáveis, o pareamento sempre é A-T 
e C-G. Mas, se a base estiver em sua forma rara no momento da replicação, 
pode ocorrer uma mutação, já que em suas formas raras formam-se os 
pares anormais A-C através de duas pontes de hidrogênio, e T-G, através 
de três pontes de hidrogênio.

Então, modificações tautoméricas nas bases do DNA resultam em mu
tações pela substituição de uma purina em uma fita polinucleotídica dò 
DNA por outra purina, ou a substituição de uma pirimidina por outra pi- 
rimidina. Essas substituições de pares de bases são chamadas transições.

FIGURA 1. Diagrama ilustrando as 
possíveis substituições de bases do DNA.

As substituições de pares de bases, 
envolvendo a substituição de uma 
purina por outra pirimidina e vice- 
versa, são chamadas de transver- 
sões (Fig. 1). Um terceiro tipo de 
mutação de ponto envolve a adi
ção ou a perda de um ou de al
guns pares de bases; estas são re
feridas coletivamente como muta
ções que modificam o quadro de 
leitura (mutação “frame-shift”), por
que elas alteram a estrutura de lei
tura de todas as trincas de pares 
de bases no gene, situadas além da 
mutação (Fig. 2).
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FIGURA 2. Diagrama de mutação que altera 
a estrutura de leitura.

Transições e transversões podem ocorrer também ao longo da dupli
cação semi-conservativa e durante o processo de reparação do DNA.

II. 2. Recombinação Mitótica

Outra alteração do material genético é a indução de “crossing-over” 
mitótico. Este nada mais é do que a troca física de segmentos entre cro- 
mátides-irmãs, que pode levar à homozigose de genes recessivos, em 
diplóides anteriormente heterozigotos (Ferguson, 1990; Roeder & Stewart, 
1988; Orr-Weaver & Szostak, 1985; Fabre & Roman, 1987). Isso está, direta 
ou indiretamente, ligado aos processos de transformação celular (Marx, 
1982). De fato, uma grande proporção de cânceres humanos tem sido 
relacionada à exposição aos agentes tóxicos ambientais, que podem 
induzir o crossing-over mitótico (Moraga & Graf, 1989; Wang etal., 1988; 
Roeder & Stewart, 1988; Kunz & Haynes, 1981; Cairns, 1981; Zimmerman 
etal., 1966). É sabido que diferentes populações tendem a sofrer diferen
tes tipos de cânceres devido a seus hábitos 
alimentares, aos ambientes e aos diferentes 
“backgrounds” genéticos. A recombinação 
mitótica seria induzida por lesões no DNA, 
promovidas pelos agentes genotóxicos.

II. 3. Dímeros e Hidratos de Pirimidina

Dímeros de pirimidina são as ligações 
timina-timina, citosina-timina ou citosina- 
citosina, na mesma fita de DNA. Esse tipo 
de dano bloqueia a elongação das fitas-fi- 
Ihas durante a replicação do DNA, além de 
alterar a estrutura do DNA (Fig. 3A e 3B).

FIGURA 3A. Dímero de pirimidina 
com formação de aduto.
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FIGURA 3B. Ligação cnizada de moléculas de Timina adjacentes formando os dímeros 
de pirimidina.

H-N ^C-H,
H-NCC-H

II 3 + 1 11
C-F 

oz ¥

J 1 1 II

H H H H

Timina Timina Dímero de Timina 
(com formação de anel

de ciclo butano)

FIGURA 4. Formação 
de hidratos de pirimidina.

Hidratos de pirimidina se devem à entrada de um grupamento hidroxila e 
um hidrogênio, após o desaparecimento da ligação dupla entre os carbo- 
nos 5 e 6 das pirimidinas. Estes também têm propriedades de pareamento 
alteradas (Fig. 4) (Scaria & Edenberg, 1988).

II. 4. Quebras e Aberrações Cromossômicas

Quebras na dupla-fita de DNA são interrupções em ambas as fitas do 
DNA e podem resultar na formação de aberrações cromossômicas, que 
também estão intimamente relacionadas à carcinogênese. As aberrações 
cromossômicas seriam formadas pela união de uma extremidade que
brada de um cromossomo com outra extremidade quebrada qualquer, 
do mesmo ou de outro cromossomo. No processo pode haver perda ou 
adição de um segmento cromossômico (Nicotera et al., 1982; Obe et al., 
1982).



MICROBIOLOGIA AMBIENTAL 362

II. 5. Outros Danos

Na deleçào, partes cromossômicas seriam perdidas de modo terminal 
ou intercalar. Nas duplicações, parte de um cromossomo seria duplicada 
e adicionada a esse mesmo ou a outro cromossomo. Inversões ocorrerí
am quando um fragmento de um cromossomo é separado, gira 180° e é 
reinserido de tal maneira que os genes fiquem em ordem inversa. 
Translocações ocorreríam, quando partes de cromossomos, que foram 
separadas, ligam-se a cromossomos não-homólogos.

III. AGENTES GENOTÓXICOS

III. 1. Agentes Físicos

A porção do espectro eletromagnético, que contém comprimentos de 
onda menores e de maior energia que a luz visível (aproximadamente 
0,1 mm), pode ser subdividida em radiação ionizante (raios X, raios y, 
raios cósmicos) e radiação não-ionizante (luz UV). Fontes de baixas doses 
de radiação ionizante são quase onipresentes em nosso ambiente, assim 
como as radiações não-ionizantes (Schiestel ef«/.,1994). Entre elas estão 
as explosões nucleares, os acidentes radiativos, os diagnósticos e terapi
as, exposição ocupacional, etc. A radiação ionizante (R-X e R-y) tem sido 
considerada como o mutagênico e o carcinogênico a que os seres huma
nos estão mais freqüentemente expostos.

III. 1.1. Radiação não-ionizante
Os raios UV não possuem energia suficiente para penetrar nos teci

dos mais profundos dos organismos multicelulares, não atingindo, por
tanto, suas células germinativas. Desse modo, a exposição à luz UV cons
titui um fator de risco somente para a pele, nesses organismos. No en
tanto, é um potente mutagênico para organismos unicelulares. Por pos
suírem baixa energia, também não causam ionização, mas são rapida
mente absorvidos por certas moléculas, como purinas e pirimidinas do 
DNA, que se tornam mais reativas. A absorção máxima da luz UV pelo 
DNA ocorre em 254 nm, sugerindo que o processo de mutação induzida 
por UV é mediado pela absorção direta da luz UV pelas purinas e piri
midinas, levando à formação dos dímeros e os hidratos de pirimidinas. 
A dimerização da timina tem sido considerada como o principal efeito 
mutagênico da luz UV (Figs. 3A e 3B).

Além desses danos mais comumente induzidos, a luz ultra-violeta 
promove ainda vários outros efeitos nas células como morte, mutação, 
oxidação, não-disjunção mitótica, recombinação mitótica, ativação de 
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transposons e de vírus latentes etc. (Pires & Zucchi, 1994; Brunet & Gia- 
comini, 1989; KàfereítfZ., 1982). Atualmente, com o aumento do buraco 
de ozônio e a maior incidência de UVB sobre a Terra, espera-se ativação 
de transposons, cuja mobilização geraria uma aceleração no processo de 
produção de novos alelos, alguns dos quais afetariam o “fitness” do in
divíduo e/ou de sua progênie (Walbot, 1992).

III. 1. 2. Radiação ionizante
As radiações ionizantes, tais como os Raios X (de 0,1 a 1,0 nm apro

ximadamente), têm muita energia e são úteis para o diagnóstico médico, 
já que podem penetrar nos tecidos vivos. Durante esse processo, esses 
raios colidem com átomos, liberam elétrons e causam a formação de 
radicais livres positivamente carregados e íons. Esses íons, por sua vez, 
colidem com outras moléculas, provocando a liberação de outros elé
trons. O resultado é a formação de uma “trilha” de íons ao longo do 
caminho de cada raio de alta energia, ao atravessar o tecido vivo. Nessa 
passagem (Hutchinson, 1985) ela provoca vários tipos de lesões no DNA, 
podendo a sua ação ser direta ou indireta (Sasaki & Matsubara, 1977). A 
maior parte de seus efeitos sobre o DNA se dá de maneira indireta. Dentre 
os efeitos diretos da radiação ionizante sobre o genoma, estão a indução 
de recombinação mitótica, quebras na dupla fita de DNA etc. (Obe et al., 
1977). Os efeitos indiretos se devem à ação dos radicais formados livres 
que, sendo altamente reativos, são responsáveis pela maior parte dos 
danos. Quebras na dupla fita de DNA são o principal tipo de lesão 
molecular, induzida tanto pela radiação ionizante como pelos radicais 
livres do oxigênio, que podem culminar na formação de aberrações 
cromossômicas (Nicotera et al., 1985; Lesko et al., 1980). Mesmo doses 
tão pequenas quanto 1 cGy de exposição ocupacional à radiação ionizante 
oferecem riscos, pois essas doses causam aumento na freqüência de 
recombinação mitótica (Schiestl etal., 1994). Há uma relação linear entre 
a taxa de dano e a dose de radiação ionizante e mesmo níveis muito 
baixos de irradiação por longos períodos (irradiação crônica) são tão 
efetivos na indução de mutações quanto a mesma dose total, administra
da num curto período (irradiação aguda).

A tensão de oxigênio e a temperatura alteram significativamente a 
freqüência de mutações induzidas pelas radiações ionizantes. Quanto 
maior a tensão de O„ maior a indução de mutação. Os agentes ambientais 
que protegem as células germinativas dos danos das radiações ionizantes, 
freqüentemente o fazem através da diminuição da concentração de O2. 
Substâncias químicas que têm essa mesma gama de efeitos são chama
das substâncias radiomiméticas. Como exemplo podemos citar os antibió
ticos bleomicina e estreptomicina (Mirzayans et al., 1988).
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III. 2. Agentes Químicos

Agentes químicos têm grande participação na vida moderna. Infeliz
mente, muitos deles acarretam efeitos deletérios ao genoma, como re
combinação mitótica, não-disjunção mitótica, aneuploidia, mutação etc.. 
(Kãfer et al., 1982).

Dentre os agentes químicos genotóxicos classificados como muta
gênicos ambientais estão certos pesticidas e estes merecem atenção es
pecial. Como eles persistem no solo, nos vegetais, nos tecidos de ani
mais e contaminam suprimentos de água (Hardaway & Yalkowsky, 1991; 
Alva & Singh, 1990; Miles, 1990), passam a fazer parte do próprio ambien
te, constituindo-se numa fonte contínua de envenenamento para o ho
mem e produzindo os mais variados efeitos genotóxicos (Hardaway & 
Yalkowsky, 1991; Wild, 1975; Georgian, 1975).

Os conservantes de alimentos são outros agentes químicos que fazemi 
parte da vida moderna, alguns dos quais são carcinogênicos. Assim, como 
parece impossível viver longe de qualquer desses agentes potencialmente 
genotóxicos, é imperativo o conhecimento de seu real efeito sobre os 
seres vivos, para que possamos tomar atitudes mais racionais em relação 
à preservação do ambiente e manutenção de vida saudável.

Os agentes químicos genotóxicos, em sua grande maioria, o são por 
serem mutagênicos. Conhecem-se centenas de agentes químicos. Têm 
desde o mais leve até o mais forte efeito genotóxico. Geralmente, os 
agentes químicos genotóxicos são divididos em classes, conforme o tipo 
de efeito que produzem.

O uso desordenado de muitos desses agentes químicos tem causado 
problemas, os quais estão longe de suas soluções definitivas. Por exem
plo, existem populações de camundongos em muitas cidades, que se 
tornaram resistentes ao anticoagulante, que vinha sendo usado tradicio
nalmente como veneno para roedores. Populações de baratas tornaram- 
se insensíveis ao clordane, o veneno de uso comum na década de 50 
para controlá-las. Populações de moscas domésticas freqüentemente 
apresentam altos níveis de resistência a inseticidas semelhantes ao DDT. 
Cada vez mais microrganismos patogênicos estão se tornando resisten
tes aos antibióticos desenvolvidos para controlá-los, tais como a penici
lina e a estreptomicina. Nos últimos 20 anos, tanto a quantidade como a 
qualidade do espermatozóide de mamíferos vêm diminuindo drastica
mente (2,1% ao ano), além do aumento na incidência de câncer nos 
testículos e de anormalidades na uretra e nos testículos. Tais efeitos têm 
sido atribuídos às drogas ditas estrogênicas ou antiandrogênicas, as quais 
atualmente fazem parte do meio ambiente. Dentre as drogas que pos
suem tais propriedades estão: ftalatos (os quais são adicionados aos piás- 
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t ticos para aumentar a flexibilidade), cosméticos, pesticidas organoclorados 
<etc. Tais drogas estão de tal maneira entranhadas no ambiente, que rios 
t têm sido considerados estrogênicos, capazes, inclusive, de causar femi- 
milização de peixes (Lutz, 1996).

Esses pesticidas e antibióticos produziram um ambiente novo para os 
(organismos que, por sua vez, responderam, evoluindo para formas re- 
>sistentes a esses produtos químicos. Ocorreram mutações, que produzi- 
1 ram resistência a esses pesticidas e antibióticos, e os organismos mutantes 
i tiveram uma grande vantagem seletiva no ambiente onde esses agentes 
(estavam presentes. Os organismos sensíveis foram eliminados e os mutan- 
i tes se multiplicaram, produzindo novas populações resistentes. O estresse 
ambiental não dirigiu ou causou as modificações genéticas; simplesmen- 

ite selecionou as raras mutações preexistentes, que resultaram em um 
Ifenótipo bem mais adaptado ao novo ambiente.

IIII. 2.1. Análogos de bases
Estas substâncias têm estrutura suficientemente similar às bases nor

mais, tanto que são metabolizadas e incorporadas ao DNA, durante a 
replicação. Mas são suficientemente diferentes para aumentar a freqüên
cia de pareamento errado e, portanto, de mutação. Dois exemplos de 
bases análogas são o 5-bromouracil e a 2-aminopurina. O 5-bromouracil 
pode parear-se à adenina ou à guanina, conforme sua forma tautomérica 
e, por isso, é capaz de induzir transições bidirecionalmente (Fig. 5). O
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composto 2-aminopurina, análogo da adenina, durante a replicação, pode 
parear-se com a timina, por duas pontes de hidrogênio, ou pode parear- 
se erroneamente com a citosina, por meio de uma única ponte de hidro
gênio.

III. 2.2. Ácido Nitroso

É um mutagênico muito potente, que atua na fase replicativa e não- 
replicativa do DNA, promovendo desaminação oxidativa das bases 
adenina, guanina e citosina, que contêm grupamentos amina exocíclicos. 
A partir da adenina forma-se hipoxantina, da citosina forma-se uracila e 
da guanina forma-se xantina (Fig. 6). Essas formas desaminadas têm pro
priedades de pareamento alteradas.
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FIGURA 6. Esquema de possíveis desaminações.
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III. 2.3. Acridinas
São corantes, como proflavina, acridina laranja, ICR-170, ICR-191. São 

mutagênicos muito poderosos, que induzem mutações que modificam a 
estrutura de leitura. ICRs são compostos de acridina com várias cadeias 
laterais, freqüentemente de agentes alquilantes. Acridinas positivamente 
carregadas se intercalam entre os pares de bases, aumentando a rigidez 
do DNA e alterando a conformação da dupla-hélice. Quando as molécu
las de DNA, contendo acridinas intercaladas, se replicam, ocorrem adi
ções e deleções de um ou mais pares de bases. Isso resulta em mudança 
de estrutura de leitura na porção do gene, que se segue à mutação.

III. 2.4. Agentes alquilantes e hidroxilantes
Agentes alquilantes são compostos eletrofílicos capazes de interagir 

covalentemente com os centros nucleofílicos no DNA (Henriques & 
Querol, 1987). Agentes alquilantes, como uma classe, apresentam pouca 
especificidade em sua genotoxicidade. Induzem todos os tipos de muta
ções e aberrações cromossômicas. Os compostos alquilantes, que pos
suem apenas um sítio reativo, são chamados monofuncionais e os que 
apresentam dois sítios reativos, bifuncionais.

Como exemplos citamos as mostardas, nitrogenada e sulfurada, meta- 
nossulfonato de metila e de etila (MMS e EMS), a nitrosoguanidina (NTG) 
e muitos outros. O principal mecanismo de mutagênese pelos agentes 
alquilantes envolve a transferência de grupamentos de metila ou etila 
para as bases, de forma que o pareamento de bases normal é alterado 
e ocorrem as transições (Walker et al., 1985). Por exemplo, acredita-se 
que etilação na posição N7 seja um dos efeitos do EMS e que a 7-etil- 
guanina pareia-se com a timina (Fig. 7). Alguns agentes alquilantes, 
particularmente os bifuncionais (aqueles com 2 grupos álcali reativos), 
promovem ligações cruzadas nas moléculas de DNA, induzindo as que
bras cromossômicas e os vários tipos de aberrações relacionados com 
as quebras.

Dos agentes alquilantes, que podem produzir ligações cruzadas entre 
as fitas de DNA, o mais definitivo é a luz UV, seguida de psoralen. Uma 
molécula de psoralen liga-se a uma base de DNA, formando um mo- 
noducto. Numa reação subseqüente, o monoducto pode reagir com a 
cadeia complementar do DNA, formando um diducto, que constitui na 
ligação cruzada entre as cadeias. Ligações cruzadas também podem ser 
causadas por mostarda sulfurada e actinomicina C. Esse é o tipo de lesão 
que observamos na pele, quando da exposição ao sol, após contato com 
algumas frutas, como limão e figo (Fig. 7).
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FIGURA 7. Esquema 
do efeito proposto 
para agentes 
alquilantes e 
hidroxialquilantes.

O agente hidroxilante hidroxilamina (NH2OH) tem um efeito mu- 
tagênico específico. Ele induz apenas transições GC —* AT, através da hi- 
droxilaçào do grupamento amino da citosina. A hidroxilaminocitosina 
resultante pareia-se com a adenina, produzindo a transição observada.

IV. MECANISMOS DE REPARO DO DNA

Além dos danos que surgem por exposição a agentes genotóxicos 
físicos e/ou químicos, a deterioração espontânea do DNA é grande, ocor
rendo perdas de milhares de bases por dia por célula e também desa- 
minações de centenas de resíduos.

Para manutenção da fidelidade estrutural e informacional de seu ma
terial genético, os organismos desenvolveram mecanismos complexos 
de reparo do DNA (Bernstein et al., 1987).

O conceito de reparo do DNA foi formulado na década de 60 e per
manece o mesmo até hoje e, segundo esse conceito, o reparo do DNA 
seria o responsável pela restauração da seqüência nucleotídica normal e 
estereoquímica do DNA após o dano. Todas as células e organismos 
possuiríam esses sistemas de reparo, promovendo correções de quais
quer injúrias que surgissem no genoma (Friedberg, 1988).
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Os mecanismos de reparo mais simples são aqueles que revertem o 
dano diretamente, sem causar qualquer outra alteração no DNA; é o caso 
da fotorreativação e da reação da metil-transferase. Tipo mais complexo 
de reparo é aquele iniciado pelas DNA-glicosilases, que requer reações 
subseqüentes para completar o reparo. O mecanismo mais complexo é o 
reparo por excisão, necessitando, pelo menos, quatro passos enzimáticos. 
Há também os mecanismos celulares para tolerar danos no DNA, isto é, 
que ajudam as células a sobreviver com as lesões não removidas. É o caso 
do reparo pós-replicacional ou reparo recombinacional; os substratos para 
esse tipo de reparo são os “gaps” formados na fita copiada de fita danificada 
(Fig. 8). O tipo de reparo a atuar em um determinado dano vai depender 
justamente do tipo desse dano (Friedberg, 1988).

O genoma de mamíferos não é reparado com igual eficiência em toda 
a sua extensão, mas regiões ativamente transcritas, ou seqüências essenci
ais, são prontamente reparadas (Menichini et al., 1991). A máxima eficiên
cia de reparo estaria em concordância com o estado de hipometilação do 
DNA (Hoeí«/., 1989). Inúmeras doenças humanas foram relacionadas aos 
defeitos do reparo do DNA: xeroderma pigmentoso, síndrome de Bloom, 
anemia de Fanconi, síndrome de Cockayne, ataxia telangiectasia, risco 
aumentado de câncer etc. (BohreZal., 1989). Também são os mecanismos 
de reparo do DNA, que agem preventivamente contra a transformação 
maligna e contra a deterioração do DNA e também providenciam a prote
ção necessária contra radiações e mutagênicos químicos.
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FIGURA 8. Mecanismos de reparo do DNA.
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Como as atividades de reparo estão distribuídas universalmente nas 
células vivas, havendo, inclusive, grande similaridade entre elas em E. 
coli e em mamíferos, presume-se que seu aparecimento se deu muito 
cedo, durante a evolução.

IV. 1. Fotorreativação

É um tipo de reparo relativamente simples, com uma enzima e ne
nhum passo metabólico. Repara o DNA diretamente, sem síntese de novas 
pontes fosfodiésteres. A enzima envolvida é a fotoliase, codificada pelo 
genephr em E. coli. Há indicações de dois genesphr em E. coli, que são 
os phr\ e phrZ. É provável que o phr\ seja o gene estrutural e que o 
phrZ seja o gene regulatório, já que ainda não se isolaram duas fotoliases 
diferentes (Yasui et al., 1989).

A fotoliase é uma flavoproteína, que se liga especificamente a dímeros 
de pirimidina formados no DNA pela exposição à luz ultra-violeta ger- 
micida (340-390 nm), catalizando a conversão direta de cada dímero em 
suas pirimidinas constituintes. Ela age rompendo a ligação ciclobutano 
entre as duas pirimidinas (Fig. 3B). O passo de ligação da fotoliase com 
o dímero pode ocorrer no escuro, mas a conversão requer a absorção de 
um fóton de luz visível (300-400 nm) (Pirsel et al., 1989).

A representação esquemática da fotorreativação está na Fig. 9.

IV. 2. Reparação (ou Resposta) Adaptativa

A incubação de células procariotas ou eucariotas com concentrações 
reduzidas de certos agentes químicos pode torná-las mais resistentes a 
tratamentos posteriores com concentrações mais elevadas desses mes
mos agentes. Isso é explicado pelo acúmulo intracelular de uma ou mais 
enzimas capazes de eliminar as lesões provocadas pelo tratamento, di
minuindo, assim, seus efeitos letais ou mutagênicos (Bohr et al., 1989; 
Lindahl, 1982).

Em E. coli e em algumas outras espécies bacterianas, pelo menos 
duas enzimas acumulam-se após tratamento indutor, ambas capazes de 
promover a eliminação de lesões no DNA provocadas por agentes alqui- 
lantes e, desse modo, reduzir a inativação celular e a mutagênese produ
zidas por tais agentes. Uma dessas enzimas é a metiltransferase, que re
move grupamentos alquil inseridos na posição 06 da guanina. Tal gru
pamento alquil é transferido para uma cisteína, provavelmente da pró
pria enzima, o que justificaria a inativação desta durante o processo. 
Essa enzima é o produto do gene ada. A proteína Ada, quando recebe 
o grupo metil, se tornaria um ativador da transcrição do próprio gene
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FIGURA 9. Representação esquemática da fotorreativação.
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ada. Em células de E. coli não-adaptadas existem entre 20-60 moléculas 
da enzima, cuja concentração pode ser multiplicada por 100 ou 200 em 
conseqüência do tratamento indutor.

Outra enzima que se acumula em conseqüência da resposta adaptativa 
é a 3-metiladenina glicosilase II, que possui diversas formas de atuação, 
entre as quais a capacidade de promover a eliminação de certas bases 
nitrogenadas metiladas, como a 3-metiladenina, da cadeia polinu- 
cleotídica. Essa enzima é o produto do gene alkX e, em células não- 
adaptadas, atua juntamente com a 3-metiladenina glicosilase I, codifica
da pelo gene tag. Antes do tratamento indutor, a maior parte das bases 
metiladas é removida pela glicosilase I (num tipo de reparo por excisão, 
discutido adiante), mas a quantidade desta não se altera durante a adap
tação. Em células adaptadas, a quantidade de glicosilase II multiplica-se 
por 20.

Outros genes também participam da resposta adaptativa, em E. coli. 
O gene ada exerce um papel regulador e o gene alk\\ também tem par
ticipação. A resposta adaptativa tem sido descrita após tratamento com 
diversos agentes químicos e também após tratamento com raios X. Me
canismos dessa natureza são provavelmente revestidos de significação 
biológica, traduzindo respostas celulares a modificações das condições 
ambientais e agressões contra seus patrimônios genéticos, promovidos 
por diversos agentes químicos e físicos. Na Fig. 10 apresentamos um es
quema experimental para observação da reparação adaptativa.

IV. 3.“Mismatch Repair”

Um “mismatch” pode ser definido como qualquer não complemen
taridade de bases, num DNA dupla-fita. Mutantes de E. coli, aparente
mente deficientes em “mismatch repair” (twrD e uvrE), têm fenótipo 
mutador. “Mismatch repair” parece ocorrer preferencialmente sobre fitas 
não-metiladas, numa situação que, em E. coli, ocorre presumivelmente 
na região da forquilha de replicação. Seria a metilação do DNA, então, 
que dirigiría o maquinário de reparo, para que este aja seletivamente so
bre a fita recém-sintetizada. “Mismatch repair” atuaria, então, sobre os 
erros de pareamento que ocorrem durante a replicação, e também sobre 
algumas lesões induzidas quimicamente.

IV. 4. Reparo por Excisão

Inicialmente, foi chamado de “dark repair”, por ocorrer na ausência 
de luz. Provavelmente é o mais importante mecanismo de eliminação de 
lesões no DNA.
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FIGURA 10. Esquema da resposta adaptativa.

É um mecanismo multienzimático, que, resumidamente, reconhece 
distorções na dupla-hélice, causadas por uma lesão, retira o oligonu- 
cleotídeo contendo a lesão e preenche a região vazia (“gap”), usando a 
fita oposta como molde (Fig. 11).

Tem sido dividido, didaticamente, em reparo por excisão “short patch”, 
em que a restauração se estende por uns 4 nucleotídeos, e reparo por 
excisão “long-patch”, que age sobre lesões maiores, que causam gran
des distorções helicoidais. Os passos desse tipo de reparo são:

A. Incisão
Pode resultar na ação seqüencial de uma glicosilase específica e de 
endonucleases apurínicas e/ou apirimidínicas (endonucleases AP). 
As glicosilases catalisam a divagem da ligação entre as bases mal pa- 
readas e o açúcar, resultando em sítios apurínicos ou apirimidínicos 
(sítios AP). Então, as nucleases AP cortam a fita, fazendo a divagem 
das ligações fosfodiéster, especificamente nesses sítios. Em E. coli, a 
maior parte da atividade endonucleotídica AP é dependente do pro
duto do gene xthX. É possível que, ao menos em certas situações, 
após a atuação da glicosilase, uma outra enzima, uma insertase, intro- 
duza uma base nitrogenada no sítio AP gerado, reparando a lesão 
sem modificação do conteúdo informacional (Lambert et al., 1988).
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Células de mamíferos contêm N-glicosilases e endonucleases AP, que 
parecem atuar por mecanismos análogos aos observados em E. coli-, 
da mesma forma, uma insertase para purinas já foi encontrada.
Também pode ser iniciada por uma endonuclease. Em E. coli, en- 
donuclease é composta pelas subunidades UvrA, B e C, as quais são 
produtos dos genes uvrE, uvrQ e uvrC. A proteína UvrA é que reco
nhece as lesões e se liga a esses sítios danificados; posteriormente, 
proteínas UvrB e C ligam-se a UvrA e catalisam a divagem. A região
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FIGURA 12. Esquema do reparo recombinacional ou pós replicação.

da hélice desestabilizada pela proteína UvrA pode determinar o ta
manho da região subseqüentemente excisada. Essas proteínas são 
expressas constitutivamente, mas a síntese de UvrA pode ser induzida 
por exposição à luz ultra-violeta.

B. Excisão e Ressíntese
O passo seguinte à incisão é a excisão das bases danificadas e de 
alguns outros nucleotídeos adjacentes. Quatro exonucleases têm sido 
implicadas na excisão de dímeros de pirimidina: DNA polimerase I, 
DNA polimerase III, exonuclease VII e exonuclease V.
Em E. coli, após a incisão, o produto do gene uvrD (helicase II) e 
DNA polimerase I são requeridos para liberar o DNA excisado e indu
zir o “turn-over” das proteínas UvrA, B e C. Os novos nucleotídeos 
inseridos o são mediante complementação da seqüência de bases 
existente na hélice oposta, pela ação de uma polimerase.
Em E. coli foram isoladas e caracterizadas 3 polimerases, todas dota
das de atividade exonucleotídica, designadas como DNA polimerase 
I, DNA polimerase II e DNA polimerase III, codificadas, respectiva
mente pelos genes pol\,polP> epolC. Estas enzimas podem degradar 
o DNA no sentido oposto ao da polimerização, o que lhes permite 
atuar também na eliminação de nucleotídeos inseridos incorretamen
te durante a duplicação semi-conservativa, desempenhando, portan
to, um papel de revisão editorial.
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C. Ligação
A última etapa do processo de reparo por excisão é a união do frag
mento recém-sintetizado à extremidade livre da cadeia pré-existente, 
mediante o estabelecimento de uma ligação fosfodiéster entre o radical 
3’-OH do fragmento e o grupamento fosfato da posição 5’ da fita. Em 
E. coli, essa etapa é mediada pela ligase, codificada pelo gene ligA.

IV. 5. Reparo Pós-Replicacional ou Reparo Recombinacional

A existência, na célula, de dois ou mais exemplares de determinada 
seqüência informacional pode favorecer a manutenção da viabilidade 
após tratamentos físicos ou químicos, através da recombinação com seg
mentos não-lesados. Quando o dano não sofre fotorreativação nem é 
excisado do DNA, a presença deles altera o progresso normal da forquilha 
de replicação (Fig. 12). A síntese de uma das novas fitas é interrompida 
para se iniciar num ponto além do dímero. Como resultado, surgem, na 
fita-filha, regiões vazias. Então, a sequência informacional parece, defi
nitivamente, perdida: uma fita tem o dímero e a outra tem a região vazia. 
A informação perdida precisa ser recuperada para haver reparo correto. 
A seqüência de bases necessária se encontra na outra fita, que também 
se replicou na mesma forquilha. Por meio de recombinação entre essas 
fitas a seqüência apropriada pode ser recuperada. Após a recombinação, 
as descontinuidades resultantes podem ser eliminadas por reparo, usan
do como molde as regiões não-danificadas (Ganesan et al., 1982).

Esse tipo é importante no reparo de quebras na dupla-fita e também 
no reparo de ligações cruzadas no DNA. É dependente do produto do 
gene recA, entre outros.

IV. 6. Reparo SOS

Um conjunto de funções celulares é desreprimido, quando surgem le
sões no DNA. São chamadas de funções SOS, cuja expressão é dependen
te da existência de dois alelos selvagens dos genes recA e fexA; todas 
essas funções estão relacionadas à promoção de sobrevivência da célula.

Dentre as funções SOS, que são desreprimidas, incluem-se a inibição 
da divisão celular, inibição da degradação do DNA pós-irradiação, 
mutagênese bacteriana induzida, mutagênese e reativação induzidas de 
fagos, indução de profagos, reativação da célula hospedeira, interrup
ção da respiração celular, aumento de resistência a radiações, filamentação, 
síntese aumentada da proteína RecA, excisão de longos fragmentos de 
DNA, reparação de duplas quebras no DNA.
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Indução deste sistema só ocorre quando os “gaps” no DNA são per
sistentes e refratários a qualquer tipo de reparo. É um tipo de reparo 
propenso a erros, que parece ser requerido para mutagênese por danos 
causados por UV e por vários agentes químicos. E essas respostas ajuda
riam a célula a sobreviver com as lesões não removidas. Quando há 
ação de SOS não há um reparo propriamente dito, o que ocorre é sobre
vivência precária da célula.

Numa célula não-induzida, o produto do gene lexA age como repressor 
para grande número de genes de E. coli, inclusive recA e o próprio lexA-, 
um dano no DNA geraria um sinal que ativaria a função proteolítica da 
proteína RecA, que agiria sobre a proteína LexA, a qual é clivada; o 
“pool” de LexA diminuiría e vários genes da função SOS começariam a 
se expressar. Quando o sinal indutor é eliminado, as moléculas de RecA 
voltam ao estado proteoliticamente inativo; há aumento no “pool” de 
LexA e repressão dos genes SOS (Fig. 13).

A indução das funções SOS seria requerida no processo que leva à 
iniciação da replicação pela forquilha de replicação, bloqueada no dímero 
de pirimidina. Sem RecA, a retomada da replicação não poderia ocorrer 
e isso levaria a dano irreversível no DNA. Genes do reparo do DNA re
gulados pelo circuito SOS incluem: uvrA, uvrB, uvrC, uvrD, recN, ruv, 
umüD, umuC e recA.

Principais Funções SOS
A. Reativação e mutagênese induzidas no fago X
Ocorre quando o fago lesado infecta bactéria previamente irradiada. 
Há um aumento significativo da capacidade de multiplicação viral e 
isto constitui o que chamamos de indução de reativação do fago ou 
reativação Weigle. Essa reativação é acompanhada de elevada muta
gênese entre os bacterófagos produzidos. O fenômeno foi designado 
de mutagênese induzida do fago ou mutagênese Weigle (Fig. 14) (vide 
Leitão & Gomes, 1987).

B. Mutagênese bacteriana
Quando o DNA do fago ÍX174 é irradiado com UV e é adicionado a 
extratos celulares de culturas de E. coli, não irradiadas e irradiadas, 
verifica-se que somente nas células não irradiadas, a síntese semi- 
conservativa do DNA é interrompida, quando a polimerase encontra 
uma lesão. Nas irradiadas a síntese prossegue normalmente sugerindo 
a existência de uma polimerase que consegue duplicar o DNA, ultra
passando lesões e não obedecendo rigorosamente às informações con
tidas na outra fita do DNA. Isso representa um requisito para o reparo
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FIGURA 13. Esquema de indução das funções SOS.

propenso a erros. Esse tipo de mutagênese tem sido chamado de 
mutagênese indireta e, essa polimerase, de mutapolimerase.

C. Indução lisogênica
O DNA de fagos temperados pode incorporar-se a cromossomo bacte- 
riano, sob a forma de profago, mantendo-se lá, graças à atuação de um 
repressor de natureza protéica, codificado pelo próprio fago. A ina- 
tivação desse repressor leva à indução lisogênica. A inativação do re
pressor pode ser desencadeada por tratamento com agentes físicos e 
químicos. Por isso, é comum uma produção de fagos, após a exposição 
a um agente que lesa o DNA, como por exemplo, a luz UV.

D. Filamentação
A filamentação consiste no aumento progressivo das dimensões celu
lares sem que ocorra a septação. Se o fenômeno atingir uma amplitu
de excessiva, pode levar à inativação celular; do contrário, o filamento
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FIGURA 14. Esquema experimental para observação de reativação e mutagênese 
do fago, induzidas.

pode sofrer septação e dar origem a duas ou mais células viáveis. Em
E. coli há filamentação, após exposição a agentes físicos e químicos. 
É provável que a filamentação, desde que não excessiva, propicie 
melhores condições para manutenção da viabilidade celular, após a 
produção de lesões no DNA.

E. Bloqueio da respiração celular
Este mecanismo provavelmente fornece melhores condições para a 
célula sobreviver, após a exposição à radiação.

F. Degradação do DNA pós-irradiação
Esta degradação é intensa e, às vezes, pode levar à inativação celular. 
Um certo nível de degradação parece favorecer a manutenção da via
bilidade celular.

G. Radiorresistência induzida
Esta consiste em uma maior sobrevivência das células às radiações, se 
houver uma exposição prévia das mesmas a doses reduzidas de radia
ção. O acúmulo de enzimas ligadas ao reparo criaria melhores condi
ções para a sobrevivência a uma segunda irradiação.
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V. TESTES PARA DETECÇÃO DE AGENTES GENOTÓXICOS

Grande parte dos milhares de agentes químicos atualmente utiliza
dos pelo homem é suspeita de possuir efeitos genotóxicos, isto é, pode 
ser capaz de induzir alguma alteração no material genético dos seres 
vivos.

A avaliação do potencial mutagênico e/ou carcinogênico de um de
terminado agente genotóxico pode ser feita de diversas formas, mas sem
pre através da exposição de um alvo biológico (um ser vivo) ao agente 
em estudo. Uma das formas de avaliação seria a observação e a coleta de 
dados clínicos ou epidemiológicos, após a exposição acidental a certas 
drogas ou agentes físicos, como nos casos de vazamentos em usinas 
nucleares, explosão de bombas atômicas, utilização de agentes quími
cos em guerras etc. Porém, a interpretação desses dados é difícil e me
lhor seria se o efeito genotóxico pudesse ser previamente conhecido, 
para se tentar impedir ou, ao menos, minimizar as consequências de 
seus efeitos desastrosos para o meio ambiente. Para isso, há uma enor
me variedade de testes, através dos quais se tenta investigar os mais va
riados efeitos dos agentes físicos e/ou químicos. Contudo, o número de 
substâncias testadas até hoje não é tão grande, quando comparado ao 
número de substâncias com as quais os seres humanos estão em contato 
diário. Tais testes, além de sua aplicação na identificação de substâncias 
potencialmente genotóxicas, também têm aplicação no desenvolvimen
to de agentes químicos não-mutagênicos e no monitoramento de popu
lações humanas contaminadas (ou supostamente contaminadas), atra
vés da análise de seus fluidos corporais.

Na análise do potencial genotóxico de um agente físico e/ou quími
co, recomenda-se a utilização de uma bateria de testes, que deve incluir 
teste para mutação bacteriana, teste para recombinação mitótica em fun
go, teste para dano cromossômico in vitro e teste em célula eucariótica, 
in vivo ou em animais de laboratório. Recomenda-se o uso de vários 
testes, porque alguns mutagênicos e carcinogênicos são detectados em 
alguns testes e não em outros (Watanabe-Akanuma & Ohta, 1994; Moraga 
& Graf, 1989; Dean et al., 1985).

Apesar do assunto deste capítulo ser sobre microrganismos como in
dicadores de poluentes ambientais, não podemos deixar de citar aqui 
outros testes, que utilizam outros organismos, numa tentativa de forne
cer uma visão mais ampla do que seria uma bateria de testes para subs
tâncias potencialmente genotóxicas.

O uso de animais de laboratório, como ratos, camundongos, coelhos 
etc. é um procedimento recomendável, porém não deve ser rotina, re
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servando-os para o último estágio de uma bateria de testes e somente 
quando for realmente necessário. Isso porque: a) são testes de difícil 
execução; b) são demorados (em média 3 anos), pois a ocorrência de 
efeitos genéticos detectáveis pode exigir muitas gerações ou pode de
morar anos, como é o caso de tumores; c) são caros (estima-se que cada 
teste consuma US$ 300,000); d) são limitados em sensibilidade, já que 
um número relativamente pequeno de animais pode ser testado. Para 
uma substância que produza câncer em 1% dos animais tratados, cerca 
de 10.000 animais deverão ser analisados para se obter resultados esta
tisticamente significativos. Ainda deve-se tomar cuidados importantes 
como: o emprego de diferentes espécies de animais, a utilização de dose 
única e doses fracionadas, usar várias concentrações da substância em 
teste, a administração por várias vias etc. (Rodrigues et al., 1994).

Portanto, a utilização de outros tipos de testes, além dos que usam 
animais de laboratório, fez-se imperiosa. Investimentos nessa área justi
ficam-se plenamente quando, em um país como os Estados Unidos, por 
exemplo, gasta-se 25% do total empregado em cuidados médicos so
mente em tratamentos de doenças genéticas humanas (Waterseía/., 1994).

Nas últimas décadas, outros testes, ainda utilizando animais, têm sido 
desenvolvidos. É o caso da análise citogenética de cromossomos obtidos 
de medula óssea, de células germinativas ou de linfócitos de animais de 
laboratório, tratados com a droga em estudo, através do qual se mede a 
incidência de aberrações cromossômicas e de micronúcleos. Esses tes
tes, porém, são de execução relativamente complexa, seus custos eleva
dos e a interpretação dos resultados ainda é controvertida. Também tes
tes em vegetais e insetos têm sido usados na caracterização de atividades 
mutagênicas, com sucesso.

Células em cultura, das mais variadas origens, também têm sido utili
zadas com a mesma finalidade. Esses testes têm se mostrado confiáveis, 
rápidos e pouco onerosos. Suas vantagens estão no rápido crescimento 
celular, na grande extensão da população tratada, na simplicidade das 
técnicas empregadas e no custo relativamente baixo.

Microrganismos têm sido utilizados, com sucesso, na detecção de efei
tos carcinogênicos em eucariotos superiores, porque a química do DNA 
é a mesma em todas as formas de vida, assim como a química da 
mutagênese e do reparo celular (McCann et al., 1975). Às vezes, é neces
sário mimetizar os processos metabólicos encontrados in vivo. Esse pro
cesso é conhecido como ativação metabólica. Isso porque alguns carci
nogênicos importantes, como a aflatoxina Bp 2-aminofluoreno, 3-metil- 
colantreno, por exemplo, somente o são, após sua metabolização. Para 
isso, costuma ser adicionado ao meio de cultura extrato de fígado de 
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rato, que contém as enzimas necessárias para as modificações estrutu
rais nas moléculas de muitas substâncias.

Muitos desses testes têm sido incluídos em pacotes de testes to- 
xicológicos requeridos ou recomendados para regulamentação de pro
dutos químicos.

V. 1. Descrição dos testes para agentes genotóxicos

V. 1.1. Testes que Utilizam Microrganismos Procarióticos
Testes com microrganismos são especialmente úteis, porque as célu

las crescem rapidamente, a população tratada é muito grande, dados 
positivos são bem distintos dos do controle e os ensaios tecnicamente 
simples e baratos. Existem numerosos testes que usam microrganismos, 
e um número enorme de agentes químicos têm sido testados. O uso de 
linhagens deficientes no reparo do DNA aumenta a sensibilidade do 
método, o que tem tornado os resultados mais consistentes (Darroudi & 
Natarajan, 1989; Schiestl, 1989; Hottstein et al., 1979).

A. Teste de Ames
Tem sido o teste inicial na discriminação de mutagênicos e não- 

mutagênicos (Kier et al., 1986). Na verdade, é o método de avaliação de 
mutação gênica mais conhecido e aceito internacionalmente. É o mais 
usado em toxicologia genética e combina um teste de mutagenicidade 
(reversão da Salmonella typhimurium his) com um sistema de bioativação 
exógena, como o sobrenadante hepático pós-mitocondrial ou “S9”. O 
teste recebeu esse nome porque foi desenvolvido por Bruce Ames e 
colaboradores. Consiste simplesmente na verificação do número de 
revertentes produzidos, em uma cultura bacteriana, pela incubação das 
células de Salmonella deficientes em histidina com o composto em estu
do (Palajda & Rosenkranz, 1985). Pode-se usar linhagem deficiente em 
reparo por excisão (zwrB), o que aumenta a sensibilidade do método. 
Diversas linhagens podem ser empregadas para realização do teste e 
várias linhagens foram construídas especialmente para esse fim. Cada 
uma delas contém uma mutação em um dos vários genes que controlam 
a síntese de histidina. Algumas revertem preferencialmente por mutação 
“frameshift”, outras por substituição das bases nitrogenadas (transição 
ou transversão). É procedimento comum que se teste o agente em qua
tro linhagens diferentes, com e sem adição de ativadores metabólicos. 
Na Tabela 1 estão algumas das linhagens comumente utilizadas e o tipo 
de reversão que sofrem preferencialmente.
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TABELA 1. Linhagens comumente utilizadas no Teste de Ames.

iLINHAGiENS TIPOS DE MUTAÇÕES

TA97 “frameshift” ou deslocamento no quadro de leitura

TA98 “frameshift” ou deslocammento no quadro de leitura

TA100 substituição de pares de bases

TA102 substituição de pares de bases

Ainda, linhagens de Salmonella portadoras de outras mutações como 
, gal ou rfa têm sido preferidas, por apresentarem modificações na cama
da lipopolissacarídica da membrana celular da bactéria, o que confere 
iuma permeabilidade maior aos agentes testados. Anteriormente ao uso 
dessas linhagens, ocorriam falsos-negativos nesse tipo de teste, devido 
ao fato da substância genotóxica não ser capaz de penetrar na célula. As 

llinhagens TA100 e TA98, possuindo um fator de transferência de resis- 
ttência, pKMIOl, apresentam também reparo propenso a erros bem de
senvolvido, o que aumenta ainda mais a sensibilidade dessas linhagens 
aos agentes genotóxicos.

Recentemente, genes de enzimas responsáveis por metabolização de 
drogas em mamíferos foram introduzidos em Salmonella. Com o uso

• dessas novas linhagens detectou-se a mutagenicidade de aminas aromá- 
íticas, sem adição de S9.

O teste de Ames é sensível, pois microgramas e até mesmo nanogramas 
de agentes mutagênicos podem ser detectados; é rápido, demorando 

i cerca de 3 dias para ser concluído; os resultados são claros e é bem acu
rado (90% de seus resultados têm concordado com os de testes de car- 
cinogenicidade em roedores) (Verhagen et al., 1994). Tem sido utilizado 

] para testar agentes químicos potencialmente perigosos para os seres hu
manos, como agentes químicos ambientais, aos quais as pessoas estão

• continuadamente expostas; também é utilizado para monitorar fluidos
• humanos (Hollstein et al., 1979; Ames et al., 1975).

O teste tem detectado quase todos os agentes químicos orgânicos co
nhecidos que são carcinogênicos. Alguns deles já detectados por esse tes- 

ite são: condensado de cigarro, tinturas para cabelo, Fyrol, toxafeno (pes- 
í ticida), quercitina (flavinóide natural), quimioterápicos, tranquilizantes fe- 
i notiazínicos fotoativados, resinas aromáticas (epóxido), partículas do ar
■ de cidades poluídas, extratos de alimentos etc. Alguns exemplos de mu- 
itagênicos detectados em fluidos humanos são: mutagênicos na urina de
■ fumantes, mutagênicos em fluidos de camundongos tratados com sacari
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na, mutagênicos em fluidos de ratos tratados com aflatoxina, mutagê-nicos 
em fezes humanas, suco gástrico e leite. Porém, algumas substâncias reco
nhecidamente carcinogênicas não são detectadas. Dentre estas estão o 
benzeno, dietilestrilbestrol, uretano, alguns carcinogênicos clorados, como 
dieldrin e tetracloreto de carbono, e compostos metálicos.

Este teste pode ser realizado, segundo metodologias ligeiramente dis
tintas, mas em todos os casos diferentes doses do composto são combina
das diretamente (cada dose em uma placa de Petri) com a linhagem testa- 
dora (aproximadamente 109 bactérias/placa) e com as enzimas para ativa
ção metabólica (S9). Um traço de histidina, que não é suficiente para per
mitir formação de colônias, mas que permite crescimento suficiente para 
fixação da mutação, deve ser adicionado ao meio de cultura. Devido à 
composição do meio, só crescerão colônias prototróficas para histidina, 
provenientes de mutação espontânea ou induzida pela droga em estudo. 
É necessário que se empreguem controles adequados, sendo um positivo 
e outro negativo (Fig. 15).

Um teste de Ames é considerado positivo, se for obtida uma curva 
dose-efeito, ou seja, se ocorrer um número maior de mutantes, em função 
do aumento da concentração da substância (numa modalidade quantitati
va do teste). Isso para duas concentrações diferentes, no mínimo. Tam
bém será positivo, se o número de revertantes induzidos pela droga em
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o agente em teste
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FIGUJRA 15. Esquema do teste de AMES.
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teste for igual ou superior ao dobro do número de revertantes espontâ
neos.

Substâncias dotadas de elevada atividade tóxica podem levar a resul
tados de difícil interpretação, devido à inativação de um elevado núme
ro de células. Geralmente, a ocorrência de falsos-negativos se deve à 
falta de ativação metabólica, ou à incapacidade de a droga penetrar nas 
células. Já falsos-positivos são explicados por metabolização da droga 
por enzimas bacterianas não existentes em células eucarióticas.

Modificações do teste de Ames
Numerosas pequenas variações, dentro dessa metodologia básica, têm 

sido empregadas, numa tentativa de otimização dos resultados, confor
me o agente em teste (Josephy et al., 1995; Rexroat et al., 1995). Por 
exemplo, a droga em estudo pode ser aplicada num pequeno disco de 
papel de filtro, o qual é colocado na superfície de uma placa de Petri, 
com meio seletivo sem histidina, e com cultura bacteriana já inoculada. 
A placa é, então, incubada a 37°C, por 48 horas, para posterior observa
ção de acúmulo (ou não) de colônias, que reverteram para his+, prefe
rencialmente ao redor do disco de papel, conforme a mutagenicidade 
da droga (Fig. 16). Com essas modificações, transforma-se em um teste

Meio seletivo adequedo 
+ linhagem testadora 

+ agente em teste 
+ ativadores metabólicos

LV*hl li il^ il
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+ linhagem testadora 
+ controle negativo 
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Meio seletivo adequado
4 linhagem testadora 
+ controle positivo 

4 ativadores metabólicos

-4+
incubação F •jj • ? Muitos revertantes 

his+

FIGURA 16. Modificação da metodologia básica.
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qualitativo, geralmente aplicado quando há necessidade de se analisar 
um número elevado de compostos químicos ou durante as fases prelimi
nares do estudo de determinado produto.

Outro tipo de teste de Ames qualitativo consiste na utilização de uma 
única placa de Petri, com um gradiente de concentração da substância a 
analisar (Rexroat et al., 1995). Cultura de 5. typhimurium é estriada nessa 
placa; a distribuição de colônias ao longo da estria, nas diferentes concen
trações da droga, indica a ocorrência ou não de mutagênese. Para a pre
paração do gradiente, basta misturar a droga com meio sólido fundido 
(45°C) e deixar que solidifique com a placa levemente inclinada. Se outra 
camada de meio sólido fundido, sem a droga, for vertida em seguida so
bre essa mesma placa na posição horizontal, formar-se-á um gradiente de 
concentração por difusão, de tal forma que a concentração da droga na 
superfície do agar variará entre um valor máximo e um mínimo (Fig. 17). 
Cerca de 4.000 compostos químicos foram testados por esse método.

Outras pequenas modificações técnicas podem permitir que o teste 
seja utilizado de forma quantitativa, isto é, na determinação da dose 
ativa ou inativa da substância em estudo. Para isso basta que se usem di
ferentes placas com concentrações conhecidas do agente em teste. Tam
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acrescido da droga 

em teste

Outra camada do meio é vertida sobre 
a anterior; a droga se difunde, gerando 

um gradiente de concentração 
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até um valor mínimo
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testadora 

é semeada...

Após incubação, observa-se 
aparecimento de resistentes, conforme 

a concentração da droga, se esta 
for mutagênica

máx. mín.

FIGURA 17. Esquema do Teste de Ames em placa gradiente.
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bém as bactérias podem ser incubadas por 20-25 minutos a 37°C, em 
meio líquido sem histidina, com diferentes concentrações conhecidas da 
droga, seguindo-se o plaqueamento em meio sólido, sem histidina. Após 
48 horas, procede-se à contagem dos revertantes bis*. Essa última me
todologia permite o estudo da mutagenicidade de substâncias químicas 
que não se difundem facilmente, através de meio sólido.

Outra modificação introduzida no teste de Ames consiste no trata
mento das bactérias com a droga em estudo, em meio líquido sem 
histidina, seguido da lavagem das células. Só depois aquelas são semeadas 
em meio sólido sem histidina. Esta modificação se presta especialmente 
para testes de mutagenicidade de substâncias proteináceas, que apre
sentam, freqüentemente, resultados falso-positivos (Verhagenet#/., 1994).

Visando agilizar o processo de teste de mutagenicidade bacteriana, 
outros testes foram desenvolvidos, como o Espiral Salmonella e o Si- 
multeste. O teste Espiral é usado para eliminar a necessidade de diluição 
em série e múltiplas placas para obter dados de dose-resposta. Em um 
teste de Espiral, a bactéria, o composto e a fração S9 são dispensados na 
superfície do agar por um plaqueador espiral. O plaqueador pode dis
pensar uma diluição fixa ou variável de uma placa de agar, eliminando 
a necessidade do agar de superfície. Cada placa espiral pode gerar infor
mação dose-resposta sobre uma variação de concentração de 15:1. Ex
tratos, compostos puros e misturas de complexos ambientais podem ser 
avaliados no teste da espiral.

O Simulteste é um ensaio, no qual uma mistura do composto a ser 
testado, a fração S9 e múltiplas linhagens de bactérias são semeadas so
bre uma placa, simultaneamente. A combinação das linhagens de bacté
rias pode detectar sucessivamente atividade mutagênica, entretanto não 
se pode distinguir entre mutações de substituição ou “frameshift”. Resul
tados positivos são confirmados por uma repetição do Simulteste e a 
atividade não mutagênica é confirmada com um teste, usando linhagens 
individuais. Extratos e misturas complexas podem ser avaliados no 
Simulteste, mas o teste de compostos voláteis não foi relatado ainda.

Tanto o teste Espiral como o Simulteste e o teste em gradiente de pla
ca são usados para uma seleção preliminar na detecção da mutagenicidade 
de produtos intermediários, quando do desenvolvimento de novos agente 
químicos.

V. 1.2. Testes que usam E. coli ou B. subtilis
Seguem o mesmo procedimento do teste de Ames e também detec

tam reversão de mutação. A mais utilizada é a reversão do requerimento 
para triptofano. Têm resposta similar à do teste de Ames. Outras rever
sões também são utilizadas, assim como linhagens deficientes em reparo 
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do DNA, para o aumento da sensibilidade do método (Hollstein et al., 
1979). As linhagens mais comumente usadas são:

a) E.coli B/rWP-2: portadora de auxotrofia para triptofano, detecta subs
tituição de pares de bases, possui baixa freqüência de revertantes 
espontâneos e, por isso, é especialmente útil na detecção de mu
tagênicos fracos. Em um teste comparativo, apresentou comporta
mento similar ao da linhagem TA100 de Salmonella typhimurium.
b) E. CO//K12 343/113 (I): portadora de 3 requisitos nutricionais (galactose, 
ácido nicotínico e arginina); também contém um profago. Um multi- 
ensaio proposto detectaria: 1) reversão dos três loci citados, ou por 
substituição de pares de bases ou por por mutação “frameshift”; 2) 
indução de mutação para resistência ao 6-metiltriptofano; 3) perda da 
capacidade de fermentar galactose; 4) indução de profago.
c) E.coliK-12lac: vários mutagênicos revertem a capacidade dessa linha
gem de fermentar a lactose por mutação “frameshift”. Detecta compos
tos, como a cafeína, que não são detectados pelo teste de Ames.
d) B. subtilisTKJ5211: deficiente em reparo por excisão; auxotrófico para 
metionina e histidina. Em 17 carcinogênicos testados 13 foram detec
tados e todos os não-carcinogênicos testados foram negativos.

V. 1.3. Teste de flutuação
Usado para detecção de mutagênicos fracos. Esse teste foi desenvol

vido originalmente por Luria & Delbruck (1943) e usa como indicador a 
reversão de auxotrofias, quando os microrganismos são tratados com 
concentrações muito baixas do agente químico em teste (Holtstein et 
al., 1979). Pode ser usado para qualquer auxotrofia de bactérias, ou fun
gos. Ultimamente, esse teste vem sendo muito aplicados para agentes 
químicos ambientais, que são tóxicos ou que nos ensaios de muta- 
genicidade mostram-se fracos ou negativos (diclorvos, mitomicina C, NiCl2 
etc.).

Deve-se tratar a linhagem auxotrófica com o agente em teste, com ou 
sem ativação metabólica, diluir as células tratadas a concentrações muito 
baixas, distribuir em 100 tubos contendo meio com quantias limitantes 
dos nutrientes requeridos, incubar por 3-4 dias e, finalmente, contar o 
número de tubos com população celular bem desenvolvida. Geralmen
te, usa as mesmas linhagens descritas para outros testes.

V. 1.4. Testes de indução de mutação
Detectam mutações que ocorram numa região maior do genoma em 

vez das mutações pontuais de reversão e, talvez por isso, detectem mu
tagênicos não detectáveis por ensaios de reversão. Entre esses citamos:
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a) Salmonella typhimurium: 1) um dos testes usando esta bactéria veri
fica a indução de resistência a um análogo da prolina, o ácido car- 
boxílico azetidina; este é um teste que não tem sido tão útil quanto o 
ensaio de reversão; 2) outro teste, nesta mesma bactéria, verifica a 
indução de resistência a 8-azaguanina; se a linhagem testadora conti
ver o plasmídio pKMIOl, a resposta do teste é similar ao do teste de 
Ames; 3) um outro teste mede a freqüência de indução de resistência 
à arabinose; esse teste tem detectado vários mutagênicos (MNNG, mi- 
tomicina C, ICR 191 etc.).
b) B. subtilis: usado no teste da indução de mutação de esporulação — 
mutantes que não esporulam, por mutação em qualquer dos mais de 
25 operons relacionados, são facilmente identificados entre as colôni
as normais, pois não apresentam o pigmento marrom. Pode ser mais 
trabalhoso, porque o mutante deve ser identificado entre muitas co
lônias selvagens, na placa de teste. Tem detectado mutagênicos, como 
a aflatoxina Br mitomicina C etc.
Esses testes citados acima detectam mutação ou reversão de mutação, 

porém, são eventos raros e específicos e nem todos os mutagênicos in
duzem todos os tipos de alterações genéticas. Assim, há o risco de al
guns mutagênicos serem classificados como não-mutagênicos. Para eli
minação de qualquer dúvida, nas baterias de testes devem ser incluídos 
testes que não detectem a reversão de uma mutação específica, mesmo 
usando-se bactérias.

V. 1.5. Testes de inibição diferencial de crescimento
Feitos pela comparação da inibição do crescimento entre bactérias 

normais e bactérias deficientes em alguma via do reparo do DNA, ambas 
sob tratamento com a droga em estudo. Estes são testes não específicos, 
pois detectam qualquer alteração que possa ser reparada pelos sistemas 
celulares de reparo do DNA. Geralmente, usa-se diversas linhagens com 
diferentes deficiências nas vias de reparo do DNA, e os mutantes polA 
(E. coli). recA (B. subtilis) e zwrB (S. typhimurium)\.êm sido especialmen
te usados (Leifer et al., 1981; Hollstein et al., 1979).

Podem ser feitos em cultura em suspensão ou em placas de Petri, ou 
em um “spot test”, onde o agente químico é colocado num disco de pa
pel, no centro da placa.

a) Teste po/A de E. coli K12: é o mais extensamente usado. Compara ini
bição do crescimento de E. coli selvagem com um mutante deficiente 
em DNA polimerase I. Originalmente foi desenvolvido como um “spot 
test”. Numerosos carcinogênicos e mutagênicos foram detectados, mas 
outros não. Recentemente foi modificado, de modo a ser realizado 
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em cultura em suspensão. Com isso houve uma melhoria na habilida
de do mutante polA em detectar pró-carcinogênicos.
b) Ensaio recA de B.subtilis M45: usualmente é conduzido como um “spot 
test”. Não tem sido associado a sistema de ativação metabólica e, 
mesmo assim, tem detectado inúmeros carcinogênicos, como EMS, 
mitomicina C, MNNG, corantes, pesticidas, aflatoxinas, compostos me
tálicos etc.
c) Testes em E. coli deficiente em recombinação (recA, recB, recO: a li
nhagem mais sensível tem sido JC5519 recB recC, que tem-se mostra
do eficiente na detecção de inúmeras classes de mutagênicos, com 
exceção das aminas aromáticas, que invariavelmente têm dado resul
tados negativos nesse tipo de teste.

V. 1.6.Testes de indução lisogênica (Indutestes)
A indução de profago em bactérias lisogênicas constitui uma das fun

ções SOS, logo serve como indicador da produção de lesões no DNA, 
podendo ser empregada para a avaliação de atividade mutagênica e/ou 
oncogênica.

Para realização do teste, células lisogênicas de E. coli, portadoras do 
profago, são incubadas com células não-lisogênicas indicadoras e com 
diferentes concentrações de uma droga. Para cada concentração, o nú
mero de células induzidas (ou a porcentagem de células induzidas em 
relação ao número total de células) é determinado.

Qualquer cepa lisogênica pode ser empregada neste teste. Inicial
mente, era feito com a linhagem lisogênica K12 de£. coli- porém, recen
temente foram introduzidas nessa linhagem mutação que confere maior 
permeabilidade (mutação envÁ) e mutação que confere deficiência em 
reparo do DNA (mutação uvrB). Assim, essa linhagem passou a ser refe
rida como GY5O31 e tem apresentado resultados mais claros. A adição 
de ativadores metabólicos pode ser necessária.

Esse mesmo teste pode ser aplicado para se detectar mutação; a mesma 
linhagem (GY5031) é plaqueada sobre células lisogênicas indicadoras. 
Quando ocorrer mutação na região operadora do fago, ele se torna in
sensível ao repressor, resultando na formação de centros infectivos, mesmo 
sobre células lisogênicas.

Variações qualitativa e quantitativa também são possíveis neste méto
do. Para uma análise qualitativa usa-se um pequeno disco de papel, 
embebido na droga em teste, o qual é colocado sobre placas de Petri 
inoculadas com cultura lisogênica e com cultura sensível ao fago (cultu
ra indicadora). O aparecimento de centros de lise ao redor do disco indi
cará a existência de ação mutagênica e/ou carcinogênica. No teste quan
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titativo, a droga em teste será colocada diretamente na placa, em con
centrações definidas, juntamente com a cultura lisogênica e a cultura 
indicadora; após 18 horas a 37°C os centros infecciosos são contados.

Uma forma quantitativa do método inclui a pré-incubação em meio 
líquido contendo a droga em estudo e, após 25 minutos nesse meio, se- 
meia-se em meio sólido e incuba-se por 18 horas a 37°C, após os quais os 
centros de lise são contados. Essa variação costuma ser usada para drogas 
de difícil difusão através de meios sólidos. Muitos agentes químicos foram 
testados por esse método aflatoxina: Br EMS, MMS, mitomicina C etc.

V. 1.7. Teste de filamentação bacteriana ou cromoteste
Também avalia a ativação de uma das funções SOS, a filamentação 

bacteriana. Esse teste dosa a enzima P-galactosidase, que é normalmente 
produzida no interior das células, mas cuja produção é desreprimida quando 
as funções SOS são induzidas, levando a um acúmulo desta no interior das 
células. Então, através de dosagem espectrofotométrica, é possível avaliar 
a amplitude da desrepressão causada pelo tratamento com o agente em 
estudo. A enzima fosfatase alcalina também pode ser dosada para os mes
mos fins. Também nesse método mutações que aumentem a permeabilidade 
e que determinem deficiências no reparo por excisão são desejáveis. A 
ativação metabólica também pode ser utilizada.

Para um teste qualitativo usa-se acrescentar uma pequena quantidade 
de 5-bromo-4-cloro-3-indol-D-galactosídeo na placa de Petri com cultura 
bacteriana; a droga em teste é colocada no centro da placa. A hidrólise 
desse galactosídeo pela P-galactosidase gera cor azul. Então, o surgimento 
de um anel azul na zona de inibição da formação de colônias indica tratar- 
se de um composto capaz de induzir as funções SOS, ou seja, de ser 
potencialmente mutagênico e/ou carcinogênico (Fig. 18). Outras varia
ções para esse teste qualitativo vêm sendo desenvolvidas e empregadas.

meio adequado 
+ cultura bacteriana

+ galactosídeo

A indução das funções SOS 
gera indução da p-galactosidase; 
a hidrólise do galctosídeo 
pela p-galactosidase levará 
à formação de halo azul

FIGURA 18 Esquema qualitativo do teste de filamentação bacteriana.
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Para análise quantitativa, utilizam-se diferentes concentrações da dro
ga, para tratamento em meio líquido, por aproximadamente 2 horas a 
37°C. Após, determina-se as atividades enzimáticas, por dosagem espec- 
trofotométrica. Os substratos empregados para as dosagens enzimáticas 
são o-nitrofenil-b-D-galactopiranosídeo (ONPG), para dosagem da p-ga- 
lactosidase, e o p-nitrofenilfosfatodissódico (PNNP), para a dosagem da 
fosfatase alcalina. As atividades enzimáticas são avaliadas por leituras da 
absorbância em 420 nm. Controles positivo e negativo são necessários.

V. 2. Testes que Utilizam Microrganismos Eucarióticos

São os mais simples e rápidos, dentre os métodos para avaliação de 
efeitos mutagênicos, que não podem ser detectados em procariotos. Três 
são os fungos que têm sido mais extensamente utilizados: Saccharomyces 
cerevisiae, Neurospora crassa e Aspergillus nidulans. Esses testes detec
tam efeitos que não são detectados em bactérias, como crossing-over, 
conversão gênica, aneuploidias, não-disjunção mitótica etc. (Hollstein et 
al., 1979). Agentes que produzem mutações, freqüentemente, induzem 
eventos recombinacionais. Entretanto, muitos compostos que apresen
tam resposta negativa para atividade mutagênica em testes bacterianos 
se revelaram potentes agentes recombinagênicos em fungos. A detecção 
de recombinação mitótica é importante, porque tais eventos têm sido re
lacionados à carcinogênese, por levarem à homozigotização de alelos 
recessivos, previamente em heterozigose. Admite-se que as mutações 
tumorigênicas sejam, em sua maioria, recessivas e, conseqüentemente, 
não se expressem, quando presentes em uma única cópia em células di
plóides normais, mas passariam a se expressar, quando em homozigose.

Os principais eventos detectados nesses testes são:
1) Crossing-over mitótico: ocorre durante a divisão de células diplóides e 
resulta em células filhas não-idênticas que, além de serem fenotipi- 
camente distintas, são homozigotas no sítio da recombinação. As mo
dificações fenotípicas facilmente observadas são cor de colônia ou 
perda de um requisito nutricional.
2) Conversão gênica: é um processo de transferência unilateral de pe
quenos segmentos de DNA, com cerca de 1.000 nucleotídeos, entre 
regiões homólogas de cromátides não-irmãs ou de cromossomos 
homólogos. Ocorre em diplóides heteroalélicos e os convertantes têm 
o genótipo selvagem restaurado em um e não nos dois alelos re
cessivos contidos no intervalo cromossômico envolvido na recom
binação. A informação genética é transferida aparentemente de modo 
unidirecional.
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3) Não-disjunção mitótica: quando os cromossomos homólogos falham na 
sua separação durante a mitose, originam duas células-filhas distintas 
entre si, sendo uma trissômica e a outra monossômica, para aquele cro
mossomo. A célula monossômica expressará fenotipicamente qualquer 
alelo recessivo, para o qual era heterozigota na célula original. Isto 
pode ser prontamente detectado quando são usadas linhagens apro
priadas.

A principal limitação desses testes está na relativa ineficiência dos 
fungos em detectar pró-carcinogênicos, mesmo quando sistemas meta- 
bólicos externos são adicionados. Isso se deve à permeabilidade limita
da das células-alvo, apesar de alguns carcinogênicos aromáticos gran
des, como aflatoxina, poderem ser detectados.

V. 2.1.Testes em leveduras
Saccharomyces e, em menor extensão, Schizosaccharomyces são as 

leveduras mais usadas em ensaios de mutagênicos. Podem ser usadas na 
detecção de vários danos no DNA, como mutação de ponto, crossing- 
over mitótico e conversão gênica.

A levedura 5. cerevisiae é um Ascomiceto unicelular e uninuclear, 
com ciclo celular completo e típico de eucarioto. Efeitos genotóxicos 
podem ser analisados em culturas haplóides e diplóides. Tem sido um 
dos organismos mais empregados na pesquisa da mutagênese induzida, 
inclusive por fatores ambientais.

Diversas linhagens diplóides de 5. cerevisiae têm sido utilizadas para 
determinação de recombinação mitótica, o que é feito através da utiliza
ção de meios seletivos adequados. A linhagem D7 tem sido, sem dúvida, 
a mais utilizada para esse fim; ela possui o seguinte genótipo:

ade2-40 cyb2 trp5-12 ilvl-92//ade2-\V) CYH2 trp5-27 ilv\-92

A. Detecção de crossing-over mitótico
O alelo ade2-40 causa requerimento absoluto para adenina e a forma
ção de colônias vermelhas em meio com baixa concentração de adenina. 
O outro alelo, r?íte2-119, causa uma leve dependência à adenina, isto é, 
na ausência desta substância há um certo crescimento limitado, com 
formação de colônias cor-de-rosa. O diplóide forma colônias brancas, 
já que as deficiências se complementam. Recombinação mitótica, nesta 
linhagem, entre o locus ADE2 e o centrômero, leva à formação de 
núcleos homozigotos, para este alelo («í/e2-40 ou «rfe2-119), resultan
do em colônias diplóides brancas com os dois tipos de setores, verme
lho e cor-de-rosa. A ocorrência desse tipo de colônia, após tratamento
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com a droga em teste, pode ser considerada como prova da indução de 
permuta mitótica (Fig. 19).

B. Detecção de conversão gênica mitótica
A análise do locus TRP5 nos dá informações sobre ocorrência de con
versão gênica mitótica. Os alelosPjt>5-12 etrpfi-U não se complementam, 
logo, esse diplóide apresenta requerimento para triptofano, assim como 
um desses haplóides ou os diplóides homozigotos para qualquer des
ses alelos. A transferência (por mecanismo de recombinação) da região 
intacta de um alelo mutante, para substituir a seqüência nucleotídica 
defectiva de outro alelo mutante, leva à restauração do genótipo selva
gem. Assim, somente colônias que sofreram conversão gênica cresce
rão na ausência do fator de crescimento requerido originalmente (trip
tofano) e poderão ser selecionadas em MM.

C. Detecção de reversão de mutação
Ainda essa linhagem D7 pode ser usada na detecção de reversão de 
mutação, pois ela é homozigota para um defeito no locus ILV1, sendo 
incapaz de crescer na ausência de isoleucina. Mutação reversa nesse 
locus restauraria essa capacidade, o que poderia ser observado em 
meio seletivo adequado.

D. Modalidades qualitativa e quantitativa
Como ocorre para outros testes, os que utilizam levedura também 
podem ser aplicados de maneira qualitativa ou quantitativa.
Um teste qualitativo rápido consistiría na verificação da homozigotização 
do gene cyhZ, o qual está em heterozigose na linhagem D7 e que 
confere resistência à ciclo-heximida. Tal homozigotização seria causa
da por eventos de recombinação mitótica. O teste consiste de: 1) uma

meio de cultura 
contendo o agente

Colônias do diplóide 
original branco e os setores 
vermelhos ou rosas 
(visualmente detectáveis) 
são recombinantes 

FIGURA 19. Esquema 
de detecção visual de 
crossing-over mitótico 
em 5. cerevisiae.
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alíquota da cultura D7, espalhada sobre uma placa de Petri com meio 
sólido; 2) retirada de um pequeno bloco de agar do centro da placa; 3) 
adicção da droga a ser testada no pocinho central; 4) incubação por 18 
horas a 37°C. A toxicidade da droga é indicada pelo surgimento de 
uma zona de inibição de formação de colônias, em torno da cavidade 
central. Em seguida, essa placa é replicada para meio contendo 
cicloheximida (5 mg/ml) e esta é incubada a 30°C. A resposta positiva 
é indicada pelo aparecimento de colônias resistentes à cicloheximida, 
após 5 dias de incubação (Fig. 20).
Outros testes qualitativos, usando os demais marcadores desta linha
gem podem ser feitos. Um, bastante usado, se utiliza do marcador z/f, 
observando-se simplesmente a reversão à ILV+, na presença da droga 
em teste.
Para teste quantitativo, usa-se o tratamento com diferentes concentra
ções da droga em estudo (geralmente, procura-se utilizar concentra
ções da droga que não provoquem inativação celular muito acentua
da), em meio líquido, por 30 minutos a 2 horas. Depois disso, separa- 
se as células da droga e estas são incubadas em meios adequados para 
determinação de crossing-over mitótico no locus ADE2 ou de conver-

FIGURA 20. Esquema de detecção de recombinaçào mitótica (homotização de cyh2) 
em S. cerevisiae.
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são gênica mitótica nos loci TRP5 ou, ainda, para reversão de mutação 
no locus ILV. Após 5 dias a 30°C, conta-se o número de colônias cres
cidas; assim, estabelece-se uma curva de sobrevivência e de frequência 
de recombinantes.
A levedura 5. cerevisiae também pode ser utilizada para determinação 
da ação de agentes químicos e físicos sobre a mitocôndria. Geralmen
te, o tratamento com agentes genotóxicos interfere com a duplicação 
do DNA e leva à indução de mutantes citoplasmáticos “petites” (rho), 
defectivos no processo respiratório. Usa-se cloreto de 2,3,5-trifeniltetrazol, 
após tratamento com agente potencialmente mutagênico, o qual é um 
indicador do potencial de óxido-redução. Assim, células normais tor
nam-se vermelhas no estado reduzido, após terem recebido os elétrons 
provenientes do processo respiratório, e as células “petites”, deficien
tes no processo respiratório, permanecem brancas.
Esse teste pode ser feito, em seguida, para fins quantitativos descritos 
anteriormente, bastando para tanto que se acrescente o trifeniltetrazol 
imediatamente após a contagem das colônias crescidas em meio sele
tivo adequado.
Para fins quantitativos, as freqüências de mutações e recombinações 
são expressas em relação ao número de células sobreviventes após o 
tratamento. O teste será considerado positivo, quando as freqüências 
de recombinantes ou mutantes revertidos ou mutantes “petites” forem 
significativamente maiores que as freqüências espontâneas. O trata
mento estatístico é desejável e deve ser feito sobre os resultados de ex
perimentos repetidos e não sobre um grande número de mutantes ou 
recombinantes de um único experimento.
A levedura S. cerevisiae possui um sistema endógeno de ativação me
tabólica, constituído pelo complexo enzimático do citocromo P-450. 
O nível de concentração celular desse sistema enzimático varia com a 
linhagem e também com a fase do ciclo celular. Muitos carcinogênicos 
não detectados em testes bacterianos, mesmo com ativação exógena, 
mostraram-se genotóxicos neste sistema; porém, muitos carcinogênicos 
continuam a mostrar-se negativos nestes testes. Em todo caso, testes 
feitos com levedura, para mutação e recombinação mitótica, servem 
principalmente para complementar ensaios com bactérias. Recomen
da-se que o tratamento seja feito em S. cerevisiae em fase exponencial 
de crescimento, pois nessa fase há detecção de uma gama maior de 
mutagênicos e também mutagênicos de ação indireta podem ser 
ativados.
Outras linhagens de S. cerevisiae são também usadas, como D3, D4, 
D5, D81.
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A linhagem D3 tem sido usada para detecção de crossing-over mitótico, 
através da observação da homozigotização do locus adel. Recombi- 
nantes homozigotos para esse locus formam colônias vermelhas, ao 
invés de brancas. Essa linhagem tem sido ótima para detecção de 
carcinogênicos (aflatoxina, esterigmatocistina, pesticidas, compostos me
tálicos), mas não para detecção de pró-carcinogênicos e aminas aro
máticas.
A linhagem D4 tem sido usada na detecção de conversão gênica, 
através da observação da perda dos requerimentos para adenina ou 
triptofano. Tem sido usada também para testes de mutagênicos am
bientais, como pesticidas, herbicidas etc.
S.pombe PI tem sido usada na detecção de indução de mutação em 
loci da adenina, resultando em mudança de cor na colônia, de verme
lho para branco (mutações nos loci ade 1, 2, 3, 4, 5 e 9 bloqueiam o 
acúmulo de pigmento vermelho).

V. 2.2. Testes em Neurospora
Esse organismo existe predominantemente como haplóide, mas pode 

funcionar geneticamente como diplóide pela formação de heterocário (dois 
núcleos no mesmo citoplasma); tem sido usado na detecção de mutação 
de ponto e pequenas deleções; se a cromatina está separada no heterocário, 
a recombinação mitótica e a não-disjunção não são estudadas neste orga
nismo. Neurospora, em sua forma vegetativa, contém certas enzimas de 
ativação metabólica, podendo detectar alguns pró-car-cinogênicos.

a) Ensaio de indução de mutação: mutação nos loci ad$K e «rf3B, em 
heterozigotos, causa acúmulo de pigmento púrpura e a mutação é 
detectada pela mudança na cor da colônia para púrpura. O método é 
simples, mas requer grandes volumes de meio. O uso de linhagens 
deficientes em reparo (uvs\ e uvs2\ nos heterocários adòX e «<73 B, 
aumenta a sensibilidade do ensaio para certos mutagênicos. Alguns 
carcinogênicos, como EMS, MMS, MNNG e aflatoxina B] só foram 
detectados nos testes com heterocário uvs e outros, como 2-amino- 
purina e actinomicina D, foram detectados nos dois tipos de hetero
cários.
b) Ensaio de mutação reversa: duas linhagens vêm sendo usadas para esse 
fim, sendo ambas deficientes de adenina: a N3, que detecta substitui
ção de pares de bases e a N24, sensível a mutagênicos que deslocam 
o quadro de leitura (mutação “frameshift”). Podem ser usados méto
dos de “spot test”, placa ou suspensão, de modo semelhante ao que 
já foi discutido no teste de Ames. A maioria dos agentes testados mos
trou-se positivo em ambos os ensaios.
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V. 2.3. Testes em Aspergillus
A. nidulans, na sua forma haplóide e diplóide, tem sido muito usado 

para testar mutagênicos, ambientais ou não (Kãfere/a/., 1986), isso por
que ele possui um sistema genético bem conhecido, disponibilidade de 
muitos marcadores genéticos, os quais permitem a manipulação de seu 
genoma com uma precisão impossível em outros eucariotos (Timberlake 
& Marshall, 1988; Bertoldi & Griselli, 1980). A adição de ativadores me- 
tabólicos é descrita, mas não é usual, apesar de A nidulans não possuir 
todas as vias complexas presentes em eucariotos superiores. Têm sido 
preferidos métodos baseados na seleção visual, como cor de conídios e 
morfologia, ou aqueles baseados na resistência ou reversão de alguma 
auxotrofia para prototrofia. Devido ao grande número de mutantes já 
isolados neste organismo, o número de sistemas teoricamente possíveis 
é vasto.

Em sua forma haplóide, o A. nidulans tem sido usado para detecção 
de mutação ou reversão de mutação, em diversos marcadores genéticos. 
Três marcadores descritos têm sido usados com freqüência para este fim. 
Um deles é chamado teste do supressor da metionina, que verifica rever
são do fenótipo met para met+, por mutação em qualquer locus. O segun
do é o sistema 2-tioxantina, que caracteriza mutantes pela cor com que 
crescem em meio adicionado de 2-tioxantina, de tal forma que colônias 
verdes são mutantes e as amarelas são selvagens. O terceiro é o sistema 
arginina, que verifica mutação ou reversão do gene da arginina (Scott et 
al., 1982).

Já em sua forma diplóide, A. nidulans tem sido usado para observação 
da alteração da recombinação mitótica. O tratamento é aplicado em linha
gens diplóides heterozigotas e, conforme a droga em estudo, é possível a 
observação dos seguintes efeitos: a) crossing-over mitótico, que produz 
diplóides recombinantes ou a homozigotização de um ou mais marcadores; 
estes são evidenciados pela presença de “spots” ou setores na colônia de 
diplóide, crescida em meio sólido; b) não-disjunção mitótica, que produz 
tipos 2n+l, os quais têm taxa de crescimento reduzida. A haploidização, 
que faz a forma instável diplóide (2n) retornar para a forma estável (n) 
pela perda de cromossomos por aneuploidias sucessivas, gera indivíduos 
haplóides, que podem ter genótipos ou recombinantes ou dos paternais; 
entre eles a mutação dominante é detectada antes mesmo da haploidização. 
Translocações e deleções também podem ser detectadas (KãfereZa/., 1982).

Ainda em A. nidulans há os testes para detecção de aneuploidias. Os 
aneuplóides (2n-l) são instáveis e produzem setores haplóides ou diplóides 
(por perda cromossômica ou mal-segregação). Aneuplóides são hiper- 
haplóides (n+1), já que os n-1 não sobrevivem (Kãfer et al., 1986).
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V. 2.4. Testes em Aspergillus haplóide
A maioria das investigações de mutagênese induzida, em Aspergillus 

nidulans, envolve um dos sistemas que detalhamos a seguir:
a) 0 sistema Metionina: este sistema seleciona colônias de A. nidulans 
que crescem em meio sem metionina, após tratamento de linhagem 
auxotrófica para metionina com o agente em estudo. Na verdade, a 
restauração da habilidade em sintetizar metionina surge por mutação 
em qualquer locus que resulte na supressão da mutação meth origi
nal; reversão verdadeira não foi encontrada.
Qualquer linhagem deficiente em metionina pode ser usada neste 
sistema; porém, na maioria das investigações, tem sido usada a linha
gem haplóide Glasgow bioA.v methGx. A mutação bioA[ causa um 
aumento na permeabilidade da parede celular aos agentes externos, 
o que é um fator interessante para a eficiência do teste.
b) 0 sistema 2-Tioxantina: linhagem de A. nidulans selvagem cresce nor
malmente com conídios verdes, mas produz conídios amarelos em meio 
contendo 2-tioxantina, um análogo de bases púricas. Sabe-se que a 2- 
tioxantina entra na célula, é convertida em ácido 2-tioúrico pela enzima 
xantina desidrogenase (XDH) e essa conversão é que leva à produção 
de um pigmento amarelo. Mutantes que produzem conídios verdes em 
meio contendo 2-tioxantina podem ser observados e caracterizados; 
tais mutantes ou são deficientes em XDH ou têm um defeito no sistema 
de entrada da 2-tioxantina na célula. Desde que Aspergillus é incapaz 
de crescer sem uma fonte utilizável de nitrogênio, mutantes defectivos 
em XDH são distinguíveis daqueles defectivos na entrada de 2-tioxantina 
na célula, através da inabilidade dos primeiros em crescer em hipo- 
xantina como única fonte de nitrogênio.
Esse sistema pode usar qualquer linhagem verde, sem translocação, 
porém, a linhagem haplóide Glasgow bioA.x, methAx tem sido a mais 
empregada.
c) 0 sistema arginina: utiliza uma linhagem requerente em arginina, a 
BIN-252, obtida através de tratamento de linhagem selvagem com luz 
UV. A natureza exata do tipo de reversão não está descrita.

Protocolo Sugerido: conídios de 4-5 colônias da linhagem escolhida, 
crescidas em 5-6 dias a 37°C em MC, são suspensos em água com 
Tween 80 (um surfactante usado para obtenção de suspensão homo
gênea de conídios homogênea), agitados por 15 minutos para liberar 
os conídios das cadeias e, em seguida, filtrados; depois são ressuspensos 
em tampão de fosfato de sódio e potássio com Tween 80. A remoção 
das substâncias inibitórias da germinação dos conídios de A. nidulans 
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é essencial para uma maior uniformidade dos resultados. Estas podem 
ser removidas simplesmente pela incubação sob agitação, em tampão, 
por algumas horas.

Para qualquer dos sistemas escolhidos é necessário que se faça um 
estudo da viabilidade e da freqüência de mutações numa população de 
células. Para tanto, basta semear conídios em meio seletivo apropriado. A 
escolha da dose deve ser feita através de um estudo piloto. Controles po
sitivo e negativo são necessários. Sugere-se que a 8-metoxipsoralen, com 
e sem UV, seja usados como controle positivo e negativo, respectivamen
te, já que essa substância é mutagênica apenas na presença de UV. Tam
bém como controle negativo pode ser usado o próprio solvente e, como 
controle positivo, qualquer substância reconhecidamente mutagênica.

A linhagem haplóide 35 também tem sido usada para detecção de mu
tação de ponto. Ela possui como marcador a resistência a 8-azaguanina. 
Também há relatos do uso da reversão de mutaçõespro, nic, bio, ribo etc.

V. 2.5. Testes em Aspergillus diplóide
Já em sua forma diplóide, A. nidulans tem sido usado para observa

ção da segregação mitótica, isto é, de eventos que podem permitir expres
são de genes recessivos.

a) Conversão gênica: três linhagens diplóides foram construídas para 
detecção de conversão gênica mitótica (Fig. 21). Esses três diplóides 
têm a mesma constituição básica, mas são diferentes quanto às dis
tâncias intragênicas dos marcadores pabaA. Após tratamento com o 
agente em estudo, a observação de colônias verdes prototróficas, em 
MM, é principalmente derivada de evento de conversão gênica na re-

FIGURA21. Diplóides 
de A.nidulans 
utilizados na detecção 
de conversão gênica.

D3 + pabaA, + yA, +

adF9 + paba A6 + b/oA,

D5 + paba As + + b/oA,

adF, + pabaA12 xa2 +

D6 + paba As + + b/oA,

adF9 + pabaA13 y*2
I I
+
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giãopabaA.. Interferência com outros eventos genéticos praticamente 
não existe, devido às suas baixas freqüências.
b) Crossing-over e não-disjunção mitóticos: Uma linhagem diplóide (Fig. 22) 
foi construída para detecção destes eventos genéticos. O sistema se
letivo é baseado na resistência recessiva à pimaricina. Conídios de D7 
tratados com agente recombinagênico crescerão em meio com pi
maricina, onde o diplóide original não cresce. Crossing-over no bra
ço esquerdo do cromossomo I leva à homozigose para resistência à 
pimaricina, resultando em diplóides verdes resistentes à pimaricina. 
Crossing-over mitótico pode ser detectado visualmente, em colônias 
crescendo em meio sólido, através da identificação visual dos setores 
segregantes. A evidência mais conclusiva para a ocorrência do crossing- 
over mitótico é a ocorrência dos “twin spots” ou “twin sectors”, isto é, 
ambos os produtos de um único evento de permuta mitótica. Outra 
evidência de sua ocorrência seria a seleção de recombinantes homo- 
zigotos para marcadores de resistência ou supressores recessivos.
Para detecção de homozigose, qualquer linhagem diplóide heterozigota 
para qualquer marcador pode ser usada; diplóides portadores de defi
ciências no reparo do DNA têm mostrado resultados mais conclusivos. 
Diplóides heterozigotos para marcadores como ribo, paba, bio, pyro, 
s e nic têm sido usados, com sucesso, para detecção de recombinação 
induzida por pesticidas, UV, raios X. Desse modo detectou-se, inclu
sive, genotoxicidade do carcinogênico etionina, o qual apresentou 
mutagenicidade negativa em diversos testes (Pires & Zucchi, 1994). 
Quanto à não-disjunção, se esta ocorrer no cromossomo I, ela pode 
gerar duas constituições nucleares diferentes: monossômica (2n-l) e 
trissômica (2n+l). Ambos podem gerar colônias amarelas, resistentes 
à pimaricina, sendo deste modo selecionados. A não-disjunção tam
bém pode ser detectada em inúmeras outras linhagens. Por exemplo, 
conídios de uma linhagem trissômica, se plaqueados em baixa densi
dade, permitem a visualização, em vários pontos da colônia, de seto-

FIGURA 22. Linhagem 
D7 diplóide de 
A.nidulans usada 
na detecção de 
crossing-over mitótico.
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res de crescimento mais vigoroso, devido à perda do cromossomo 
extra. Tal perda também pode ser detectada bioquimicamente, se a 
linhagem utilizada possuir marcadores apropriados. Por exemplo, uma 
linhagem trissômica para os seguintes marcadores:

riboA yk/rihoK yA /++

produz:

rihoA yPdriboh. yA e riboK yA/++

Também as linhagens heterozigotas P e PI têm sido usadas. Elas não 
crescem em meio contendo />fluorofenilalanina (pFA), a menos que 
ocorra crossing-over mitótico ou não-disjunção em determinada re
gião do genoma. Marcadores para cor de conídio permitem a distin
ção de colônias que surgiram por não-disjunção das que surgiram 
por recombinação.

Protocolo Recomendado: o protocolo geralmente adotado consiste na 
adição do agente químico ao meio de cultura sólido. A identificação 
dos recombinantes pode ser visual ou pode haver análise bioquímica 
dos setores purificados.

Para uma análise mais acurada sobre o tipo de efeito primário de um 
agente químico, o tratamento é feito em meio líquido; posterior semea- 
dura em meio sólido é feita de modo que os conídios fiquem bem sepa
rados em meio não-seletivo. Depois da incubação as colônias que surgi
rem são inspecionadas e classificadas feno tipicamente.

Vários carcinogênicos foram detectados em testes para não disjunção, 
inclusive a griseofulvina, que apresenta resultados negativos na maioria 
dos testes de mutagenicidade, mas é conhecida por causar anormalida
des em espermatozóides.

Também emÁ nidulans há os testes para detecção de aneuploidias. 
Aneuplóides podem originar-se de diplóides que perderam cromossomos 
(2n-l). No entanto, esse é um fenômeno bastante raro; aneuplóides do 
tipo 2n+l, 2n+2 ou 2n+3 são os mais comuns. Aneuplóides de haplóides 
são sempre do tipo n+1, porquanto os do tipo n-1 não sobrevivem. 
Aneuplóides crescem e conidiam menos que os euplóides e também são 
instáveis. Assim, setoramento anormalmente instável geralmente indica 
ocorrência de aneuplóides.

Nos testes para detecção de aneuplóides há tratamento com o agente 
em estudo e observação da ocorrência de segregantes com crescimento 
anormalmente instável, que podem ser identificados como dissômicos 
ou trissômicos, através de suas características fenotípicas. A análise bio
química da segregação dos marcadores confirma perda de cromossomos.
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V. 3.Testes que Utilizam Células de Mamíferos em Cultura

São essenciais numa bateria de testes, para complementar aqueles 
que usam microrganismos, porém não devem ser os únicos. Detectam 
alguns carcinogênicos e mutagênicos, que não são detectados eficiente
mente por outros sistemas.

V. 3.1. Testes de mutagênese
Várias linhagens celulares podem ser usadas, como células embrioná

rias de roedores, células de ovário de hamster (CHO), fibroblastos hu
manos. Todas devem possuir um marcador para ser observado após tra
tamento das células com a droga em teste. Os loci mais utilizados são 
HGPRTe TK-, resistência à ouabaína e reversão à prototrofia também são 
bem utilizados (Holstein et al., 1979).

A.Testes  nos loci HGP/?T(hipoxantina guanina-fosforibosil-transferase) 
e TKftimidina quinase).
Células mutantes resistentes a análogos de purina (8-azaguanina e 6- 
tioguanina) são usados nos testes para o locus HGPRT, e análogos de 
pirimidina são usados nos testes para o locus TK. Esses análogos podem 
ser fosforilados pelas enzimas HGPRT e TK, e os metabólitos são le
tais para a célula. A linhagem celular mais empregada para testes de 
mutação nesses loci são as células de linfoma de camundongo L5178Y. 
Os loci HGPRT e OUAR têm sido usados para testes em células de em
brião de hamster sírio e têm detectado alguns carcinogênicos. Esses 
mesmos loci têm sido usados já por vários anos em células V79 de 
hamster chinês. Os mutantes são bem característicos; V79 não parece 
apresentar sistema de ativação metabólica (S9), o qual deve ser acres
centado ao sistema. Com isso há a possibilidade de detecção de inú
meros carcinogênicos.
HGPRT também tem sido usado em células de ovário de hamster (CHO). 
É um sistema bem promissor e várias indústrias e laboratórios têm ado
tado o protocolo, que está bem padronizado. Adição de sistemas de 
ativação metabólica tem sido feita com resultados positivos, permitin
do a detecção de inúmeros mutagênicos e carcinogênicos. Existe uma 
correlação de 95% com os testes de carcinogenicidade em animais.
As células de linfoma L5178Y também não possuem enzimas de ativa
ção metabólica em grau significante; por isso, deve ser adicionado. 
Estas células têm sido trabalhadas nos loci TK. HGPRT e OUAK. É um 
sistema que vem sendo muito empregado em vários laboratórios para 
a detecção de mutagênicos químicos.
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Fibroblastos humanos (locus HGPRT) também têm sido usados, o 
que é importante para avaliar especificamente os riscos de humanos. 
Porém, há vários empecilhos, pois a população é muito heterogênea, 
o tempo de vida muito limitado etc.

B. Testes no locus de resistência à ouabaína
Ouabaína é um veneno que inibe a bomba Na+/K+ dependente de 
ATPase. Mutação no locus da ATPase pode alterar a sensibilidade dessa 
enzima à ouabaína. As linhagens celulares mais utilizadas neste tipo de 
teste são V7, CHO e L5178Y.

C. Outros
Auxotróficos para aminoácidos têm sido isolados das células de linfoma 
de camundongos L5178Y; reversão à prototrofia pode então ser de
tectada.
Mutantes temperatura-sensíveis têm sido usados, principalmente em 
células CHO. Clones resistentes são selecionados pela semeadura das 
células em temperaturas não-permissíveis.

V. 3.2. Testes que medem reparo e inibição da replicação
Estes testes medem a habilidade dos agentes químicos interagirem 

com o DNA e induzirem as vias de reparo; pode-se medir quebra de 
DNA, síntese reparativa de DNA etc. Detectam eventos não-específicos.

Atividades de reparo do DNA são induzidas quando os mutagênicos 
químicos interagem com o DNA. Esses testes detectam a habilidade dos 
agentes químicos interagirem com DNA pela medida de quanto o repa
ro de DNA é induzido. Assim, células deficientes em reparo podem ser 
mais sensíveis aos efeitos letais de alguns mutagênicos químicos. São 
testes complementares aos de mutagênese (Hollstein et al., 1979).

A. Medida da Síntese “Unscheduled” de DNA (UDS)
As células são expostas ao agente em estudo na presença de 
nucleotídeos marcados. Mede-se, então, por auto-radiografia a incor
poração desses nucleotídeos na fita de DNA. Inúmeras células, como 
hepatócitos de rato, fibroblastos humanos, células L de camundongo, 
células HeLa, células CHO, linfócitos humanos, fibroblastos de paci
entes com XP etc. têm sido usadas para testar muitos carcinogênicos.

B. Testes para fragmentação do DNA
Esses detectam quebras no DNA, são rápidos e podem ser usados 
com muitos tipos celulares in vitro ou in vivo. Podem ser feitos por 
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muitas técnicas, como a da eluição alcalina (fragmentos são eluídos 
mais rapidamente que DNA intacto), sedimentação em gradiente de 
sacarose etc. Geralmente apresentam resultados bem satisfatórios.

C. Testes que detectam inibição da replicação
Estes têm utilidade incerta para detecção de mutagênicos, pois a cor
relação entre mutagenicidade e inibição da replicação não está clara. 
Porém, parece que os mutagênicos inibem a síntese de DNA por mui
tas horas, após sua remoção do meio, o que não ocorre quando da 
inibição por inibidores metabólicos. Levando isso em conta, esse tes
te tem-se mostrado sensível e tem detectado carcinogênicos. Células 
são marcadas com 14C-timidina, depois tratadas com agente químico 
em teste; o agente químico é então removido, e as células são “pulse- 
labeled” com 3H-timidina. Observa-se a razão 3H:14C de células-con- 
trole e células tratadas.

V. 3.3. Transformação in vitro
Apesar da difícil execução, é valiosa parte numa bateria de testes. 

Requer habilidade técnica, tanto na cultura quanto na interpretação dos 
clones transformantes. Inúmeras linhagens podem ser usadas, como cé
lulas de embrião de hamster sírio, linhagem CJHIOT/Vi de camundongo, 
fibroblastos de camundongo Balb 3T3 etc. Como detectam muitos car
cinogênicos, que são negativos em outros testes, mostrou-se uma técni
ca promissora (Hollstein et al., 1979).

V. 4. Testes de carcinogenicidade in vivo

São muito importantes, porque nenhum teste pode reproduzir a com
plexidade do animal vivo e seu principal valor é indicar se o agente em 
teste pode alcançar o tecido germinativo. Há também aqueles que me
dem efeitos genotóxicos em tecidos somáticos. Geralmente, examina-se 
somente um tecido. Muitos carcinogênicos não são detectados por esses 
testes. Isso ocorre, porque os agentes químicos, as enzimas de ativação 
metabólica, assim como as enzimas do reparo do DNA, distribuem-se 
desigualmente pelos tecidos. Requerem ainda um grande número de 
animais e um longo período de experimentação.

Há testes que detectam mutações após tratamento de machos, que são 
cruzados com fêmeas homozigotas recessivas para cor dos olhos, compri
mento das orelhas etc. Podem ser usados para avaliação do risco de efei
tos hereditários das radiações e de agentes químicos. Não podem testar 
grande número de agentes químicos, por motivos práticos (10.000-50.000 
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filhos devem ser observados, o que leva aproximadamente 8 meses). Al
guns carcinogênicos testados foram positivos e outros negativos.

V. 5. Testes Citogenéticos em Mamíferos, in vivo

Medem a indução de aberração cromossômica em células germinativas 
ou somáticas, quando o tratamento com a droga em estudo é administra
da ao animal vivo. Foram incluídos na batería de testes devido à corre
lação existente entre eventos citogenéticos e mutação; agentes muta- 
gênicos também induzem anormalidades cromossômicas. Existem vá
rios métodos citogenéticos apresentando as mesmas desvantagens dos 
testes de carcinogenicidade in two(Matsuda etal., 1989; Hollstein, 1979).

V. 5.1. Teste de detecção de micronúcleos
Testa a habilidade de determinado produto induzir micronúcleos em 

eritrócitos policromáticos (EPC) na medula óssea de animais tratados. 
Micronúcleos constituem corpos extranucleares no citoplasma celular, 
os quais representam cromatina deixada para trás, durante a anáfase e 
que permaneceu independente do núcleo.

O teste tem sido utilizado na análise genotóxica de fármacos e outros 
produtos químicos, naturais ou sintéticos. Geralmente, usa-se várias do- 
sagens, além dos controles positivo e negativo, administrados via oral, 
ainda que outras formas de aplicação também sejam empregadas. Quan
do dá resultados positivos, é sugerido que se faça o teste de aberrações 
cromossômicas.

O teste dos micronúcleos também tem sido usado na monitoração de 
populações humanas, como por exemplo, japoneses sobreviventes da 
bomba atômica, pessoas que trabalham com energia nuclear, produtos 
químicos etc. ou pessoas que vivem em ambientes muito poluídos (Fig. 
23). Micronúcleos são difíceis de ser contados em células nucleadas, por 
isso conta-se em eritrócitos (eritroblasto expele o núcleo, mas retém o 
micronúcleo). Conta-se os micronúcleos somente nos eritrócitos jovens 
(24-30 horas após exposição) para se ter certeza de se contar somente 
micronúcleos induzidos pelo tratamento. O sucesso obtido com este méto
do está em torno de 43%, enquanto o sucesso do teste de Ames é de 
65%. Dá resultados falso-positivos em 19% dos casos, de modo similar 
ao teste de Ames (Fenech & Rinaldi, 1995).

V. 5.2. Testes de aberração cromossômica
São baseados na análise cromossômica na metáfase. Têm a vantagem 

de que vários tecidos podem ser analisados, se bem que medula óssea é 
o mais prático; timo, fígado, espermatogônia também têm sido estudados.
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Compostos que requerem ativação metabólica para serem detectados 
em bactérias dão resultados positivos neste teste. A droga pode ser ad
ministrada por várias vias; depois, segue-se o sacrifício do animal. Há 
técnicas que utilizam cultura de uma amostra do sangue periférico; de
pois, linfócitos metafásicos serão analisados. Essa técnica também tem 
sido usada para monitorar populações expostas a substâncias mutagênicas 
ou à quimioterapia, como o teste do micronúcleo (Fig. 23). A análise de 
linfócitos apresenta certas vantagens, pois são em grande número, circu
lam por vários tecidos e podem ser estimulados por mitógenos.

É o único “short-term test” usado em humanos, m vivo.

microscópio

Observação 
das lâminas

coleta 
de sangue

Cultura 
de linfócitos
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FIGURA 23. Esquema de testes de avaliação de risco ocupacional.

V. 5.3. Permuta entre cromátides-irmãs
SCE é o resultado de uma permuta entre os produtos da replicação 

do DNA e o molde, que pode ser visualizado, em cromossomos meta
fásicos, como uma permuta simétrica entre cromátides-irmãs, num locus 
homólogo. O mecanismo molecular é desconhecido, porém, sabe-se que 
há estreita correlação com a mutagenicidade.

Usa-se múltiplas injeções de BrdUrd, ou infusão contínua, ou ainda 
tablete subcutâneo no animal em teste. A medula óssea é o tecido de es
colha para análise, mas também o fígado e os rins têm sido usados. De 
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modo geral, detecta aqueles carcinogênicos, que precisam de ativação 
metabólica no teste in vitro.

Pode-se usar a seguinte metodologia: tratam-se animais com o agente 
químico; a seguir, faz-se uma cultura de sangue com BrdUrd e analisa-se 
os linfócitos. Carcinogênicos têm sido facilmente detectados, porém, mes
mo aqui, a ativação metabólica se faz necessária. Observou-se aumento 
de SCEs em seres humanos tratados com adriamicina (conhecido 
clastogênico), utilizando esse método. Tem-se encontrado uma correla
ção linear entre SCE in vivo e mutação em células CHO.

V. 6. Testes Citogenéticos em Mamíferos in vitro

V. 6.1. Detecção de aberração cromossômica in vitro
Inicialmente, o agente clastogênico induz quebra cromossômica; o 

estabelecimento de uma aberração vai depender da síntese do DNA. 
Usam-se cultura de linhagens celulares de roedores, fibroblastos huma
nos e linfócitos humanos. Tem-se sugerido a padronização da técnica, 
pois é um sucesso na determinação de mutagênicos e carcinogênicos. 
Detectou-se clastogenicidade de aditivos de alimentos, sacarina e nitrato 
de sódio, os quais haviam apresentado resultados negativos nos testes 
em bactérias. Com a adição de ativadores metabólicos houve aumento 
na sensibilidade do método (Rodrigues et al., 1994).

V. 6.2. Detecção de permuta de cromátides-irmãs (SCE) in vitro
Faz-se células crescerem na presença de BrdUrd (análogo da timidina) 

por dois ciclos de replicação. Faz-se, então, uma preparação da metáfase 
dessas células. Cora-se com Giemsa e observa-se as cromátides coradas 
diferencialmente, sendo uma clara e a outra escura. Muitos mutagênicos 
e/ou carcinogênicos induzem SCEs, como proflavina, agentes alquilantes, 
radiação, mitomicina C. Pode-se usar células CHO, linfócitos ou qual
quer célula, que dê preparações metafásicas boas. A ativação metabólica 
aumenta a sensibilidade, possibilitando a detecção de pró-carcinogênicos 
(Nicotera et al., 1985).

V. 7. Testes Usando Insetos

V. 7.1. Testes usando Drosophila
A Drosophila possui vários marcadores genéticos e enzimas capazes de 

ativar mutagênicos. Vários efeitos genéticos podem ser detectados, porém 
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curvas dose-resposta são difíceis de ser obtidas. O teste mais usado é o do 
marcador recessivo letal ligado ao sexo (SLRL), o qual detecta mutações 
letais presentes no cromossomo X. Este é também o teste mais aceito, pois 
detecta os efeitos de pequenas doses, porém consome muito tempo e 
dinheiro. Usam-se linhagens defectivas em recombinação e reparo para 
aumentar sua eficiência.

Machos adultos são tratados com o agente químico em teste; depois, 
são cruzados com fêmeas não tratadas. A primeira geração de filhas é 
cruzada com machos normais não tratados. Se um dos cromossomos X 
das filhas carrega uma mutação letal, herdada do pai tratado, esse 
cromossomo será passado à progênie masculina e os ovos não eclodirão 
(Fig. 24).

É um teste usado extensivamente, entretanto, aminas aromáticas e hi- 
drocarbonetos policíclicos, que são importantes carcinogênicos, não foram 
detectados.

Recentemente, ensaios de mutagenicidade em células somáticas de 
Drosopbila têm ganho interesse. São importantes na complementação e 
verificação de “screening” microbiano. O teste da mutação e recombinação 
somática (SMART) em células da asa da drosófila usa marcadores hete- 
roalélicos para detecção desses eventos. Tem se mostrado eficiente para 
tratamentos agudos e crônicos; é sensível, consome pouco tempo e é de 
baixo custo. É indicado para “screening” inicial. Já está validado e já foi 
empregado para testar mais de 200 agentes químicos (Graf et al., 1989).

XY -» XY*x XX XY
macho

* portador de SLRL

►não 
eclodirão

FIGURA 24. Teste do marcador recessivo letal ligado ao sexo (SLRL), em Drosophila.

V. 7.2.Testes usando outros insetos
Há testes que usam outros insetos e que também são apropriados 

para ensaios de genotoxicidade. Entre estes podemos mencionar os tes
tes que usam vespas (focalizando-se gene contendo mutação dominante 
letal) e bichos-da-seda (usa-se mutante para cor de ovo) (Hollstein et al., 
1979). Embora vários mutagênicos de ação direta tenham sido detecta
dos, através desses testes, são raramente usados.
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INTRODUÇÃO

Desde a Segunda Guerra Mundial a agricultura vem passando por 
grandes mudanças, que incluem a introdução de produtos químicos sin
téticos, o uso de maquinaria mais sofisticada, a diminuição da diversifi
cação ce culturas e a emergência de produtores de grande porte e mais 
especializados (National Research Council - NRC, 1989). Dentro desse 
cenário de desenvolvimento da agricultura, os pesticidas organossintéticos 
também passaram por grandes mudanças, com a descoberta dos inseti
cidas organoclorados e organofosforados e o desenvolvimento de 
herbicidas baseados em hormônio sintético. Atualmente mais de 1.600 
pesticidas estão no mercado (citado em Edwards, 1993) e o seu uso 
continua em crescimento, em função do aumento da área cultivada, apesar 
da dimiruição do número de usuários.

Os pesticidas, também conhecidos como agrotóxicos, são defensivos 
agrícolas com ação tóxica, que têm como ingrediente ativo compostos 
químicos formulados para controlar ou erradicar, de maneira geralmente 
específica, as doenças e pragas de plantas e animais e os vetores trans
missores de doenças no homem. O uso de herbicidas, em particular, 
aumentcu substancialmente em decorrência do desenvolvimento de pro
dutos miis específicos, da habilidosa comercialização por parte das in
dústrias químicas, da promoção ativa, da emergência de métodos de 
preparo conservacionista da terra e do desenvolvimento de tecnologia 
de aplicação mais conveniente (Freemark & Boutin, 1995). Do total de 
pesticidas, os herbicidas são os mais utilizados em todo o mundo, tanto 



MICROBIOLOGIA AMBIENTAL 416

em volume como em área tratada (Conacher & Conacher, 1986). Produ
tos para uso em cereais, pequenos grãos, soja, arroz, beterraba e cana- 
de-açúcar correspondem a 78% do total de herbicidas comercializados 
no mundo (Freemark & Boutin, 1995). O restante corresponde a inseti
cidas, fungicidas, nematicidas, acaricidas, moluscicidas, rodenticidas e 
outros.

Efeito é definido como uma mudança no estado ou na dinâmica de 
um organismo, população ou sistema ecológico, resultante da exposição 
a um agente químico, físico ou biológico. Os efeitos da exposição da 
biota e do sistema ecológico aos agentes químicos e físicos podem ser 
diretos ou indiretos. Os diretos são os que podem ser relacionados cau- 
salmente à exposição ao agente. Por exemplo, para exposição aos agen
tes químicos, os efeitos diretos são aqueles mediados pela interação 
molecular do agente e o sítio receptor. O efeito direto de agentes físicos 
sobre indivíduos e populações é mediado pelas mudanças induzidas na 
fisiologia e no comportamento, resultando na redução de sucesso re
produtivo ou de sobrevivência. Os efeitos diretos são exemplificados 
nos estudos ecotoxicológicos. Em contraste, efeitos indiretos não são 
diretamente mediados pela interação entre o agente e o receptor, mas 
pelas interações biológicas entre indivíduos ou populações diretamente 
expostas (Sheehan & Loucks, 1995). Os efeitos indiretos de pesticidas 
podem ser divididos em duas categorias: a primeira compreende os efei
tos crônicos de pesticidas sobre o crescimento, fisiologia e reprodução 
de organismos e a segunda, os efeitos ecológicos sobre as populações e 
comunidades de organismos vivos.

Embora o uso de pesticidas, sem dúvida, tenha contribuído para o 
aumento da produtividade e para a saúde humana, criou também sérios 
problemas, incluindo o amplo acúmulo de resíduos com danos à vida 
selvagem, à piscicultura, a insetos benéficos e mesmo ao homem. O im
pacto de pesticidas sobre o meio ambiente não é sempre óbvio, porém, 
geralmente insíduo. Provoca efeitos muito mais sérios do que se aparenta, 
tais como mudança adversa na qualidade ambiental, que pode reduzir o 
potencial produtivo, ao invés da aparente toxicidade. A avaliação da con- 
seqüência do uso desses produtos se faz em função da natureza do pro
duto (toxicidade e propriedades), do organismo e da exposição (quanti
dade, freqüência e duração) (Madhun & Freed, 1990). Comparado ao que 
se sabe sobre o ecossistema aquático, o conhecimento sobre a exposição 
e efeitos ecológicos de produtos químicos sobre o ecossistema terrestre é 
muito mais limitado (OECD, 1989). O estudo mais extensivo e intensivo 
de impactos sobre a vida selvagem terrestre, decorrentes do uso de 
herbicidas, está sendo realizado na Europa (Freemark & Boutin, 1995).
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DESTINO DE PESTICIDAS NO AMBIENTE 
E A EXPOSIÇÃO DOS ORGANISMOS

Destino

O destino dos pesticidas no meio ambiente está diretamente relacio
nado com as propriedades físico-químicas dos produtos, quantidade e 
freqüência de uso, métodos de aplicação, características bióticas e abióticas 
do ambiente e condições meteorológicas (Klingman et al., 1982). Em 
função desses fatores, cada produto químico se comporta diferentemen
te no ambiente, dependendo da variação nas propriedades dos produ
tos e o modo como estes interagem com o meio ambiente. Neste, o 
destino dos pesticidas é governado por processos como a retenção, trans
formação e o transporte (Fig. 1). Conhecendo a relação entre proprieda
des e o comportamento, pode-se predizer como o produto se compor
tará frente às partículas do solo e a outros componentes sólidos, sua 
velocidade de evaporação, a solubilidade em água e a bioacumulação 
(Madhun & Freed, 1990). Na Tabela 1 estão relacionados os processos 
de transferência e degradação, que controlam a dinâmica e destino de

PROCESSOS SAÍDA IMPACTOSENTRADA

transformação: 
abiótica 

bioquímica

transporte 
para atmosfera, 

água subterrânea, 
agua superficial

retenção

FIGURA 1. Modelo conceituai de fatores e processos que governam o destino 
de pesticidas no solo e como o destino desses pesticidas afeta a sua eficácia 
e o impacto no ambiente (Cheng, 1990).
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TABELA 1. Dinâmica e Destino de Pestidas no Ambiente (Pierzynski, Sims & Vance, 1994).

PROCESSO CONSEQÜÉNCIA FATORES

Transferência (processo que realoca a molécula sem alterar sua estrutura)

Deriva física Movimento pela ação do vento Velocidade do vento, tamanho 
de gotas

Volatilização Perda por evaporação do solo, 
da planta ou do ecossistema 
aquático

Pressão de vapor, velocidade 
do vento, temperatura

Adsorção Remoção pela interação com 
plantas, solos e sedimentos

Conteúdo mineral e matéria 
orgânica, tipo de mineral, 
umidade

Absorção Absorção pelas raízes 
ou ingestão pelo animal

Transporte pela membrana 
celular, tempo de contato 
e suscetibilidade

Lixiviação Translocação lateral e vertical 
através do solo

Conteúdo de água.macroporos, 
textura do solo, qualidade 
do mineral e conteúdo 
de matéria orgânica

Erosão Movimento pela ação da água 
ou do vento

Chuva, velocidade do vento, 
tamanho das partículas do 
mineral e da matéria orgânica 
com moléculas absorvidas

Degradação (processo que altera a estrutura química)

Fotoquímica Quebra da molécula, 
devido à absorção de luz solar

Estrutura química, intensidade 
e duração da luz solar, 
exposição

Microbiana Degradação microbiana Fatores ambientais
(pH, umidade, temperatura), 
condições de nutriente, 
conteúdo matéria orgânica

Química Alteração por processos 
químicos como hidrólise 
e reações de óxido-redução

Alto ou baixo pH e fatores 
ambientais

Metabolismo Transformação química após 
absorção pelas plantas 
e animais

Capacidade de ser absorvido, 
ser metabolizado e interagir 
com organismos
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pesticidas no meio ambiente. Por exemplo, a deriva física se relaciona 
geralmente com o momento da aplicação, mas pode ocorrer também no 
momento de ventos fortes ou chuvas torrenciais, quando os pesticidas 
são lavados das plantas.

Exposição

É necessário o conhecimento sobre o comportamento ambiental de 
pesticidas para se estabelecer o potencial de exposição de organismos 
selvagens no seu habitat. Entre vários processos do ambiente, aqueles 
particularmente relacionados ao comportamento ambiental como um todo 
incluem a sorção, lixiviação, evaporação e a degradação e, em termos de 
efeitos biológicos, a bioacumulação. Para avaliação de impacto ambiental, 
deve-se examinar a interrelação entre esses processos. Por exemplo, se 
o parâmetro se relaciona à absorção e acúmulo de produto químico no 
organismo, deve-se lembrar que a adsorção na partícula do solo ou se
dimento reduzirá substancialmente a quantidade do produto químico 
disponível para absorção. Então, se a acumulação é no peixe, a mesma 
concentração do produto químico na água, livre de sedimento, resultaria 
em maior absorção do que se houvesse um pesado “silt load” na água.

Organismos selvagens são os que provavelmente mais sofrem expo
sição aos pesticidas, particularmente em campos cultivados que rece
bem tratamentos mais freqüentes e/ou maior quantidade de pesticidas. 
Organismos selvagens, habitantes das áreas vizinhas aos campos trata
dos, são os alvos mais prováveis de exposição através da pulverização 
direta (especialmente durante a aplicação aérea), da deriva durante e/ou 
volatilização após aplicação e devido, também, ao movimento desses 
produtos químicos através de mnoff (escoamento superficial), ou atra
vés de solos erodidos. Espécies que se movem podem também ser ex
postas ao produto químico pelo contato com a vegetação ou pela presa 
contaminada, quando esta usa o campo tratado. Dentre o mecanismo 
potencial de exposição (Fig. 2), a pulverização direta, a deriva e o vapor 
da deriva são processos particularmente de interesse (Elliott & Wilson, 
1983; Sheehan et al. 1987). Significativo vapor de deriva foi observado 
para clomazone (Pôster, 1986) e dois outros herbicidas amplamente uti
lizados no Canadá e USA, triallate e trifluralina (Grover, 1983). Aplicação 
aérea pode resultar em exposição significativa de organismos não-alvo. 
Uma série de estudos mostrou que, mesmo sob condições ideais, so
mente cerca de 50% de pesticidas aplicados por via aérea atingem a 
área-alvo (Ware etal., 1970; Renne & Wolf, 1979; Grue et al., 1986; Davis 
& Williams, 1990).
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FIGURA 2. Mecanismo de exposição ao pesticida.

Além da exposição letal direta, efeitos subletais foram registradddos em 
muitas espécies de organismos, apesar de concentração insuficieeente de 
pesticidas ter sido consumido. Dependendo do tipo de organisnnmo en
volvido, exposição a concentrações subletais podem causar alteeerações 
de natureza genética, fisiológica ou comportamental nas espécies s s alvo e 
não-alvo. Casos de aumento na tolerância ou resistência, de reprooodução 
enfraquecida, de inibição das atividades enzimáticas do cérebro, , >, da re
dução ou inibição de crescimento e de deformação da espinha 11 dorsal 
são os efeitos documentados.

Outros efeitos adversos, como a perda de peso, eclosão reduzzzida de 
ovos, mortalidade do embrião, hábitos alimentares alterados, comrmporta- 
mento de incubação alterado e resposta interrompida, também 11 foram 
reportados. A avaliação de tais efeitos se tornou mais importante, < < devido 
aos resíduos de pesticidas persistentes estarem amplamente distril itibuídos 
na biota, mesmo nos locais mais remotos, onde não há registro i < de uso 
de pesticidas (Freed, 1970).
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Resistétttência

A e:e exposição contínua ou repetida de um organismo a determinado 
pesticicicida pode torná-lo resistente ao produto. Esse fenômeno, genético 
na natttatureza, foi demonstrado em muitas espécies de animais, incluindo 
insetosxos e peixes (Boyd & Ferguson, 1964; Ferguson, 1970; Vinson et al., 
1963; l 1; Harris, 1972; Milioetí?/., 1987; Collins, 1985; Odenkirchen & Eisler, 
1988).).). Num Relatório do Programa Ambiental das Nações Unidas, a re- 
sistêncicncia a pesticidas é citada como um dos quatro maiores problemas 
ambieeientais no mundo (UNEP, 1979). Cerca de 504 espécies de insetos e 
ácaros s »s (Georghiou, 1990), aproximadamente 150 espécies de patógenos 
de plaialantas (Georghiou, 1986; Eckert, 1988) e cerca de 273 espécies de 
plantasisas invasoras são resistentes a pesticidas (LeBaron & McFarland, 1990).

Enqenquanto os pesticidas que desenvolvem resistência continuarem em 
uso, o b o fenômeno da resistência continuará a desenvolver-se e alastrar-se, 
o que | e pode apresentar sérios problemas aos programas de controle de 
pragas sas e risco aos organismos não-alvo. Desenvolvimento de resistência 
não sigjsignifica necessariamente a emergência de um “super organismo”, 
mas mnmeramente a de um “make up” genético, que capacita dado orga
nismo j o a tolerar um produto químico específico ou um patógeno que o 
molestst-sta. O impacto da resistência, que se desenvolve gradualmente com 
o temppipo, reflete-se na questão econômica da produção agrícola. Exem
plo deielesse fato é citado por Adkisson (1972) e NAS (1975), em que certa 
praga < a do algodão desenvolveu resistência ao pesticida e o impacto so
cial e t e econômico sobre as comunidades agrícolas do Texas e México, 
que deledependem da cotonicultura, foi devastador.

Se oc os custos de resistência a pesticidas são elevados nos Estados Unidos, 
em paíiúaíses tropicais em desenvolvimento são significativamente maiores, 
porqutuue tais produtos são utilizados tanto no controle de pragas agríco
las, quu.]uanto no controle de vetores de doenças. Um dos maiores custos 
de resisésistência nos países tropicais está associado ao controle da malária. 
Por vobfolta de 1961, a incidência de malária na índia após o uso de pesticida 
estava i a em torno de 41.000 casos. O desenvolvimento de resistência em 
mosquuquitos fez o número de casos nesse país subir para 59 milhões 
(Reubeeben, 1989). Hoje a incidência total de malária está estimada em tor
no de : e 270 milhões de casos no mundo (WHO, 1990; NAS, 1991).

Organhimismos

A sul suscetibilidade relativa de organismos jovens e adultos é uma consi- 
deraçààção importante na avaliação do impacto de pesticidas na biota aquá
tica e t te terrestre. Geralmente, na idade jovem as espécies são mais sensí
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veis às ações tóxicas de pesticidas do que na idade adulta. A evidência 
desse fato foi registrada para vários compostos. Outro fator importante ;a 
considerar é o habitat do organismo. Em lagos, por exemplo, a toxicidadce 
de pesticidas aos peixes esteve significativamente relacionada à profum- 
didade, à estratificação e à atividade biológica (Eisler & Jacknow, 1985)). 
Por exemplo, quando dois lagos situados na montanha, no Oregon (EUA)), 
foram tratados com toxafeno, o mais profundo e biologicamente maiis 
pobre permaneceu tóxico a peixes por muitos anos, enquanto no maiis 
raso e rico em vida aquática os peixes puderam ser reintroduzidos urm 
ano após o tratamento (Terrierre et al., 1966).

IMPACTO SOBRE ORGANISMOS ESPECÍFICOS

Microrganismos

O impacto de pesticidas sobre a microbiota do solo e sobre os pro
cessos biológicos é difícil de ser determinado com precisão, devido ;à 
natureza, à heterogeneidade e à dinâmica e respostas adaptativas dia 
população microbiana. A população biológica do ecossistema solo com- 
siste de várias espécies de bactérias, fungos, algas, protozoários, minho
cas e insetos, dentre outros invertebrados (Russell, 1973). Como é de s<e 
esperar, há uma relação benéfica e competitiva entre esses organismo» 
e, é claro, plantas que crescem sobre esse solo. As bactérias, como <o 
Rhizobium spp., são essencialmente benéficas às leguminosas, enquam- 
to certos fungos são patogênicos. Semelhantemente, alguns nematóide» 
podem atuar como limitantes ao crescimento de plantas.

A maioria dos pesticidas está direcionada ao controle de pragas dia 
parte aérea de plantas ou de animais, embora uma boa parte de pesticidais 
atinja o solo (Parr, 1974; Brown, 1978) e nele seja incorporado através dia 
água ou pela aração. Outros pesticidas podem ser diretamente aplicados 
ao solo para controle de plantas invasoras, nematóides, insetos e fungo». 
Duas questões distintas vêm à tona relacionadas ao uso de pesticidas mo 
solo. A primeira é se o pesticida está sendo aplicado no controle de urm 
organismo e a persistência é o fator determinante de sua eficiência. Nes
se caso, é problemático se os organismos do solo metabolizarem o pro
duto muito rapidamente. A segunda questão é se o pesticida é tão tóxicro 
aos organismos do solo a ponto de desbalancear ou reduzir drastica
mente sua população. Ante essas questões, vários estudos foram condui- 
zidos para ajustar a concentração e o modo como diferentes espécies dle 
organismos do solo metabolizam diferentes pesticidas e determinar s<e 
estes têm efeitos sobre tais organismos. Os métodos mais comumentte 
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uutilizados no estudo do efeito de pesticidas sobre organismos do solo 
inncluem medida respirométrica do solo, nitrificação, formação de ATP, 
ddentre outras técnicas. A degradação de pesticidas por microrganismos 
fooi estudada, comparando-se a velocidade de desaparecimento do pro- 
dduto em solos normais e esterilizados, sob diferentes condições de tem- 
poeratura e umidade, bem como seguindo o aparecimento de metabólitos. 
Fcoram também utilizadas culturas suplementadas e isoladas de micror- 
gganismos específicos.

Para a maioria dos pesticidas aplicados em plantas (que atingem a 
suuperfície do solo em concentrações moderadas), estes mostraram efei- 
toos transitórios na atividade ou no número de uma ou mais espécies (An- 
dderson, 1978). A altas concentrações, o efeito pode ser pronunciado, es- 
poecialmente no caso de produtos químicos usados como fumigantes de 
soolo (EDB, DD e metilisotiocianato). Algumas espécies podem ter sua 
poopulação marcadamente reduzida, mas outras podem ser estimuladas 
poor baixos níveis de certos químicos (Audus, 1964; Anderson, 1978). Na 
Tfabela 2 encontram-se alguns exemplos de efeitos de pesticidas sobre 
mnicrorganismos do solo.

TA'ABELA 2. Efeito de pesticidas sobre microrganismos do solo (Madhun & Freed, 1990).

PPESTICIDAS EFEITOS

Düalapon Inibição da atividade denitrificadora

Siàimazina Aumento da população de bactéria aeróbia 
fixadora de N2

Diminuição de bactérias anaeróbias.

PPyrazon, Atrazina e Linuron Diminuição da atividade e de populações 
de bactérias e algas

Trfrifluralina Redução da nodulação de legumes mas não 
da população de rizóbios

CDIorpropham Inibição do crescimento de actinomicetos

PPCP (pentaclorofenol) Diminuição de populações de fungos 
e actinomicetos

DDalapon Diminuição da população de bactérias

CCaptan Diminuição de fungos e aumento de actinomicetos

DDieldrin Severa depressão na população de bactérias 
nitrificadoras
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No metabolismo de pesticidas, os organismos do solo usam váriass 
reações bioquímicas (Matsumura, 1982). Em alguns casos, uma moléculaa 
de estrutura similar — natural ou sintética — pode induzir ou pelo me-> 
nos estimular a habilidade de os organismos metabolizarem outra moléé- 
cula específica (ver Capítulo 4 sobre Degradação de Pesticidas).

Plantas

O impacto de pesticidas sobre plantas é geralmente tão dramático te 
devastador quanto sobre insetos e outros animais. Por exemplo, a expo
sição de uma planta sensível a um agente químico regulador de crescí i- 
mento poderá provocar profundos efeitos no crescimento, perda de pro ->- 
dutividade e até morte, dependendo da dose recebida. Com outros tiposs 
de pesticidas, o efeito pode ser muito mais sutil. O impacto pode serr 
também a redução da produtividade ou a geração de resíduo e tornanr 
uma cultura não comercializável, devido à presença de resíduo.

As plantas, a exemplo de outros organismos, como insetos ou bactéé- 
rias, também podem desenvolver resistência a dado pesticida. O resultaa- 
do dessa resistência pode ser o desenvolvimento de uma população dee 
plantas que não pode ser controlada, mesmo com o uso de dosagenas 
muito mais elevadas. O impacto pode estar na eliminação das espéciess 
mais suscetíveis e a predominância daquelas que eram em menor númee- 
ro, porém mais tolerantes. Não é surpreendente a observação de quee 
houve mudança na composição, abundância e diversidade de plantaas 
invasoras em resposta ao uso de herbicidas. Em conseqüência, os várioss 
segmentos (produtores, agrônomos, indústria agroquímica) estão conss- 
tantemente se adaptando a novos problemas de plantas invasorass 
(Freemark & Boutin, 1995).

O herbicida 2,4-D causou sintomas e destruição de culturas suscetí í- 
veis como algodão e videira (Clore & Bruns, 1953; Goodman, 1953)). 
Outros herbicidas, que igualmente têm causado injúrias a plantas sensí-í- 
veis, pela deriva de área tratada a outra não-tratada, são o propanil te 
novos derivados fenoxi aromáticos (Madhun & Freed, 1990). Mas o herr- 
bicida não é a única classe de pesticidas cujos resíduos têm causadco 
problemas (Westlake & Gunther, 1966). Inseticidas organoclorados, comco 
resíduos do tratamento de solos em culturas anteriores, poderão estair 
disponíveis e aparecer como resíduos nas raízes de plantas de cultura.ts 
posteriores ou transferir-se para as folhas, através da vaporização (Browni, 
1978). Como contaminantes de solo, os pesticidas podem atingir a águaa 
por erosão do solo ou por lixiviação. Dependendo de sua toxicidade, ess- 
tes podem afetar plantas aquáticas.
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Insisetos

Do total de insetos aquáticos ou terrestres, cerca de 75% são de ar- 
trcrópodos, a maior classe do reino animal (Mulla et al., 1981). Uma vasta 
ga;ama de inseticidas é relativamente não-seletiva, com efeitos de amplo 
esjspectro e, portanto, seu uso é danoso às espécies-alvo, bem como aos 
coompetidores benéficos, predadores e parasitóides de insetos-praga-alvo 
(WWare, 1980). Os efeitos de pesticidas sobre as espécies de insetos aqu- 
átiticos e terrestres, alvos ou não-alvos, estão discutidos em várias revi- 
sõões (Muirhead-Thompson, 1987; Brown, 1978; Mulla et al., 1981). Espe- 
ciaial ênfase deve ser dada às abelhas, não só pelo valor econômico mas 
tanmbém por serem o principal polinizador. Toxicidade de pesticidas a 
es:sses organismos varia muito, dependendo da natureza química do com- 
poosto, da formulação e do tempo de aplicação (Ware, 1980). A estimati
va a de perda de abelhas produtoras de mel, a perda de polinização e o 
imnpacto econômico estão resumidos na Tabela 3-

TAEABELA 3. Estimativa de valor (US$) das perdas de abelhas produtoras de mel 
e p perda de polinização por abelhas produtoras de mel e abelhas selvagens 
(cititado por Pimentel et al., 1993).

PEERDAS VALOR (US$)

Dee colônia 13,3 milhões/ano

De e mel e cera 25,3 milhões/ano

Do o potencial de produção de mel 27,0 milhões/ano

Da a rentabilidade da abelha para polinização 4,0 milhões/ano

De e polinização 200,0 milhões/ano

TOOTAL 269,6 milhões/ano

Em revisão feita por Freemark & Boutin (1995) é citado que o uso de 
heerbicidas afeta a abundância e a diversidade de insetos artrópodos no 
haabitat terrestre em áreas cultivadas e em seus arredores. A abundância 
dee insetos, em particular as espécies consideradas pragas, tem aumenta- 
doo em resposta ao uso de herbicidas. Em contraste, observou-se um 
deeclínio na abundância de insetos benéficos. Shelton & Edwards (1983) 
enncontraram em seus estudos aumento na abundância de insetos fitófagos 
enm campos de soja tratados com herbicidas, embora seus predadores 
tennham diminuído em abundância. Sem os herbicidas, a presença de 
ceertas plantas invasoras em áreas de cultivo e arredores pode influenciar
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na fauna de insetos, o que pode levar ao declínio de danos por pragas, 
comparados às monoculturas livres destas plantas invasoras (Altieri, 1981).

Peixes
A ameaça de pesticidas aos peixes foi amplamente discutida por 

Johnson (1968), Brown (1978) e Holden (1973). A aplicação em grande 
escala de pesticidas no campo, florestas e rios tem impacto sobre peixes, 
resultando em mortalidade ou em efeitos mais leves na reprodução e no 
comportamento.

A toxicidade aguda, que resulta da exposição de curto-período à con
centração letal de pesticida, tem causado perdas dramáticas de fontes de 
pesca nos Estados Unidos. A pulverização de florestas com pesticidas 
para o controle de insetos causou um grande prejuízo à importante po
pulação de peixes nos Estados Unidos e Canadá. Devido ao uso e des
carte inadequado de pesticidas, por muitos anos, registraram-se mortes 
de peixes. Grande acúmulo de resíduos nos peixes, em todos os Estados 
Unidos, foi bem demonstrado (Henderson et al., 1969; Johnson & Lew, 
1970; Stucky, 1970; Hunter et al., 1980; Schmitt et al., 1981). Em 1967, a 
morte de cerca de 40 milhões de peixes no rio Reno foi atribuída ao es
vaziamento do tanque de endosulfan para o rio, perto de Bonn (Brown, 
1978). Mesmo na ausência de menores efeitos óbvios, esses resíduos 
podem aumentar a mortalidade de peixes através de falha na reprodu
ção e aumento na suscetibilidade à predação, resultante da alteração de 
mobilidade e comportamento de alevinos (Johnson, 1973).

Aves
Logo após o início da moderna era dos pesticidas, estudos demons

traram a toxicidade destes produtos aos animais, tais como as aves nati
vas, causando sua morte (Stewart et al., 1946; Hotchkiss & Pough, 1946; 
Cobum & Treichler, 1946). Este fato foi, mais tarde, atribuído à pulveri
zação das árvores com DDT para o controle de insetos vetores de doen
ças. Numerosa mortalidade de pássaros também foi registrada pelo uso 
de carbofuran (Flickinger et al., 1986). Os pássaros morreram por terem 
se alimentado de sementes de arroz ilegalmente tratadas com carbofu- 
ram. Na Tabela 4 encontram-se exemplos de toxicidade de herbicidas e 
inseticidas às aves e mamíferos.

Resíduos de pesticidas em ovos reflete a concentração desses produ
tos nos tecidos de pássaros em certa época do ano e também mede a 
exposição embrionária (Stickel, 1973). A análise desses resíduos fornece 
um dado útil, através da comparação de impacto de pesticidas sobre as 
aves, em diferentes localizações geográficas. Embora o uso de pesticidas 
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organoclorados tenha sido banido, ou severamente restringido nos Esta
dos Unidos, existe evidência de acumulação e persistência deles em ani
mais selvagens.

Os resíduos de pesticidas têm mostrado redução após 1960. Em cer
tas regiões, porém, apresentam altas concentrações ou têm mostrado, 
repetidamente, altos níveis de resíduos, particularmente de DDE(1,1- 
dicloro-2,2-bis) (Cain, 1981; Buncke/#/., 1987; Whiteeta/., 1983; Henny 
et al., 1982; Niemi et al., 1986; DeWeese et al., 1986).

TABELA 4. Toxicidade de alguns herbicidas e inseticidas comumente utilizados 
no Canadá e EUA (Freemark & Boutin, 1995).

MCPA-ácido (4-cloro-2-metilfenoxi)acético; EPTC~etildipropiltiocarhamato; 2,4-D-ácido (2,4-diclorofenóxi) 
acético

TOXICIDADE ORAL
AGUDA LD50(MG KG')

HERBICIDAS INSETICIDAS

Toxicidade a aves

Praticamente não-tóxico 
(> 2000)

Atrazina, butilate, 2,4-D, 
metil-diclofop, EPTC 
glifosato, metolaclor, 
triallate, trifluralina

Carbaril, hexacloreto 
de benzeno (lindane)

Levemente tóxico
(500-2000)

Alaclor, MCPA Malathion

Moderadamente tóxico 
(51-500)

Cianazina Metil-azinphos

Altamente tóxico (10-50) Bromoxynil Clorpirifos, fonofos, 
terbufos dimethoate

Extremamente tóxico (<10) Carbofuran

Toxicidade a mamíferos

Praticamente não-tóxico 
(> 2000)

Butylate, EPTC, glifosato 
metholaclor, trifluralina

Malathion

Levemente tóxico
(500-2000)

Alaclor, atrazina, 
metil-diclofop, MCPA, 
pendimethalin, triallate

Carbaril, dimethoate

Moderadamente tóxico Bromoxynil, cianazina,
2,4-D, difenzoquat

Clorpirifos, cloreto 
de benzeno (lindane),

Altamente tóxico (10-50) Metil-azinphos, fonofos

Extremamente tóxico (<10) Carbofuran, terbufos
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Mamíferos

Os mamíferos, a exemplo de aves, raramente são expostos ao contato 
direto com os pesticidas, exceto nos casos de pulverização intencional 
ou por acidente. A morte de mamíferos se deve, geralmente, à ingestão 
de alimentos contaminados. Os mamíferos predadores acumulam maio
res quantidades de resíduos do que os herbívoros ou outros mamíferos. 
Experimentos de alimentação indicam a existência de vasta variação entre 
indivíduos e entre espécies de animais, em termos de susceptibilidade 
aos pesticidas.

Efeito de Pesticidas sobre os Processos Biológicos do Solo
A maioria dos efeitos diretos e indiretos de pesticidas relatados na 

literatura relaciona-se aos efeitos sobre a população de organismos indi
viduais e como afetam as populações de outros organismos. Entretanto, 
às vezes, o impacto é tão drástico que pode influir no funcionamento do 
ecossistema como um todo.

Efeito sobre a Degradação da Matéria Orgânica do Solo

A matéria orgânica é fragmentada e destruída pela ação de 
invertebrados do solo e por aqueles microrganismos que crescem sobre 
o material fragmentado. Durante o processo de degradação, nutrientes, 
como N, P e K, são liberados da matéria orgânica e retornam ao solo, 
onde ficam disponíveis às plantas. Os processos de decomposição po
dem influir na natureza estrutural e funcional de ecossistemas.

Muitos pesticidas tóxicos aos organismos-chave desse processo po
dem retardar consideravelmente a degradação, como é relatado para 
simazina (Edwards, 1989). A ocorrência de tais efeitos é muito mais fre- 
qüente do que se relata em literaturas, devendo-se esse desvio ao fato 
de relativamente poucos pesticidas terem sido testados, quanto aos seus 
efeitos na degradação de matéria orgânica.

Efeito sobre a Respiração do Solo

A respiração do solo é um parâmetro que mede a atividade geral dos 
microrganismos e invertebrados no solo. Portanto, solos que apresentam 
baixo índice de respiração ou são totalmente anaeróbios, acumulam ma
téria orgânica não decomposta e apresentam baixa fertilidade. Alguns 
microrganismos podem utilizar pesticidas como substratos, provocando 
assim um aumento significativo na respiração do solo. Entretanto, a maio
ria dos solos férteis apresenta tipicamente alta taxa de respiração e a su



IMPACTO AMBIENTAL DECORRENTE DO USO DE PESTICIDAS AGRÍCOLAS 429

pressão respiratória por longo período, em geral, representa efeito nega
tivo de pesticidas. São relativamente poucos os estudos realizados sobre 
efeitos de pesticidas na respiração do solo, a não ser a utilização desse 
índice na avaliação de efeitos sobre populações de microrganismos.

Efeito sobre a Ciclagem de Nutrientes

Como o nitrogênio mineral é o principal componente da nutrição das 
plantas, juntamente com o carbono, é importante saber se os pesticidas, 
uma vez no solo, influem nos processos dinâmicos que afetam a disponi
bilidade do nutriente. Os componentes-chave de tais processos incluem a 
amonificação e a nitrificação como parte do processo de N-mineralização. 
Os dois processos são conduzidos pelas bactérias fixadoras de nitrogênio 
e estas podem ser sensíveis aos pesticidas. Há uma extensa literatura so
bre esse tipo de estudo e relatos de observação da diminuição dos dois 
processos causados particularmente pelos herbicidas (Edwards, 1989).

Efeito sobre Processos Enzimáticos

As enzimas têm importante função na ciclagem de nutrientes no solo, 
particularmente na dinâmica de mineralização e imobilização. Uma va
riedade de atividades enzimáticas tem sido medida nas amostras de solo, 
admitindo-se que tais processos são produtos extracelulares de micror
ganismos e plantas. A sua síntese e atividade podem ser influenciadas 
pelas características do solo, principalmente pelo pH. As atividades mais 
avaliadas e citadas em literatura são: atividade de fosfatase ácida e alca
lina (APA), considerada responsável pela recirculação do fósforo (P) no 
ecossistema, através da catálise na reação de hidrólise de compostos 
orgânicos de P; atividade de urease por sua participação na degradação 
de uréia, adicionada ao solo como fertilizante sintético e pela excreção 
animal. A atividade de desidrogenase (DHA) representa a enzima oxi- 
doredutase, que catalisa a oxidação de substratos, produzindo elétrons. 
Estes entram no sistema de transporte de elétrons da célula, podendo o 
parâmetro ser utilizado como medida da atividade microbiana. Outros 
processos enzimáticos menos investigados são a enzima amidase, que 
catalisa a hidrólise de amidas alifáticas, produzindo NH3 e CO2, e seus 
substratos podem se tornar potencial fertilizante de solos. A nitratoredu- 
tase é uma importante enzima no processo de denitrificação; as arilsul- 
fatases (ASA) são enzimas que catalisam a hidrólise de ânions arilsul- 
fatos pela quebra da ligação O-S, o que as torna importantes na ciclagem 
de S nos solos.
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Dinâmica de Pesticidas no Ambiente

Numa escala média ou global, o caminho percorrido pelo produto quí
mico no ambiente é dependente de fatores majoritários dos sistemas eco- 
lógico/climático. Esses fatores incluem o fluxo de energia solar e o campo 
gravitacional, bem como gradientes atmosférico e aquático. Mesmo em 
escala global, a interação de propriedades físico-químicas de uma subs
tância tem a sua função no transporte e disponibilidade. A níveis mais 
baixos de resolução ambiental, é provável que propriedades físicas, como 
a pressão de vapor, solubilidade em água e coeficiente de partição, sejam 
as mais importantes (Brown, 1978; Chiou et al., 1977; Gillett et al., 1974; 
Haqueeítf/., 1974; Kenaga, 1975). Na Tabela 5 encontram-se exemplos de 
interrelação entre propriedades físico-químicas e o comportamento 
ambiental. Grandes diferenças no comportamento ambiental de agentes 
químicos e minerais são atribuídas às propriedades físicas.

TABELA 5. Relação entre propriedades físico-químicas e o comportamento ambiental 
(Madhun & Freed, 1990).

DADOS FÍSICO-QUÍMICOS PROCESSO RELACIONADO

Solubilidade em água Lixiviação, grau de adsorção, mobilidade 
no ambiente e absorção pelas plantas.

Coeficiente de partição Potencial de bioacumulação e adsorção 
na matéria orgânica.

Hidrólise Persistência no ambiente ou na biota.

lonização Via e mecanismo de adsorção e absorção, 
persistência e interação com outras moléculas.

Pressão de vapor Mobilidade atmosférica e velocidade de vaporização.

Reatividade Metabolismo, degradação microbiológica, 
fotoquímica e autoquímica.

Monitoramento Ambiental

Produtos químicos no ambiente podem gerar efeitos adversos na biota, 
na qualidade da água e do ar, na produtividade do solo. Por essas ra
zões, é geralmente desejável monitorar sua aplicação ou liberação para 
assegurar-se de que tais efeitos adversos não ocorram. Na aplicação de 
pesticidas, o monitoramento pode ser útil quando há necessidade de se 
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modificar as técnicas de aplicação ou durante o uso de um produto em 
particular para evitar efeitos adversos (Neely, 1981). Levitan et al. (1995) 
fizeram uma revisão bastante ampla, considerando os mais variados ques
tionamentos sobre o assunto.

Dentre os efeitos adversos que podem ser gerados pelos produtos 
químicos estão, como foi mencionado, os efeitos diretos sobre as espé
cies não-alvo, tais como a morte de plantas cultivadas, abelhas e pássa
ros ou envenenamento de peixes e outros organismos do ambiente, pelo 
contato direto com o produto pulverizado. Os produtos mais persisten
tes podem gerar efeitos mesmo a baixas concentrações, tais como a re
dução da produtividade ou a redução da capacidade reprodutiva das 
espécies (ex.: afinamento da casca do ovo em pássaros, devido à bio- 
acumulação). Outro fator é a possibilidade de existência de resíduos no 
solo e sua absorção pela cultura subseqüente ou de deriva do produto, 
permitindo resíduos na cultura atual (Brown, 1978).

No monitoramento ambiental, há a questão de quais amostras devem 
ser colhidas para o mapeamento de resíduos e uma avaliação do possível 
impacto benéfico ou adverso. Devem tomar amostras de água, solo, algu
ma biota disponível e ocasionalmente ar, para determinar a distribuição e 
o destino de resíduos. Em particular, quando se usam organofosforados, 
carbamatos ou piretróides sintéticos com persistência relativamente curta, 
deve-se amostrar água para assegurar-se de que peixes ou outros organis
mos aquáticos não foram adversamente afetados. Amostrar também plan
tas e outros organismos, na área tratada ou adjacente, para determinar 
níveis de resíduos e assegurar que não houve excessiva deriva, e possível 
acumulação, o que pode provocar efeito adverso na biota. Com produtos 
mais persistentes, tais como hidrocarbonetos clorados (ex.: lindane e 
dieldrin, que foram intensivamente utilizados no passado), podem ser 
encontrados resíduos no solo. Adicionalmente, podem-se amostrar água, 
plantas e animais que habitam no local ou outros organismos para deter
minar o grau de exposição que oconeu durante e logo após a aplicação. 
Para seguir os níveis de resíduo no ambiente, por longo período, deve-se 
observar uma espécie acumuladora, tais como minhocas ou peixes, e re
lacionar o efeito sobre ela ou o nível de resíduo encontrado nas análises 
químicas ao resíduo ambiental (Blau et al., 1975; Neely, 1981).

Na avaliação de risco de locais contaminados não se tem levado em 
consideração processos lentos que ocorrem no meio ambiente e que 
possivelmente podem reduzir o impacto de compostos tóxicos deposita
dos no solo, em particular aqueles compostos que não são lixiviados e 
não oferecem risco de contaminação de aqüíferos. Em recentes estudos, 
acumularam-se evidências de que a disponibilidade de certos compos
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tos orgânicos muda conforme estes ficam depositados no solo por certo 
tempo, processo chamado de “envelhecimento”. Há dados que sugerem 
a existência do mecanismo de sequestração de moléculas orgânicas para 
dentro da matriz do solo. O declínio da disponibilidade e a sequestração 
parecem estar relacionados; conseqüentemente, esses fatores têm gran
de relevância na avaliação da toxicidade, na determinação de risco e na 
regulamentação da remediação de locais contaminados (Alexander, 1995).

CONCLUSÃO

O impacto ambiental de pesticidas é extremamente diverso, mostran
do-se alguns efeitos relativamente óbvios e outros extremamente discre
tos e complexos. Alguns são bastante específicos e outros amplos e não 
tão óbvios. Os efeitos podem ser resumidos em três principais áreas:

Impacto de Pesticidas sobre a Biodiversidade

Um dos efeitos mais marcantes foi sobre aves, particularmente aque
las que pertencem ao nível trófico mais elevado na cadeia alimentar, 
através da bioconcentração de inseticidas organoclorados. As aves que 
se alimentam de grãos e vegetais também são suscetíveis aos pesticidas 
pela contaminação de seus alimentos (Hardy, 1990). Também foi detec
tada drástica diminuição na população de aves que se alimentam de 
insetos, devido à perda de seu alimento no campo em decorrência do 
uso de inseticidas.

Um segundo impacto mais importante foi registrado nos peixes e 
crustáceos marinhos, dada contaminação do sistema aquático por 
pesticidas. Esse impacto resultou não somente do uso deles na agricul
tura, mas também pela descarga de efluentes industriais nos cursos de 
água. Um dos exemplos clássicos é o do rio Reno (Alemanha). É difícil 
avaliar com exatidão a extensão global dos efeitos de pesticidas sobre os 
peixes. Além do mais, muitos organismos que servem de alimento a 
peixes são bastante suscetíveis a pesticidas. Assim, os efeitos indiretos 
sobre a suplementação de alimentos aos peixes podem ter maior impac
to nas populações destes.

Sabe-se que as abelhas são extremamente importantes na polinização. 
Embora em muitos países os pesticidas sejam testados quanto à sua 
toxicidade sobre esses insetos antes de serem registrados para uso, e o 
uso de pesticidas tóxicos às abelhas seja permitido somente em condi
ções restritas, ainda assim, há registro de sérias perdas de produtividade 
por falta de polinização (Pimentel et al., 1993).
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A literatura sobre controle de pragas está repleta de exemplos sobre 
o aparecimento de novas espécies, devido à eliminação de seus inimi
gos naturais. A quebra da cadeia alimentar dessa natureza leva à situa
ção de maior dependência de pesticidas organossintéticos para se con
tinuar produzindo (Pimentel et al., 1993).

Uma revisão mais completa de efeitos de herbicidas sobre a flora e a 
fauna não-alvos pode ser encontrada em Freemark & Boutin (1994). 
McLaughlin & Mineau (1995) descreveram o impacto de práticas agríco
las sobre a biodiversidade.

Impacto sobre o Solo e a Água

Efeito direto muito sério sobre a estrutura e fertilidade do solo é pou
co provável, mas existem efeitos indiretos muito mais difíceis de serem 
avaliados ou quantificados. A revisão de Doran et al. (1996) sobre a 
saúde do solo e sustentabilidade é bastante completa, englobando o uso 
de pesticidas e seus efeitos sobre a qualidade do solo.

O movimento de pesticidas para águas superficiais e subterrâneas 
está bem documentado, com relatos de contaminação de águas potáveis 
e sua conseqüência sobre os animais selvagens e o homem, ocasional
mente incluindo toxicidade aguda. Os sedimentos de leitos de rio se tor
nam, muitas vezes, tão contaminados que sua remediação é difícil ou 
praticamente impossível.

O nitrato na água potável pode causar doenças fatais, mas também 
provocar efeitos carcinogênicos indiretos se transformado no corpo em 
nitrosaminas (Clancy, 1986). As nitrosaminas podem se formar também 
da reação entre o nitrato e a atrazina, herbicida comumente encontrado 
na água de poços de regiões produtoras de milho (Culliney et al., 1992).

Impacto sobre o Ser Humano

Com certeza os impactos na biodiversidade, no solo e na água afetam 
fortemente a qualidade de vida do ser humano. Entretanto, outra preo
cupação crescente é a relacionada com a existência de resíduos de 
pesticidas no alimento e na água potável, alguns com suspeita de serem 
carcinogênicos. Ao longo dos últimos 50 anos, foram registrados muitos 
casos de doenças e óbitos causados por pesticidas, chegando esse nú
mero a 20.000 mortes/ano (Edwards, 1993). Em muitos desses casos houve 
exposição acidental aos pesticidas, sendo que os acidentes mais comuns 
registrados aconteceram com os produtores e aplicadores. No entanto, 
há ocorrência de desastres maiores como o de Bhopal (índia), onde 
houve a morte de 2.500 a 5.000 pessoas devido ao metil isocianato; o 
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acidente com TCDD (tetraclorodibenzodioxina) na Itália, onde 32.000 
pessoas foram afetadas e 459 pessoas morreram, além do registro de 
6.070 casos de doença, causados pela ingestão de grãos tratados com 
pesticidas (Hayes & Lawes, 1991).

Pode-se concluir com clareza que os aspectos descritos dão suporte à 
natureza do custo ambiental e social do uso de pesticidas e enfatizam a 
necessidade de uma pesquisa muito mais minuciosa e complexa do que 
se pensava necessária há poucas décadas. Pesticidas são e continuarão a 
ser ferramentas valiosas no controle de pragas, porém seu uso deve estar 
associado a uma análise de custo/benefício social e ambiental mais pre
ciso e realístico, para que se possam minimizar os riscos e maximizar o 
retorno de benefícios dessa estratégia de controle de pragas, tanto para 
a sociedade quanto para o meio ambiente.
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