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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 de microrganismos. No Brasil, com problemas ambientais 
diversos, a microbiologia ambiental ainda está em expansão e necessita de maior integração 
entre geneticistas, ecologistas, químicos e biotecnologistas, com vistas à resolução dos 
emergentes problemas de qualidade ambiental dos ecossistemas.

As pesquisas sobre interações microbianas têm possibilitado grandes conquistas 
nas áreas da microbiologia aplicada. No entanto, mesmo havendo grandes progressos 
nas áreas de genética e fisiologia pouco ainda se sabe obre os processos em comunidades 
microbianas, como também é pouco conhecida a imensidão da diversidade microbiana 
em diferentes habitats. A versatilidade bioquímica de microrganismos vivendo em habitats 
extremos apresenta uma enorme variedade de genes que são ainda desconhecidos, os 
quais poderão representar importantes contribuições quanto à aplicação, particularmente 
para biorremediação ambiental e utilização biotecnológica. Nesse sentido, são numerosos 
os processos biotecnológicos que utilizam microrganismos para obtenção de produtos 
de valor comercial, como no controle biológico de pragas agrícolas, na fixação biológica 
do nitrogênio  atmosférico, na produção de bebidas, fármacos, antibióticos, 
biossurfactantes, corantes, etanol, ácidos orgânicos e muitos outros.

A Microbiologia Ambiental, definida como o estudo dos efeitos aplicados de 
microrganismos no ambiente e nas atividades humanas é o grande propósito desse livro- 
texto, que abrange assuntos de importância atual e futura em áreas emergentes da 
biotecnologia ambiental.

Esta segunda edição ampliada da publicação inicial “Microbiologia Ambiental” 
incorpora capítulos de interesse cm microbiologia ambiental e ecologia microbiana, 
voltados para servir como referência aos cursos de graduação e pós-graduação do país. 
Focaliza, entre outras abordagens, o problema de contaminação ambiental, principalmente 
a contaminação por xenobióticos, plásticos, petróleo, tintas, corantes, metais pesados 
como também trata da biodeterioração de monumentos históricos e estruturas de 
concreto. Merecem destaque também, os capítulos sobre Biofilmes, Biossurfactantes, 
Rizorremediação, Biocatálise, Microbiologia Marinha, Fitorremediaçâo, de Monoterpenos, 
Biodegradação Anaeróbica, de PCBs, de Cafeína, Mudanças Climáticas Globais, entre 
outros. Todos esses temas são apresentados por renomados profissionais, que não 
mediram esforços para suprir lacunas importantes de informações em nossa língua nesta 
fascinante área do conhecimento.
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Microhiologia Ambieti ta l

I. In trodução

As atividades antrópicas estão alterando as concentrações de gases de efeito 
estufa na atmosfera, causando mudanças no clima do planeta. O efeito estufa é um 
processo natural que permite a manutenção da temperatura necessária para o 
estabelecimento e sustento da vida na Terra. O vapor de água, o dióxido de carbono 
(C 07), o metano (CH4), o óxido nitroso (N^O), o ozônio ( 0 3) e outros gases presentes 
na atmosfera, denominados gases de efeito estufa, retêm parcialmente a radiação 
térmica que é emitida quando a radiação solar atinge a superfície do planeta. As 
atividades antrópicas, intensificadas após a Revolução Industrial, no final do século 
XVIII, caracterizam-se pela emissão de gases na atmosfera devido ao uso dos 
recursos naturais, como a queima de combustíveis fósseis e  o desmatamento. Como 
conseqüência, há uma maior retenção de radiação que resulta na intensificação do 
efeito estufa, elevando a temperatura média da superfície do planeta, além de outros 
efeitos. Durante o século XX, houve um aumento significativo na temperatura média 
da superfície do planeta e maiores incrementos estão previstos para o próximo século 
(IPCC, 2001). Recentemente, o fenômeno tem se acelerado, pois as maiores 
temperaturas médias anuais foram registradas nos últimos anos.

A mudança climática tem se manifestado de diversas formas, dentre as quais 
se destaca o “aquecimento global”, termo usado para identificar o fenômeno. Porém, 
também está sendo observada maior freqüência e intensidade de eventos climáticos 
extremos, alterações na precipitação, perturbações nas correntes marítimas, retração 
de geleiras e elevação do nível dos oceanos. O termo “mudança ambiental global” 
envolve uma ampla gama de eventos, incluindo o aumento da concentração de C 0 2 
atmosférico, de ozônio na troposfera (da superfície do planeta até lOkm de altura) e 
outros impactos (STADDON et a l 2002). Os termos ‘"mudança biosférica” ou 
“mudança global” foram também sugeridos porque envolvem o conceito de que 
interações complexas estão ocorrendo entre o am biente físico e o biológico 
(COAKLEY, 1995) As alterações de um afetam o outro e podem resultar em efeitos 
aditivos ou sinergísticos no ambiente. A mudança climáticai pode afetar de diferentes 
formas um grupo de organismos, este grupo afeta outros e o conjunto de mudanças 
pode voltar a causar efeitos no ambiente físico.

A idéia de que a ação do homem pode modificar os processos fundamentais 
do planeta é relativamente nova, pois se pensava que o poder tampão dos sistemas 
naturais seria suficiente para eliminar esses efeitos. Agora, entretanto, sabe-se que o 
balanço dos sistemas naturais é, em muitos casos, ex trem am ente  delicado 
(ATKINSON, 1993). Alguns podem ser especialmente vulneráveis às mudanças 
climáticas em função da capacidade limitada de adaptação, podendo sofrer danos 
significativos e irreversíveis. Quanto à biodiversidade, espécies já ameaçadas terão 
um risco maior de extinção em função do sinergismo de pressões adversas, podendo
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acarretar em graves impactos em atividades sócioeconômicas em função da alteração 
de serviços ambientais, como a polinização e controle natural de pragas e pestes, 
dentre outras (CANHOS, 2005).

A preocupação com o estudo do impacto das mudanças globais na microbiota 
terrestre é recente, porém o assunto vem despertando crescente interesse da 
comunidade científica devido à importância do tema. Os microrganismos estão entre 
os primeiros organismos a demonstrar os efeitos das alterações climáticas devido às 
numerosas populações, facilidade de multiplicação e dispersão, além do curto tempo 
entre gerações. Dessa forma, constituem um grupo fundamental de indicadores 
biológicos para o estudo dos impactos das mudanças climáticas globais.

2. M udanças c lim á ticas

O clima do planeta é regulado pelo fluxo de energia solar que atravessa a 
atmosfera na forma de radiação de ondas curtas. Farte dessa energia é devolvida 
pela Terra na forma de radiação infravermelha. Os gases de efeito estufa são definidos 
como os constituintes gasosos da atmosfera que absorvem e reemitem radiação 
infravermelha. A história da Terra é marcada por ciclos naturais de aquecimento e 
resfriamento. As atividades vulcânicas e solares são responsáveis por intensas 
mudanças no clima de tempos em tempos. Imensas quantidades de materiais lançados 
na atmosfera pelos vulcões intensificaram o efeito estufa natural. Essas alterações 
ocorreram em períodos de milhões de anos.

Entretanto, desde a década de 1980, evidências científicas sobre mudanças 
acentuadas no clima vêm despertando a atenção da sociedade (MARENGO & 
SOARES, 2003). O termo “mudanças climáticas globais” foi cunhado durante a 
Convenção Quadro das Nações Unidas sobre Mudanças do Clima, aprovada em 
1992, e é definida como “mudança que possa ser direta ou indiretamente atribuída à 
atividade humana, que altere a composição da atmosfera mundial e que se some 
àquela provocada pela variabilidade climática natural observada ao longo de períodos 
comparáveis”.

As geleiras da Antártica fornecem um importante arquivo de informações 
sobre o clima e a composição de gases do planeta durante os últimos 650 mil anos. 
Os dados obtidos a partir de amostras de bolhas de ar capturadas pelo gelo polar e 
retiradas em diferentes profundidades das geleiras demonstram uma alta correlação 
entre mudanças de temperatura do planeta e a concentração de gases de efeito 
estufa na atmosfera. A concentração de C 0 2 não excedeu 300 ppm em volume 
durante esse período (SIEGENTHALER et a l 2005). Por volta de 1750, iniciou-se 
a Revolução Industrial, marcada por um grande salto tecnológico especialmente nos 
setores de transportes e  máquinas. Os métodos de produção se tornaram mais 
eficientes e a exploração dos recursos naturais pelo homem tomou proporções jamais 
conhecidas. Concomitantremente, os problemas de degradação ambiental pela ação 
antrópica assumiram grande importância. Gases de efeito estufa, dentre os quais 
alguns que não existiam na atmosfera (clorofluorcarbonos - CFC, hidrofluorcarbonos 
- HFC, hidrofluorcloroca_rbonos - HCFC, perfluorcarbonos - PFC e hexafluoreto de
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enxofre - SF6, por exemplo), sofreram acentuado aumento rnai concentração devido à 
ação antrópica, dificultando a eficiência com que a Terra s*e resfria. Outros gases, 
como o monóxido de carbono (CO), óxidos de nitrogênio (N íOx) e outros compostos 
orgânicos voláteis não metânicos (NMVOC), mesmo não sencdo gases de efeito estufa 
direto, possuem influência nas reações químicas que ocorreim na atmosfera.

Desde os primórdios da Revolução Industrial, a conccentração atmosférica de 
C 0 2 aumentou 31 % e mais da metade desse crescimento oconreeu nos últimos cinqüenta 
anos. Desde 1760 até 1960, os níveis de concentraçâuo de C 0 2 atmosférico 
aumentaram de 277 ppm para 317 ppm, isto é, 40 ppm emi 200 anos. Nas últimas 
quatro décadas, de 1960 até 2001, as concentrações de C ( 0 2 aumentaram de 317 
ppm para 371 ppm, um acréscimo de 54 ppm. Este aumemtto nas décadas recentes 
corresponde ao aumento no uso de combustível fóssil! durante esse período 
(MARENGO & SOARES, 2003).

A concentração de CH4 aumentou de 700ppt na era pré-industrial para 
1745ppt; o N20 ,  de 270 para 314ppt e os CFCs, que não existiam na atmosfera, 
atingiram 533ppt. As projeções são para que o CO., atinja 54‘0) a 970 ppm, por volta de 
2100, representando um aumento de 75 a 350% em relaiç;ão ao período antes da 
Revolução Industrial (IPCC, 2001).

Os gases de efeito estufa são fundamentais parra manter as condições 
ambientais adequadas para a existência da vida no planeitta. Nessas condições, as 
temperaturas permitem a existência de água tanto na forma lííquida quanto na gasosa, 
para a manutenção do ciclo hidrológico e da vida. Sem o efe*ito estufa, a temperatura 
média da superfície do planeta seria de, aproximadamente., -18°C. Estima-se que o 
aumento da temperatura é de 33°C, graças à retenção» de calor pelos gases, 
proporcionando um valor médio de 15°C. Porém, com o aumiento do efeito estufa, no 
último século, a temperatura média da superfície do planetai .aumentou 0,6°C + 0,2°C 
e as projeções para o próximo século são de um aquecimernto no entre 1,4 a 5,8°C 
(IPCC, 2001).

Como conseqüência, a cobertura de neve e gelo dimiiinuiu, aproximadamente, 
10% desde 1960 e o nível médio do mar aumentou, assim ccomo o teor calórico dos 
oceanos. Houve uma redução na freqüência de temperattiuras mínimas extremas, 
enquanto aumentou a freqüência de temperaturas máximas e xvtremas. As precipitações 
aumentaram nas médias e altas latitudes do Hemisfério Nortce e diminuíram na região 
subtropical.

A destruição da camada de ozônio na estratosfera pela ação antrópica tem 
resultado no aumento da radiação ultravioleta-B (UV-B; 28(0 a 320 nm) que atinge a 
superfície do planeta. Essa camada é de extrema importâncria para a vida e tal dano, 
conhecido como “buraco na camada de ozônio”, pode apreserntar sérias conseqüências 
para o planeta. Apesar das medidas adotadas pelos diversoss países que assinaram o 
Protocolo de Montreal, com a finalidade de reduzir a emiss;ãão de gases que destroem 
a camada de ozônio estratosférico, algumas décadas são> necessárias para que se 
atinjam os níveis encontrados antes de 1980 (PAUL, 2000)).

Há grandes incertezas sobre os cenários de mudaanças climáticas para os 
próximos séculos, principalmente por que há incertezas quitanto aos cenários futuros 
de emissões de gases de efeito estufa. Além disso, é questtiionável a efetividade dos
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modelos globais utilizz.ados como ferramentas para estimar alterações climáticas 
resultantes do aquecimeemto global, além da dificuldade desses modelos em caracterizar 
o clima regional (MARLENGO & SOARES, 2003). Porém, o aumento da concentração 
de gases de efeito estuifa e as mudanças climáticas previstas para os próximos anos 
certamente causarão seéirios impactos nos seres vivos do planeta.

Nas discussõess sobre mudanças climáticas, os termos “vulnerabilidade”, 
“impactos” e “adaptaçãío” possuem conotações particulares. Vulnerabilidade refere-se 
ao nível de reação de urm determinado sistema para uma mudança climática específica. 
Impactos referem-se às. conseqüências da mudança climática nos sistemas naturais e 
humanos. Adaptação dlescreve ajustes em sistemas ecológicos ou socioeconômicos 
em resposta às mudançças climáticas correntes ou projetadas, resultantes de práticas, 
processos, medidas ou i mudanças estruturais (Mudanças do clima, 2005).

3. M icro rgan isrm os do  solo

O solo é um habm at microbiano por excelência, onde há inúmeras comunidades 
de microrganismos e, cormo conseqüência, constitui o principal reservatório de diversidade 
desse grupo. Apesar dei não se conhecer a identidade da grande maioria de espécies 
que habita o solo, sabe-sste que grupos funcionais de microrganismos regulam processos 
vitais nos ecossistemass.. A presença desses é diretamente afetada pelas condições 
edafoclimáticas impostaa^s nos diversos microssítios, como a presença de partículas de 
matéria orgânica, raízess,, facilidade de trocas gasosas e outros (CARDOSO, 1992).

As mudanças clli máticas podem alterar o equilíbrio químico, físico e biológico 
dos solos. Grupos funcuonais de microrganismos podem ser alterados, o que resultará 
em mudanças nos procce:ssos dos ecossistemas. Entretanto, os efeitos indiretos serão 
de grande importância hiaja vista que a íntima relação entre a vegetação e a microbiota 
do solo faz com que quaiílquer interferência causada pelas mudanças climáticas nesses 
grupos resulte em signiífiicativas conseqüências para o funcionamento do ecossistema. 
A complexidade das muimerosas interações entre os vários fatores ambientais que 
controlam as relaçõess entre plantas e microrganismos do solo ainda não foi 
adequadamente elucidacdla. Como resultado dessa complexidade, as mudanças globais 
podem levar a alteraçõoes não lineares, que podem variar quanto à intensidade em 
diferentes regiões.

A tolerância de luim sistema a uma mudança depende do grau de continuidade 
da característica biológgiica entre as espécies que desempenham a função afetada. 
Alterações em espéciess> com características que são amplamente distribuídas na 
comunidade terão pequeeino significado, pois espécies mais tolerantes à nova condição 
podem compensar as quae foram afetadas. Dentre os microrganismos decompositores, 
por exemplo, são enconttradas inúmeras espécies. Por outro lado, mudanças que afetam 
espécies com características singulares não podem ser compensadas por outras 
espécies. Os microrganissimos fixadores de N que desempenham relação de mutualismo 
com plantas, geralmentte, possuem uma associação estreita e altamente específica. 
Alterações na ocorrência i (desses microrganismos podem comprometer a disponibilidade 
do nutriente para as plaintas (WOLTERS et al., 2000).
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Por outro lado, mudanças na estrutura da comuniídlade de plantas podem afetar 
a disponibilidade de fontes de alimento para a microbiota dco« solo. Isto por que as espécies 
de plantas diferem quanto a características como taxa d e  crescimento e eficiência no 
uso da água e de nutrientes, que podem afetar as propriediaides físico-químicas do solo, 
acúmulo de matéria orgânica e disponibilidade de nutrientce^s. A elevação da temperatura 
e as alterações na precipitação certamente trarão sérias conuseqüências para a vegetação, 
o que deve resultar em distúrbios na microbiota do solo.

A rizosfera afeta intensamente a atividade idla microbiota por possuir 
características diferentes das do solo distante das rairízes. Longe das raízes, os 
microrganismos dependem da incorporação de matéria orrgânica como fonte de energia 
para seu desenvolvimento. Na rizosfera há maior concentir ação de nutrientes orgânicos 
oriundos das raízes, que propiciam o desenvolvimento dai microbiota. A planta exerce 
tal influência devido à liberação de células mortas, muicilagens, exsudatos e outros 
compostos liberados pelas raízes. Assim, alterações na plkanta, como, por exemplo, no 
metabolismo de nutrientes, surtem efeito direto na mitcrobiota da rizosfera, como 
estímulo ou inibição de microrganismos promotores de crescimento ou fitopatógenos.

O aumento previsto da relação C:N das plantas jp»ode ter importantes reflexos 
contrários na taxa de decomposição da matéria orgânica e ,  assim, afetar o suprimento 
de nutrientes disponíveis para as plantas. Entretanto, aus expectativas são de que a 
reciclagem de nutrientes seja acelerada, que haja maior fnx.ação biológica do nitrogênio 
do ar, maior acidificação dos solos e maior perda de nitrogênio por escorrimento 
superficial (SIQUEIRA, 2001).

Outro aspecto importante das mudanças climáttiicas diz respeito à alteração 
nas interações entre espécies devido à diferente taxat de migração entre plantas, 
micorrizas, fixadores de N e invertebrados com baixai capacidade de locomoção. 
Com a mudança no clima, as espécies tendem a reduziir a freqüência de ocorrência 
onde as condições não são mais favoráveis e essa rmiodificação na distribuição 
geográfica pode alterar as relações entre as espécies.

A microbiota do solo também pode ser diretamiente afetada pelas condições 
climáticas. Flutuações na umidade do solo podem refletiir negativamente sobre grupos 
de microrganismos, como por exemplo, os decomposiuo>res (TAYLOR et a l 2004). 
A produção de importantes enzimas por diferentes linhiiagens de fungos depende da 
ocorrência de temperaturas ótimas. A capacidade de coimpetição dessas linhagens é 
seriamente afetada com o aumento da temperatura. A eilevação da temperatura pode 
aumentar a taxa de decomposição da matéria orgânica.. Cerri et a l (2005), usando 
modelos de simulação, concluíram que as mudanças* climáticas podem alterar a 
dinâmica da matéria orgânica do solo cultivado com pais.tagens na região amazônica. 
O estoque de C do solo nos cenários futuros será rediuizido devido ao aumento da 
temperatura.

Muitos efeitos podem ser transitórios e diifcerentes entre os sistemas, 
especialmente nas próximas décadas. Pequenas muidlanças na microbiota serão 
retardadas pelo efeito tampão dos sistemas. As alterações no funcionamento de 
ecoss is tem as devem  ser m aiores  em s is tem as qiuie possuem  com unidades 
enfraquecidas devido à distribuição descontínua de fatowes que controlam as relações 
entre os organismos (WOLTERS et a l., 2000).
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A concentração de 0 0 2 no ar do solo possui uma ordem de grandeza muitas 
vezes superior à da atmosfeira. Os valores podem atingir até 4% de C 0 2 no solo a 
lOcm de profundidade, o q)ue representa valores até 100 vezes superiores aos da 
atmosfera (BUENO & SOUJZA, 2002). Por esse motivo, o aumento da concentração 
de C 0 2 atmosférico deve ter jpoucos efeitos diretos sobre a microbiota do solo. Porém, 
os efeitos indiretos do auimento da concentração de C 0 7 na microbiota do solo 
provavelmente serão mais significativos, como por exemplo, devido às alterações no 
crescimento de raízes.

A elevação dos teoress de C 0 2 promove alterações no metabolismo, crescimento 
e processos fisiológicos da planta. Há aumento da taxa fotossintética, a taxa de 
transpiração por unidade foliair decresce, enquanto a transpiração total da planta algumas 
vezes é aumentada, devido ài maior área foliar (JWA & WALLING, 2001; LI et al., 
2003). Os efeitos são evidentce:s especialmente nas fases iniciais de desenvolvimento da 
planta (SIONIT et al., 1982). As alterações também incluem maior eficiência do uso da 
água, devido à menor aberturra estomatal e do nitrogênio pela planta (THOMPSON & 
DRAKE, 1994). Como consseqüência, a maior interceptação da radiação solar pelo 
maior dossel pode reduzir a temperatura e alterar a umidade do solo. O aumento da 
massa vegetal pode afetar de diversas formas os microrganismos do solo, assim como 
a composição da matéria orgíâmica originária das plantas no novo ambiente.

Tais estudos possuerm grandes dificuldades metodológicas. A grande maioria 
de bactérias do solo, por exermiplo, que constituem um dos principais grupos, não pode 
ser cultivada ou observadai microscopicamente. O método de estudo altera os 
resultados e as conclusões obitidas. Com o objetivo de verificar os efeitos do aumento 
de CO? atmosférico na comumiidade de bactérias do solo, Bruce et a l., (2000) utilizaram 
métodos moleculares de avaliiação em ambiente controlado enriquecido com 200 ppm 
de C 0 2. Porém, não foram (o>bservadas diferenças entre os tratamentos.

Além das variáveis cclimáticas já discutidas, o aumento da radiação UV-B 
representa importantes conseeqüências para a microbiota terrestre. A exposição direta 
de esporos de fungos ao U V -B  pode danificar o DNA, as estruturas, as fases iniciais 
de desenvolvimento e reprodiuição dos microrganismos, mas doses letais são superiores 
às registradas na superfície dlo planeta. Há uma quantidade relativamente grande de 
trabalhos realizados in vitro sobre os efeitos do UV-B na germinação de esporos, 
crescimento de hifas e esporuillação de fungos. O efeito da luz próxima ao ultravioleta 
(“near-ultraviolet light”, NUTV, UV-A, 320 a 400 nm) na indução à esporulação é 
conhecido para uma ampla ;gama de fungos. O aumento da radiação UV poderia 
significar um aumento na im«dução à esporulação. Entretanto, a quantidade dessa 
radiação atualmente já é sufíiciente para estimular os fungos dependentes de luz, e 
aumentos nessa radiação podce.m não ter importância do ponto de vista epidemiológico 
(MANNING & TIEDEMANsTN, 1995).

Como a radiação U V -B  consegue penetrar somente na profundidade de 100 
|im no horizonte do solo, enganosamente se considera que a comunidade microbiana 
do solo não será afetada pelai destruição da camada de ozônio do planeta. Porém, o 
aumento da UV-B pode alterrair a estrutura de comunidades, a biomassa e a atividade 
de microrganismos terrestres.. Uma revisão sobre o assunto foi publicada por Johnson 
(2003).
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4. M icrorgan ism os re lacionados às p la in tas

4 .1 Microrganismos fitopatogênicos

O ambiente pode influenciar o crescimento a suscetibilidade da planta 
hospedeira, a multiplicação, a sobrevivência e as atividíatdes do patógeno, assim como 
a interação entre a planta hospedeira e o patógeno. P\or esse motivo, as mudanças 
climáticas globais constituem uma séria ameaça espesicialmente à agricultura, pois 
podem promover significativas alterações na ocorrênana e severidade de doenças de 
plantas. Tais alterações podem representar graves consceiqüências econômicas, sociais 
e ambientais. A análise desses efeitos é fundamentíatl para a adoção de medidas 
mitigadoras, com a finalidade de evitar prejuízos fiuituros (CHAKRABORTY & 
PANGGA, 2004; GHINI, 2005).

O clássico triângulo de doença ilustra um dos paradigmas da Fitopatologia, 
que estabelece as condições para o desenvolvimento cdle doenças, isto é, a interação 
entre o hospedeiro suscetível, o patógeno virulento e o ;aimbiente favorável (Figura 1). 
Conseqüentemente, a doença não ocorre se houiwer elim inação de um dos 
componentes. Outro aspecto a ser considerado é que ai alteração de um determinado 
fator climático pode ter efeitos positivos, em uma das ;p>artes do triângulo da doença, 
e negativos, em outra. Além disso, os efeitos podeirm ser também contrários nas 
diversas fases do ciclo de vida do patógeno (COAKLEYf., 1995). Assim sendo, somente 
a análise completa do sistema pode definir se a doenç;ia será estimulada ou não.

O ambiente influencia todos os estádios de desemivolvimento, tanto do patógeno 
quanto da planta hospedeira, assim como da doença, mais diversas etapas do ciclo das 
relações patógeno-hospedeiro. Além desses, também jp)ode afetar outros organismos 
com os quais a planta e o patógeno interagem, comco» microrganismos endofíticos, 
saprófitas ou antagonistas. Assim, numa área onde tamtto a planta hospedeira como o 
patógeno estão presentes, o aparecimento e o destemvolvimento da doença são 
determinados pelo ambiente. Importantes doenças paxdem se tomar secundárias se 
as condições ambientes não forem favoráveis.

A mudança global pode ter efeitos diretos e indliiretos tanto sobre os patógenos
quant(O) sobre as plantas hospedeiras 
e a imiteração de ambos. Sobre os 
microMrganismos fitopatogênicos, a 
distrtoiuição geográfica, por exemplo, 
é deUterminada pela gam a de 
tem pera tu ras  nas quais o micror- 
ganisirmo pode crescer, mas muitas 
espéc:iies prevalecem somente em 
regiõee^s onde a temperatura e outros 
fatore;ss climáticos estão próximos aos 
valorce^s ótimos para permitir um 
rápid(O) desenvolvimento. A distri- 
buiçãio temporal também pode ser

FIGURA I. Triângulo dc doença: interação eme 
os elementos fundamentais que determ inam  a 
ocorrência de uma doença de planta.
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afetada. Diversos pa tógenos, especialmente os que infectam folhas, apresentam 
flutuações quanto à incidêmicia e à severidade durante o ano, que podem ser 
freqüentemente atribuídas ;àis variações de clima. Muitos desses patógenos são 
favorecidos pelo aumento dai umidade durante a estação de crescimento, devido ao 
aumento da produção de essjporos. Por outro lado, doenças como os oídios são 
favorecidas por condições de Ibaixa umidade. As condições favoráveis são específicas 
para cada patossistema e, asssiim, não podem ser generalizadas.

Em muitos casos, o aiuimento da precipitação permite uma maior dispersão de 
propágulos por gotas de chunva. A redução do número de dias de chuva durante o 
verão, por exemplo, pode diiiminuir a dispersão de diversos patógenos. Os ventos 
também exercem importante papel na disseminação de propágulos, tanto à curta 
como à longa distância. Fatoirres relacionados com a turbulência do ar, intensidade e 
direção dos ventos podem imifluenciar a liberação, o transporte e a deposição do 
inóculo.

Os efeitos diretos daís> mudanças climáticas também podem ser observados 
na fase de sobrevivência do>s> patógenos. Patógenos de plantas anuais ou perenes 
com folhas decíduas, por exieímplo, necessitam suportar longos períodos de tempo 
sem tecido da planta hospedemra disponível. Nesses casos, a fase de sobrevivência é 
fundamental para garantir a pnresença de inóculo para o ciclo seguinte da doença. As 
condições durante a estação dte* inverno, por exemplo, são importantes para determinar 
o sucesso da sobrevivência s;aiprofítica (LONSDALE & GIBBS, 1996).

As mudanças climátiiccas também podem ter efeitos diretos sobre a planta 
hospedeira. Um dos mecanisnmos envolvidos é a alteração da predisposição da planta, 
que consiste na modificação cda sua suscetibilidade às doenças por fatores externos 
a ela, isto é, fatores não gemtéticos, que atuam antes da infecção (Schoeneweiss, 
1975).

O desenvolvimento dek luma planta é resultante da interação entre o seu genótipo 
e o ambiente. Assim, as mudkanças no clima interferem na morfologia, fisiologia e 
metabolismo das plantas, ressiultando em alterações na ocorrência e severidade de 
doenças. Supostas alterações imorfológicas e fisiológicas que podem ocorrer com o 
aumento da concentração de C íO , e afetar as interações patógeno-hospedeiro incluem 
redução da densidade de estôrrmatos, maior acúmulo de carboidratos nas folhas, maior 
camada de ceras e de células (epidermais, com aumento no teor de fibras, produção 
de papilas e acúmulo de silício^, nos locais de penetração de apressórios, e aumento do 
número de células do mesóffiilo (CHAKRABORTY et al., 2000). A elevação da 
concentração de CO^ altera o iinício e a duração dos estádios de desenvolvimento do 
patógeno. O período latente, iisto é, o período entre a inoculação e a esporulação, 
pode ser alterado, assim comto) a capacidade de multiplicação de alguns patógenos. 
Dessa forma, os mecanismo>ss de resistência das plantas hospedeiras podem ser 
quebrados mais rapidamente;,, como resultado do desenvolvimento acelerado das 
populações dos patógenos (CHAKRABORTY, 2001).

Manning & Tiedemamm (1995) analisaram os efeitos potenciais do aumento 
da concentração de CO? sobre (doenças de plantas, baseados nas respostas das plantas 
nesse novo ambiente. O aumenitto de produção de biomassa da planta, isto é, o aumento 
de brotações, folhas, flores e Ifrrutos, representa uma maior quantidade de tecido que
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pode ser infectado pelos fitopatógenos. O aumento do teor de carboidratos pode 
estimular o desenvolvimento de patógenos dependentes de açúcares, icomo ferrugens 
e oídios. O aumento da densidade da copa e tamanho das plantas ipode promover 
um maior crescimento, esporulação e disseminação de fungos foliares, que requerem 
alta umidade do ar, mas não chuva, como as ferrugens, oídios e fungos necrotróficos. 
O aumento de resíduos das culturas pode significar melhores condições para a 
sobrevivência de patógenos necrotróficos. A redução da ab ertu ra  de estômatos 
pode inibir patógenos que penetram por essa abertura, como ferruigens, míldios e 
alguns necrotróficos. A redução do período de vegetação da planta, com colheita e 
senescência precoces, pode diminuir o período de infecção de patógenos biotróficos 
e aumentar os necrotróficos. O aumento da biomassa de raízes ampliia a quantidade 
de tecido a ser infectado por micorrizas ou patógenos veiculados pelo solo, mas 
pode compensar a perda causada pelos patógenos. A maior exsudiação das raízes 
pode estimular tanto patógenos quanto antagonistas (promotores de  crescimento 
da planta).

Outros organismos que interagem com o patógeno e a plainta hospedeira 
também podem ser afetados pelas mudanças climáticas, resultando eim modificações 
na incidência das doenças. Doenças que requerem insetos ou outros, vetores podem 
sofrer uma nova distribuição geográfica ou temporal, que será resultainte da interação 
ambiente-planta-patógeno-vetor (SUTHERST et a i ,  1998). Aum entos na temperatura 
ou incidência de secas podem estender a área de ocorrência da doemça para regiões 
onde o patógeno e a planta estão presentes, mas o vetor ainda não aituava.

4.2 Microrganismos endofíticos

Os microrganismos endofíticos, isto é, microrganismos que viivem no interior 
das plantas, sem causar danos, possuem grande importância ecoliógica, devido à 
evolução conjunta que realizaram com as plantas. A importância e o papel desses 
organismos para a biodiversidade decorrem dos benefícios que ífreqüentemente 
oferecem às plantas. Alguns fungos endofíticos produzem alcalóides tóxicos que 
protegem seus hospedeiros contra herbívoros. Outros benefícios incluem o maior 
crescimento ou aumento da capacidade competitiva das plantas, re*sistência à seca 
ou outras situações de estresse, pragas e doenças.

Apesar da grande importância do grupo, poucos trabalhos foram  desenvolvidos 
a respeito dos impactos das mudanças climáticas globais. A escolha de uima metodologia 
adequada é de extrema importância para a obtenção dos resultaidos. Com essa 
preocupação e com a finalidade de verificar os efeitos da elevação do teor de CO. 
sobre Epichloe sylvatica  em Brachypodium sylvaticum , M eijer & Leuchtmann 
(2000) utilizaram  as instalações do tipo FACE (“Free A ir C.arbon Dioxide 
Enrichment”), em Eschikon (Suíça). Esse tipo de experimento prom ove a liberação 
do gás em condições de campo, porém o custo proibitivo das instalações tem restringido 
seu emprego. Segundo os autores, as conseqüências induzidas pela elevação do C 0 2 
parecem depender das espécies envolvidas.
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Groppe et cil.,( 1999) estudaram o efeito de C 0 2 nas interações entre Epichloè 
bromicola e Bnomus spp., em estufa de topo aberto (“open-top chambers”, OTC). 
Esse tipo de imstalação permite a liberação CO, em menores proporções que os 
experimentos FACE, porém possui a desvantagem da interferência das paredes da 
estufa, geralmemte constituídas de plástico. Os autores verificaram que a elevação 
do teor de COz não resultou em alteração do crescimento vegetativo de Bromus 
erectus, mas ob>servou-se aumento das estruturas reprodutivas de plantas infectadas 
com Epichloè ibromicola e um decréscimo nas não infectadas. Estes resultados 
demonstraram q u e  o fungo endofítico pode estar em vantagem seletiva se ocorrer tal 
mudança na coincentração de COv

Com objetivos semelhantes, Marks & Clay (1990) estudaram o efeito do 
aumento da coincentração de CO, nas interações entre Lolium perenne (azevém, 
uma gramínea dlo tipo C3) e Tridens flavus (C4) e os fungos endofíticos Acremonium 
lolii e Balansia epichloè, respectivamente, em experimento conduzido em câmara 
de crescimento) com  ambiente controlado. Esse tipo de experimento possui a 
desvantagem d*e nem sempre retratar os resultados que poderiam ser obtidos em 
campo. Além dlisso, apesar das relações simbióticas não terem sido alteradas nos 
dois casos estudiados, os resultados referem-se a um período curto de tempo e, segundo 
os autores, poderiam apresentar diferenças, se fossem avaliados diversos ciclos das 
culturas.

A elevação do nível de COn atmosférico pode afetar, além das relações entre 
a planta hospedieira e o microrganismo endofítico, também as relações entre insetos 
herbívoros e as plantas, e destes com os endofíticos. Tal alteração ambiente pode 
causar efeitos nai composição nutricional e em fatores aleloquímicos das folhas, sendo 
que, para muitas plantas, a redução do valor nutricional resulta do aumento do conteúdo 
de amido e carboidratos e declínio no teor de nitrogênio. Essas alterações causam 
mudanças no co n su m o  e crescimento de insetos herbívoros. Como as folhas 
apresentam aum ento da relação carboidrato/nitrogênio em ambientes com elevado 
teor de CO,, os iinsetos compensam parcialmente essa mudança aumentando as taxas 
de consumo. Miarks & Lincoln (1996) realizaram estudo para verificar os efeitos da 
elevação do teorr de CO, nas interações entre gramíneas, microrganismos endofíticos 
e insetos herbiVoros, por se tratar de um interessante modelo de interação de três 
grupos distintos, de organismos. Os autores verificaram que o consumo relativo de 
folhas de Festuica arundinacea pela lagarta Spodoptera frugiperda  foi maior na 
concentração de C O , de 700 ppm, quando comparado com 400 ppm, tanto na presença 
quanto na ausêmcia do endofítico Acremonium coenophialum. A lagarta teve sua 
taxa de crescimento relativo reduzida na presença do endofítico, como esperado. O 
aumento de CO e a presença do endofítico reduziram a eficiência de conversão de 
alimento ingerido pela lagarta, isto é, a relação entre a biomassa consumida e a 
efetivamente produzida. Houve inclusive interação entre a presença do endofítico e o 
CO„ resultando na mais baixa taxa de conversão. Isto significa que os insetos foram 
negativamente aifetados pelo endofítico em presença de maior concentração de C 0 2, 
o que pode ser dle grande importância na nova condição climática. Com aumento do 
CO, pode ter ocorrido diluição do alcalóide tóxico produzido pelo endofítico, mas isto 
pode ter sido com pensado pelo maior consumo de folhas.
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4.3 Microrganismos simbiontes

As micorrizas constituem uma associação mutualística, na qual plantas 
vasculares são colonizadas por fungos específicos, ocorrendo perfeita integração 
morfológica e funcional entre os simbiontes. Trata-se de uma simbiose praticamente 
universal, não só pelo grande número de plantas suscetíveis à micorrização como 
também pela ocorrência generalizada na maioria dos ecossistemas (SILVEIRA, 1992). 
Devido à maior fixação de carbono pela fotossíntese em condições com elevado teor 
de CO? na atmosfera, há maior quantidade desse elem ento disponível nas raízes para 
microrganismos simbiontes, como as micorrizas. Mudanças na estrutura da comunidade 
de micorrizas e no seu funcionamento podem ter importantes conseqüências para o 
ciclo do carbono, particularmente no fato de uma maior q uantidade de carbono estar 
sendo transferida e estocada no solo. A resposta das micorrizas ao aumento da 
quantidade disponível de CO., também é de crucial importtância para o entendimento 
de como os ecossistemas podem ser alterados com  essa mudança climática. Para 
Colpaert & van Tichelen (1996), a elevação do C O , pode causar estresse por 
deficiência de nutrientes, o que pode aumentar a dependência de micorrizas na maioria 
dos ecossistemas naturais.

Além do aspecto nutricional, o efeito das micorrizas, especialmente das 
ectomicorrizas, na proteção das raízes contra o ataque de patógenos também constitui 
um efeito benéfico para o desenvolvimento das plantas. A presença do micélio do 
simbionte envolvendo a raiz cria uma barreira física que  impede a penetração nas 
células corticais mais externas. Outro mecanismo de ação direta é a produção de 
substâncias químicas pelo simbionte, que são liberadas no solo e podem afetar o 
desenvolvimento dos patógenos. Entre os mecanismos* de ação indireta estão a 
produção de compostos, que reduzem a atratividade das  raízes aos patógenos, a 
alteração da microbiota da rizosfera e a indução de resistê ncia das plantas (AUER & 
KRÜGNER, 1991). Apesar da destacada importância, os efeitos do aumento da 
concentração de CO., atmosférico em micorrizas foi m uito pouco estudado.

Provavelmente, os fungos micorrízicos apresenttam diferentes respostas à 
elevação da concentração de C 0 2, fato que pode refletir nas associações entre as 
espécies e alterar a estrutura da comunidade de plantas. (STADDON & FITTER,
1998). Além disso, as micorrizas são dependentes, em  partte, da fotossíntese da planta 
hospedeira, que pode ser afetada pelo aumento do CO., Por esse motivo, diversos 
autores acreditam que há tendência de aumento da colomização micorrízica com a 
mudança prevista na concentração do gás.

Entretanto, trabalhos desenvolvidos com efeitos de CO0 em ectomicorrizas 
demonstram que nem sempre esse resultado é obtido. Observou-se aumento de 
ectomicorrizas de algumas espécies de plantas, com o Quercus alba, Pinus echinata, 
Bétula alleghaniensis , Betula papyrifera  e P inus striobus. Porém, para Tsuga 
canadensis, Pinus taeda  e Pinus sylvestris não fo ram  observadas diferenças 
(STADDON & FITTER, 1998). Com carvalho (Quercus nobur), por exemplo, notou- 
se efeito sinergístico da presença do CO^ e de ectomicorrizas no crescimento da 
planta. A elevação da concentração de CO^ levou ao aiumento na quantidade de
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carboidratos disponíveis no sistema radicular. Esse aumento pode ter beneficiado o 
fungo e, conseqüentemente, o carvalho, porque a micorriza tem aumentada sua 
capacidade de absorção de nutrientes, especialm ente fósforo. Além disso, a 
colonização com mi corri zas pode ter aumentado a capacidade de resposta da planta 
ao C 0 0, pois elas podem atuar com o reservatório para o excesso de carbono fixado, 
o qual pode causar problemas à fotossíntese.

Além da interferência dos efeitos da fertilidade do solo, Marks & Clay (1990) 
afirmam que os efeitos do C O ? nas interações micorrízicas são também dependentes 
do tempo, isto é, podem ser observados durante algum estádio de desenvolvimento da 
planta e, depois, desaparecem. Todavia, não existem informações sobre os efeitos 
cumulativos, após algumas estações de cultivo.

Segundo Staddon et a l., (2002) diversas conclusões contraditórias se devem 
às comparações entre resultados obtidos em experimentos conduzidos em vasos com 
uma única combinação planta-fungo micorrízico. Respostas diferentes podem ser 
obtidas em sistemas com múltiplas espécies ou experimentos em campo, onde ocorrem 
interações interespecíficas (como, por exemplo, a competição) ou alteração de fatores 
abióticos (como disponibilidade de nitrogênio). Para estes autores, a associação 
simbiótica de uma determinada planta com dois fungos micorrízicos diferentes pode 
não ser alterada em testes conduzidos com os fungos inoculados separadamente. 
Entretanto, quando inoculados em  conjunto, como ocorre na natureza, os efeitos do 
aumento da concentração de C O , na associação simbiótica são dependentes das 
interações entre os organismos, que por sua vez dependem das respostas específicas 
das espécies. A maior disponibilidade de carboidratos nas raízes da planta hospedeira 
pode resultar em alterações do balanço da competição entre as duas espécies de 
fungos micorrízicos se, por exem plo, uma espécie apresentar uma taxa de crescimento 
intrínseco ligeiramente maior que a outra.

5. Considerações fin a is

A avaliação das alterações no funcionamento dos ecossistemas por mudanças 
climáticas requer a análise detalhada de interações específicas em experimentos em 
campo e laboratório, e se possível o monitoramento de extensas áreas por longos 
períodos. Há necessidade de realização de novos trabalhos de pesquisa, especialmente 
em ecossistemas menos estudados, para a avaliação da vulnerabilidade.
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I . In trodução

iXenobióticos são compostos químicos antropogênicos, sintéticos, com atributos 
estruturais não naturais. Esse termo é derivado das palavras gregas xeno (estranho) 
e bios (vida) e, portanto, são literalmente, substâncias químicas estranhas à vida.*

A disseminação destes compostos, após a sua descarga no ambiente, é 
determinada pela sua partição entre as fases sólida/líquida/gasosa do sistema solo e 
por seu potencial para concentrar na biota. Esses processos são determinantes do 
grau de extensão do impacto biológico do produto e sua distribuição nos diferentes 
compartimentos do sistema. Os compostos e seus metabólitos considerados 
persistentes podem permanecer quimicamente ativos no solo por muitos anos, e ter 
efeitos negativos sobre a biota e a saúde humana, enquanto que, aqueles não 
persistentes tendem a desaparecer em pouco tempo após a aplicação.

O solo é um sistema vivo, dinâmico e um recurso não renovável, cuja condição 
influencia a produção de alimentos, a eficiência ambiental e o balanço global (DOR AN 
& PARKIN, 1994; DICK, 1997; DOR AN & ZEISS, 2000). É o habitat para diversos 
organismos de importância para a sua fertilidade, atua como depósito para os 
agrotóxicos aplicados e é fonte de diversidade microbiana. As suas funções ainda 
incluem processos de suporte à vida, isto é, ancoragem para as plantas e suprimento 
de nutrientes, retenção e mobilidade de água, suporte à cadeia alimentar, funções 
regulatórias ambientais como a ciclagem de nutrientes, remediação de poluentes e 
seqüestro de metais pesados (BEZDICEK et al., 1996).

A qualidade do solo é dependente de sua composição natural e, também, das 
modificações causadas pelo uso e manejo feito pelo homem (PIERCE & LARSON,
1993). O manejo incorreto do solo, como por exemplo, o cultivo intensivo, sem rotação 
de culturas, ou a contaminação acidental/deliberada por resíduos industriais e/ou 
municipais, são as maiores causas de sua degradação e redução de sua produtividade 
(REEVES, 1997; EDWARDS, 2002).

As propriedades do solo, físicas, químicas e biológicas, são sensíveis às 
modificações causadas pelas práticas de manejo e estresse ambiental e a determinação 
da qualidade relacionada a estas propriedades, pode ajudar a monitorar as modificações 
em sua sustentabilidade e qualidade. Isso é especialmente verdadeiro para o manejo 
agrícola e recuperação do solo e para auxiliar no estabelecimento de políticas para o 
uso da terra.

Podem ser distinguidos três tipos de fatores de estresse do solo: químico, 
físico e biológico. No estresse físico, os fatores mais importantes são temperaturas e 
umidades extremas, potenciais osmóticos e alta pressão (por exemplo, por equipamentos 
agrícolas). Os químicos incluem pH, excesso ou escassez de nutrientes orgânicos e 
inorgânicos, anoxia, salinidade e biocidas, tais como metais pesados, poluentes 
radioativos, agrotóxicos e hidrocarbonetos. Já nos fatores de estresse biológico podem
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ser considerados novamente a deficiência ou excesso de nutrientes, introdução de 
organismos exógenos com grande capacidade competitiva e crescimento não 
controlado de patógenos e predadores. Esses fatores de estresse dificilmente operam 
individualmente.

K importância dos processos biológicos para a função dos agroecossistemas 
é inequívoca. Os microrganismos não são somente essenciais para o crescimento da 
planta, mas são também importantes como auxiliares na formação da complexa 
estrutura do solo e para sua fertilidade. Atividades antropogênicas que levam à 
deposições de contaminantes podem ser prejudiciais ao solo, podendo afetar as 
populações microbianas e suas atividades em diferentes níveis funcionais.

As propriedades biológicas e bioquímicas, incluindo respiração do solo medida 
pela taxa de liberação de C 0 2 ou consumo de 0 ?, biomassa microbiana e atividade 
das enzimas do solo, são consideradas indicadores sensíveis da contaminação por 
causa da sua importância na ciclagem da matéria orgânica e de regulador do pool de 
nutrientes ativos no solo e são os parâmetros mais utilizados para a descrição da 
condição geral da microbiota do solo (SCH1NNER et a l 1996; MARGESIN & 
SCHINNER, 1997; VAN BEELEN & DOELMAN, 1997; MARGESIN et a l., 2000a 
e b).fEssa microbiota sofre acentuada influência do ambiente, sendo que os 
microrganismos ou seus processos podem ser inibidos em até 100% por diversos 
fatores estressantes como, por exemplo, a deposição de metais pesados, a utilização 
excessiva de agrotóxicos, entre outros.

Os metais pesados e os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (PAHs) são 
os poluentes do solo que mais causam preocupação ambiental (SMRECZEK et a l.,
1999). A presença de metais pesados no solo pode afetar os processos bioquímicos 
pelo efeito sobre a proliferação microbiana e as atividades enzimáticas. Eles podem 
inibir a atividade enzimática por encobrir cataliticamente os grupos ativos, tendo efeito 
desnaturante na conformação das proteínas, assim como podem competir com os 
íons metálicos envolvidos na formação dos complexos enzim as-substratos 
(GIANFREDA & BOLLAG, 1996).

jOs hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (PAHs) são considerados perigosos 
contaminantes do solo e nessa matriz eles podem ter diferentes destinos. A adsorção 
aos colóides naturais do solo (orgânicos e inorgânicos) freqüentemente limita sua 
biodisponibilidade como substrato, afetando assim a taxa de degradação microbiana 
(GROSSER et a l., 2000). Quando biodisponíveis, os PAHs podem afetar fortemente 
a atividade microbiana do solo/

E comum acreditar que a maioria dos agrotóxicos, quando aplicados nas doses 
e intervalos recomendados, é inócua aos microrganismos benéficos dos solos. Mas, 
há relatos de efeitos inibitórios (RAY et a l., 1980) ou estimulatórios (PATNAIK et 
al., 1995) de certos agrotóxicos nas transformações bioquímicas de importância para 
a fertilidade do solo, mesmo quando a dose usada é a recomendada. Apesar dos 
agrotóxicos serem aplicados na intenção de proteger as culturas, eles podem alterar 
o equilíbrio dos processos do solo, por ação direta ou indireta sobre a microtlora, em 
períodos curtos ou longos, dependendo da intensidade, espectro de atividade e 
persistência do composto parental ou de seus metabólitos (SIMON-SYLVESTRE & 
FOURNIER, 1979).
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2. H id roca rbone tos  policíclicos a rom áticos (PAHs)

/bs PAHs são sub-produtos da combustão ou pirólise de substâncias orgânicas 
como carvão, óleo, petróleo, madeira, entre outros. As principais fontes antropogênicas 
incluem processos industriais, geração de calor, incineração e tráfico de lixo (WILD & 
JONES, 1995). A poluição por esses compostos é um problema sério em vários países, 
principalmente na vizinhança de áreas industriais, refinarias de petróleo, rodovias, 
aeroportos, postos de gasolina e estações de tratamento de efluentes. Também são 
contaminantes comuns em solo e água subterrânea como resultado da atividade industrial. 
O maior problema relacionado a esta contaminação reside na mutagenicidade, 
carcinogenicidade e características tóxicas destes contaminantes. IMém disso, solos 
contaminados com PAHs freqüentemente contêm altas quantidades de outros elementos, 
tais como metais pesados que, em geral, são originários das mesmas fontes.

| \  indústria petroquímica gera uma série de efluentes líquidos durante o 
processo de refinamento do petróleo. Esses efluentes precisam ser tratados através 
de processos de depuração, uma vez que possuem alto conteúdo de hidrocarbonetos, 
principalmente, alcanos e parafina de 1 -40 átomos de carbono, junto com cicloalcanos 
e compostos aromáticos (OVERCASH & PAL, 1979)./Portanto, o efluente é um 
resíduo potencialmente perigoso e seu lançamento ao solo ou a sua queima, com 
tratamento prévio, tem sérias conseqüências ambientais e apresenta risco para a 
saúde humana e para o ecossistema.

f Compostos originários do óleo cru, incluindo PAHs, exibem propriedades que, 
na maioria dos casos, inibem o desenvolvimento e atividade metabólica dos 
microrganismos (GIANFREDA & BOLLAG, 1996; KANALY & HARAYAMA, 2000; 
ANDREONI et a l., 2004). Contudo, esta influência depende principalmente da 
composição e concentração dos poluentes introduzidos no ambiente, bem como das 
propriedades do solo (FINE et al., 1997; BOOPATHY, 2000). Em alguns casos pode 
ser observado o efeito estimulatório das substâncias originárias do óleo cru, como 
resultado da adaptação gradual dos microrganismos aos poluentes e à utilização dos 
xenobióticos como fonte de carbono e energia. Após o período de estresse há um 
aumento na intensidade respiratória e na atividade enzimática, desenvolvimento de 
microrganismos e decomposição gradual dos poluentes (SONG & BARTHA, 1990; 
BOOPATHY, 2000; MARGES1N et a l 2000b). Assim, a contaminação com 
hidrocarbonetos, pode levar a modificações nas condições do solo. O conhecimento 
prévio desses processos é considerado necessário para a escolha e paia o 
desenvolvimento de metodologias mais apropriadas à remediação de solos contaminados^

Com o objetivo de predizer o potencial das áreas semi-áridas para a 
biorremediação de solos contaminados com hidrocarbonetos, Caravaca & Róldan (2003) 
avaliaram as ifiodificações nas propriedades físicas e biológicas destes solos, quando 
contaminados com resíduos de óleo. Concluiu-se que a contaminação por hidrocarbonetos 
aumentou as atividades microbiológicas e bioquímicas e melhorou a estrutura do solo. 
Contudo, a taxa de mineralização foi baixa, em virtude, provavelmente, da alta 
complexidade química dos hidrocarbonetos, que poderiam necessitar de um maior período 
de tempo para a adaptação microbiana e posterior degradação. (
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A biodegradação pelas populações naturais de microrganismos representa 
um dos mecanismos primários pelos quais poluentes como petróleo ou outros 
hidrocarbonetos podem ser eliminados do ambiente (LEAHY & COLWELL, 1990). 
O landfarming é freqüentemente escolhido como o método de tratamento para solos 
contaminados com hidrocarbonetos de petróleo, em razão da sua retenção, relativo 
baixo custo e alto potencial de sucesso (HARMSEN, 1991 )M o  estudo sobre a evolução 
da atividade microbiana, em solos com landfarming, foi observado que durante os 
primeiros meses do processo, os resultados obtidos para a fração lábil do carbono 
(C), quociente metabólico, respiração basal e ATP, demonstraram valores mais altos 
quando comparados aos do solo controle. No entanto, estes valores diminuíram no 
final do período experimental, quando os hidrocarbonetos foram degradados até a 
mineralização. O mesmo comportamento foi observado para as atividades enzimáticas 
estudadas (desidrogenase, P-glicosidase, protease e urease) (MARIN et a l 2005)/ 

/E m  solos com poluição pontual e difusa, a relação entre o conteúdo de PAHs 
e atividades enzimáticas (desidrogenase, fosfatase, urease e protease) pode ser 
dependente das propriedades do solo, como por exemplo, o conteúdo de carbono 
orgânico e o pH^BARAN et a l 2004). Nesse trabalho observou-se que em solos 
com poluição difusa havia predominância de PAHs com três anéis, decomposto mais 
facilmente pelos microrganismos, enquanto na poluição pontual dominavam os PAHs 
de 5 anéis. Nas áreas de poluição pontual os PAHs estimularam as atividades
enzimáticas estudadas, porém, em área de poluição difusa, caracterizada pelo alto 
conteúdo de PAHs (1.986 kg h a 1) as atividades enzimáticas foram muito baixas, 
relacionando-se com o pH do solo. O baixo pH inibe as bactérias e estimula o 
desenvolvimento de fungos (MALISZEWSKA-KORDYBACH & SMRECZAK, 
2003) que podem gerar compostos intermediários tóxicos em ambientes poluídos com 
produtos do óleo cru (KANALY et «/., 2000; KANALY & HARAYAMA, 2000), 
favorecendo dessa maneira, a decomposição de,PAHs em epoxi, que são formas 
tóxicas intermediárias (KANALY et a l., 2000^ Verificou-se também correlação 
positiva (P < 0,05) entre a atividade da desidrogenase e o conteúdo de fenantreno, 
fluoranteno, criseno e dibenzo(^/?)antraceno, ao contrário do verificado em outros 
trabalhos (MARGESIN et a l., 2000a). Os resultados levaram à conclusão que a 
atividade da desidrogenase depende não somente do tipo de PAH, mas também dos 
outros compostos deste grupo e de sua concentração. Da mesma forma, foi observada 
relação entre as atividades da urease e protease e o conteúdo de fenantreno. Essas 
diferenças foram, em grande parte, determinadas pelas propriedades como salinidade, 
umidade, temperatura e conteúdo de oxigênio (BOOPATHY, 2000) que geralmente 
influenciam a função dos microrganismos (MARGESIN et al., 2000b). No caso da 
fosfatase não foram observadas relações na vizinhança das fontes de poluição pontual, 
no entanto, na área de poluição difusa houve uma relação negativa entre os PAHs 
selecionados e a atividade da fosfatase.

No enfoque entre a relação das atividades enzimáticas e a degradação de 
PAH, foi considerada a diferenciação entre as propriedades físico-químicas dos 
compostos, resultante principalmente do variado número de anéis na partícula (peso 
molecular). Alguns dos compostos (< 4 anéis) foram moderadamente tóxicos e 
degradáveis pelos microrganismos, enquanto o grupo remanescente (> 4 anéis) teve
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caráter fortemente tóxico, mutagênico e carcinogênico, sendo sua decomposição 
som ente  possível via co-m etabolism o (CERN IG LIA, 1984; KANALY & 
HARAYAMA, 2000). Também foi atribuído um papel significativo à matéria orgânica 
(como uma fonte de carbono adicional) e aos nutrientes, nitrogênio (N), fósforo (P) e 
potássio (K). Outros trabalhos têm demonstrado que a suplementação do solo com 
matéria orgânica diminui consideravelmente a influência negativa dos PAHs na 
atividade enzimática (MALISZEWSKA-KORDYBACH & SMRECZAK, 2003).^ 

A lém  da influência estimulatória da matéria orgânica no desenvolvimento do 
metabolismo de microrganismos e no nível da atividade enzimática (DZOMBAK & 
LUTHY, 1984; BOOPATHY, 2000), vários estudos apontam para o papel da matéria 
orgânica nos processos de sorção dos poluentes orgânicos (PIGNATELLO & XING. 
1996; MURPHY et al., 1998). Em alguns casos específicos, podem ser formadas 
combinações muito estáveis de poluentes orgânicos com a matéria orgânica. Os 
xenobióticos ficam então indisponíveis aos microrganismos, diminuindo seu efeito 
tóxico (ROBERTSON & ALEXANDER, 1998). Por exemplo, em solos de região 
semi-árida, o baixo conteúdo de matéria orgânica pode afetar diretamente a sorção 
dos hidrocarbonetos pelo solo e, conseqüentemente, afetar a sua biodegradação 
(MOHN & STEWART, 2000). /

A biodisponibilidade dos PAHs aos microrganismos é reduzida pela sorção 
destes compostos aos minerais do solo e microrganismos. Esta sorção, em sedimentos 
e solo está relacionada diretamente ao conteúdo de C da sorbente (DZOMBAK & 
LUTHY, 1984). No entanto, quando se cita a sorção às células bacterianas, fala-se 
de um processo mais complexo, possivelmente envolvendo dissolução e reações da 
superfície ativa. Por exemplo, a sorção do fenantreno variou de acordo com o gênero 
e espécie bacteriana, sendo que os Nocadiformes se destacaram pela maior 
capacidade de sorção. A biosorção diminuiu a capacidade de degradação dos PAHs 
em curto espaço de tempo (STRINGFELLOW & ALVAREZ-COHEN, 1999).

O conhecimento da biodisponibilidade e outros efeitos interativos dos PAHs 
sobre os microrganismos é importante, uma vez que estes compostos, em última 
instância, determinam a atividade e diversidade dos microrganismos. As comunidades 
microbianas podem ser unidades funcionais caracterizadas pela soma de suas 
propriedades metabólicas. Assim, o modelo de utilização do substrato pela comunidade 
resulta na diversidade taxonômica e abundância de cada taxon.^èlo estudo desses 
parâmetros RATHBONE et al. (1998) verificaram que na presença de pireno e 
fenantreno foram observadas diferenças na estrutura da comunidade, que resultaram 
na modificação da capacidade decompositora dos microrganismos do solo. Os 
compostos podem ter induzido modificações no tipo e qualidade das enzimas ou na 
composição das populações microbianas. /  f

3. M eta is pesados

As primeiras observações sobre os efeitos dos metais pesados nos processos 
microbianos dos solos datam do início do século XX (BROWN & MINGES, 1916),
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mas somente nas décadas de 1960/1970 os seus reais efeitos sobre a microflora do 
solo começaram a ser observados e estudados. As elevadas contaminações de metais 
nos locais vizinhos às mineradoras, com concomitante acúmulo da matéria orgânica 
do solo decorrente da inibição da atividade dos microrganismos e da fauna, 
impulsionaram as pesquisas sobre os efeitos dos metais pesados na microbiota e nos 
processos microbianos do solo. Atualmente, embora os efeitos tóxicos sejam bem 
reconhecidos, tendências contrastantes são relatadas na literatura. A princípio existem 
dois fatores que podem contribuir para as discrepâncias entre os resultados, 
ou seja:

• fatores que modificam a toxicidade de metais como tipo de solo e fonte de 
contaminação (p. ex. lodo de esgoto e sais solúveis de metais), que afetam a química 
do elemento e;

• diferenças na sensibilidade dos microrganismos.

É extremamente difícil separar esses fatores quando os estudos sobre a 
toxicidade dos metais é realizada em solo, em virtude das dificuldades em se determinar 
a biodisponibilidade dos metais nesse sistema e também da complexidade das 
comunidades microbianas. Espécies de microrganismos dentro de um mesmo gênero 
ou mesmo estirpes dentro de uma mesma espécie, podem diferir nas suas 
sensibilidades aos metais (Figura I ). Ademais, a maioria dos estudos de campo envolve 
mais de um metal, o que muitas vezes torna difícil a interpretação dos resultados. 
Nesse caso, a toxicidade dos metais sobre os microrganismos do solo dependerá das 
interações sinergísticas ou antagonísticas entre os elementos. Por exemplo, o Zn e o 
Cd podem ter efeitos antagônicos ou sinérgicos dependendo de suas respectivas 
concentrações e do microrganismo alvo investigado (ADRIANO, 2001). A presença

A um ento na sensibilidade
------------------------------------------------------------------------------------------ — --------------------- — -------------------- 1-

M inhoca N em atóide Protozoário B actérias, fungos, 
actinom icetos
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Bactérias e fungos

Fungos Bactérias
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.

-------------------------------- — ►

G ram  negativas 
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FIGURA 1. Diagrama mostrando 
a sensibilidade de d iferen tes  
componentes da biota do solo 
aos metais pesados.
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de metais em combinação pode ter maior efeito sobre os parâmetros microbiológicos 
(KHAN & SCULLION, 1999) e atividades enzimáticas (RENELLA et al., 2003) do 
que metais específicos em altas concentrações.

Muitos metais são essenciais para o metabolismo microbiano (p. ex. Zn e 
Cu), enquanto outros não apresentam função metabólica (p. ex. Pb, Cr e Cd). Todavia, 
esses elementos tomam-se tóxicos acima de uma concentração mínima, embora os 
efeitos sejam geralmente dependentes da especificidade dos microrganismos em mediar 
um processo particular. Por exemplo, a nitrificação é geralmente mais sensível aos 
metais pesados do que à amonificação, em razão do número restrito de microrganismos 
capazes de conduzi-la.

A contaminação do solo com metais pesados diminui a respiração (H ATTORI, 
1992), a biomassa microbiana (CHANDER et a l., 1995), as atividades enzimáticas 
(MATHUR & SANDERSON, 1980) e o número de microrganismos no solo 
(PENNANEN et a i ,  1996). Isso pode levar a um distúrbio no sistema solo, uma vez 
que a população microbiana sensível tende a diminuir, enquanto a população resistente 
tende a aumentar (KUNITO et a l., 1997).

A decomposição microbiana do C pela microflora é também sensível à presença 
de metais pesados no solo e é, geralmente, dependente do substrato. Freqüentemente, 
a decomposição de palha, amido e celulose é sensível à presença de metais, enquanto 
o mesmo não é observado quando se considera a decomposição de adubo orgânico 
ou lodo de esgoto. Brynhildsen et al. (1988) relataram que as diferenças na 
disponibilidade de carbono no meio teve profundo efeito sobre a toxicidade de Cd, Cu 
e Zn em determinadas espécies microbianas.

Solos contaminados com m etais podem também conter uma maior 
percentagem de isolados bacterianos resistentes a antibióticos do que solos não 
contaminados (CAMPBELL et a l 1995). Essas observações pressupõem que a 
poluição com metais pode contribuir para uma maior resistência dos microrganismos 
aos antibióticos por meio de uma seleção indireta, que é mais duradoura à medida que 
os metais não tenham sido degradados (ALONSO et a l 2001).

Os metais pesados estão presentes nos solos em várias formas por causa das 
interações que ocorrem entre esses elementos e aquele sistema. As concentrações 
totais de metais nos solos podem, portanto, não fornecer uma precisa avaliação de 
sua influência sobre os microrganismos. Do mesmo modo, os bioindicadores não 
respondem de forma concisa àqueles elementos, quando solos diferentes são estudados. 
Chew etal. (2001) não observaram efeitos dos metais pesados na atividade celulolítica 
de um determinado solo com teores elevados de Pb, Cu e Zn. Os autores relacionaram 
esses resultados à adaptação dos microrganismos aos metais presentes no solo e à 
reduzida biodisponibilidade dos elementos em função da capacidade de troca de cátions 
do solo.

Outras propriedades do solo tais como pH, conteúdo de matéria orgânica e de 
óxido de ferro alteram o efeito de um determinado metal sobre a microflora. Desses 
o pH apresenta a maior influência em razão do seu forte efeito sobre a solubilidade e 
especiação de metais no solo como um todo e, particularmente, na solução. Cada 
unidade de decréscimo no pH resulta em aumento de duas vezes na concentração de 
metais como Zn, Ni e Cd na solução do solo, onde os metais poderão não estar
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completamente biodisponíveis devido à quelação por moléculas orgânicas e à 
ocorrência de formas químicas, que não podem ser diretamente absorvidas. Assume- 
se, geralmente, que o íon livre nas espécies químicas é a forma absorvida e que, 
quando presente em excesso, causa toxicidade. Todavia, a literatura sobre esse assunto 
e sobre microrganismos do solo é escassa. Como as bactérias estão presentes em 
colônias ou protegidas pelas argilas elas poderiam não estar expostas aos metais 
pesados. Os microrganismos podem também alterar a disponibilidade de metais ao 
seu redor devido à acidificação localizada do ambiente ou produção de compostos 
que complexam metais. Por exemplo, bactérias oxidantes do ferro que reduzem peritas 
de ferro para FeS04 e H2S 0 4 podem causar extrema acidificação causando aumento 
na disponibilidade de metais. Muitos são os trabalhos que utilizam solos contrastantes 
e estabelecem firme relação entre a magnitude dos efeitos adversos causados aos 
processos microbianos, pela adição de sais de metais ao solo, e as propriedades do 
solo, tais como, pH, conteúdo de argilas e matéria orgânica (HAANSTRA & 
DOELMAN, 1991).

3 .1 Fatores metodológicos que podem influenciar a resposta 
microbiana aos metais pesados

Os estudos sobre a toxicidade de metais nos microrganismos do solo envolvem 
diferentes enfoques que, muitas vezes, evitam comparações significativas entre os 
experimentos. Esses estudos podem ser classificados em três grupos (GILLER et 
al., 1998):

• estudos ecotoxicológicos em laboratório;

• estudos ecotoxicológicos de campo;

• monitoramento ambiental.

Os ensaios em laboratório incluem o estudo da toxicidade de diferentes metais 
em populações microbianas ou processos particulares. Isso é mais comumente feito 
por meio da adição de metais pesados ao substrato, na forma de sais mais ou menos 
solúveis, com posterior monitoramento do efeito sobre funções particulares ou sobre 
o número ou grupos de microrganismos no solo. O enfoque é simplístico e possui 
pouca relação com as reais situações dos solos a campo, onde as concentrações de 
metais são gradualmente modificadas por meio da deposição atmosférica, uso de 
fertilizantes, pesticidas ou compostos orgânicos ricos em metais.

Nos estudos ecotoxicológicos de campo, amostras de solo são coletadas de 
áreas contaminadas e não contaminadas com metais e submetidas a um teste de 
toxicidade. O solo é inoculado com um microrganismo teste cuja sobrevivência e 
atividade é acompanhada ao longo do tempo.

No monitoramento ambiental, solos do campo são amostrados e a população 
de um grupo funcional particular ou espécie de microrganismo é monitorado. Tais 
estudos podem ser conduzidos em áreas sujeitas a contaminação intencional ou em 
áreas sujeitas à poluição ambiental por elementos metálicos, como por exemplo, áreas
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suplementadas com lodo de esgoto. Tipicamente, em estudos ecotoxicológicos de 
campo e laboratório é estudado a resposta da comunidade ou populações microbianas 
que estão se adaptando a concentrações elevadas de metais, enquanto em estudos 
com solos poluídos, por um longo período, estuda-se comunidades ou populações 
microbianas adaptadas a elevadas concentrações de metais.

3.2 Efeito da toxicidade por metais pesados nas células microbianas 
e processos microbianos do solo

Efeito dos metais pesados nas células microbianas: Os metais são tóxicos porque, 
em função de suas naturezas fortemente iônicas, eles se ligam a muitos constituintes 
celulares e deslocam metais essenciais de seus sítios de ligação (Figura 2). Eles 
podem romper proteínas e ácidos nucléicos, por meio da ligação aos grupos sulfidril, 
no primeiro caso, e aos grupos hidroxil e fosfato, no segundo caso. Os metais podem 
também afetar a fosforilação oxidativa e a permeabilidade da membrana, quando na 
presença de mercúrio. Os microrganismos geralmente utilizam vias de transporte 
específicas para levar aqueles elementos da membrana celular para o citoplasma.

Efeito dos metais pesados nos microrganismos e processos microbianos do 
solo: mineralização do C orgânico nativo e do carbono adicionado - A taxa de 
mineralização da matéria orgânica medida pela evolução do CO^ (respiração básica), 
sob condições padronizadas, tem fornecido resultados conflitantes em solos agrícolas 
contaminados com metais (MINNICH & McBRIDE, 1986). Muitas vezes observa- 
se apenas um leve aumento ou decréscimo daquele parâmetro, embora o tamanho da 
biomassa microbiana seja consistentemente diminuída (FLIEbBACH et al., 1994; 
YEATES et a i ,  1994).

Ademais, a taxa de mineralização do C na presença de metais é dependente da 
natureza do substrato disponível, o que poderá explicar algumas das discrepâncias entre 
os resultados obtidos em diferentes estudos (FLIEbBACH & REBER, 1992;OBBARD 
& JONES, 1993). Estes também podem ser afetados por outros fatores, tais como 
variações nos níveis de contaminação pelos metais, nas fontes de contaminação, no 
período de tempo em que as respostas são monitoradas e nos tipos de solos.

Rompimento da membrana celular 

/  Hg, Pb, Zn, Ni. Cu. Cd

FIGURA 2. Sumário das 
várias influências tóxi
cas dos m etais sobre 
as células microbianas. 
(Fonte: R O A N E & 
PEPPER, 2000).
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Biomassa microbiana: Os microrganismos diferem na sua sensibilidade à toxicidade 
pelos metais sendo que a exposição a esses elementos poderá resultar em decréscimo 
na quantidade da biomassa microbiana (KANDELER et a l 1996; KN1GHT et a i ,  
1997). Doelman (1986) relata que dentre vários metais testados, o Hg, o Cd e o Cu 
causaram efeitos mais significativos sobre a biomassa microbiana do que o Pb. Báath 
(1989) encontrou tendências similares, ou seja, o efeito negativo dos metais na biomassa 
microbiana diminuiu na seguinte ordem Cd > Cu > Zn > Pb. Trabalhos mais recentes, 
por outro lado, demonstraram que a biomassa microbiana medida pelo método de 
extração-fumigação não é afetada pelo Cd mesmo a concentrações anormalmente 
altas como 500 -  1000 mg Cd kg 1 de solo (FRITZE et a i , 2000, LANDI et a i , 
2000). Na concentração de 500 mg k g ', o Cd, apesar de inócuo para a biomassa 
microbiana, causou um decréscimo no conteúdo de ATP do solo (LANDI et a i , 
2000). Esses resultados demonstram que a biomassa microbiana nem sempre pode 
ser um indicador adequado de estresse de metal (MEGHARAJ et a i , 2000). Báath 
et a i  (1998) não encontraram mudanças significativas no conteúdo de C da biomassa 
microbiana em solo suplementado com lodo rico em Zn e Ni (359 e 89 mg kg 1 de 
solo, respectivamente), apesar de constatarem mudanças na estrutura da comunidade 
microbiana. Kandeler et a i , (1996) demonstraram que a biomassa microbiana diminuiu 
com o aumento da poluição com Cu em três solos da Áustria. Do mesmo modo, Banu 
et a i , (2004) mostraram decréscimo consistente na biomassa microbiana com o 
aumento das concentrações de Cu em solos da Austrália.

Estrutura da comunidade microbiana: Os diferentes grupos de microrganismos 
do solo reagem de forma diferente à presença de metais (DU PLESSIS et a i , 2005). 
Os protistas, por exemplo, são sensíveis a pequenos aumentos nos níveis de Cu no 
solo. Se considerarmos a importância destes microrganismos como um link no fluxo 
de energia, entre os níveis tróficos, fica evidenciada a vulnerabilidade do sistema solo 
à contaminação por aquele metal. Estudos de campo sugerem que ocorrem mudanças 
na estrutura genética da comunidade, em solos submetidos a longos períodos de 
estresses por elementos metálicos, sem que haja, necessariamente, qualquer aumento 
na tolerância da microbiota aos metais (GILLER et a i , 1998). Griffiths et a i , (1997) 
relataram quedas nas comunidades microbianas por meio de várias técnicas 
moleculares, em um solo argilo-arenoso suplementado com 1800 mg de C dS04 kg 1 
de solo. Geralmente, os actinomicetos são mais resistentes ao Cd do que as bactérias 
Gram negativas e Gram positivas, nessa ordem.

A exposição a metais também leva ao estabelecimento de populações 
microbianas tolerantes, que são freqüentemente representadas por várias bactérias 
Gram  pos itivas  pertencen tes  aos gêneros B a c illu s , A rth ro b a c ter  e 
Corynebacterium  e por bactérias Gram negativas tais como Pseudom onas , 
A lca ligenes , Ralstonia  e Burkholderia  (KOZDRÓF & VAN ELSAS, 2001; 
ELLIS et a i , 2003). Nos solos contaminados essas populações podem estar 
envolvidas na alteração da mobilidade dos metais, por meio de redução, acumulação 
e imobilização in situ por precipitação extracelular (ROANE, 1999). A tabela 1 
mostra alguns exemplos de gêneros e espécies de bactérias que têm sido isoladas 
de áreas contaminadas com metais.
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TABELA 1. Bactérias isoladas de diferentes áreas contaminadas com metais (PIOTROWSKA-SEGET 
et ci/., 2005).

Bactérias Gram negativas Bactérias Gram positivas

Pseudom onas Bacillus cereus

Alcaligenes Corynebacterium

Ralstonia Bacillus m ycoides

Burkholderia M icrococcus luteus

Com am onas

Variovorax

M ethylobacterium

F lavobactenum

Transformações do nitrogênio: Dentro das diferentes etapas do ciclo do nitrogênio, 
a nitrificação é potencialmente a mais sensível à poluição por metais pesados. Pequenas 
concentrações de Cd no solo podem estimular a mineralização de N, estimulando 
tanto a amonificação quanto a nitrificação, enquanto doses mais elevadas podem 
inibir estes dois processos. As bactérias nitrificadoras são mais sensíveis à presença 
de Cd do que as bactérias desnitrificadoras. Comparando Cd, Cu e Cr(VI), na 
concentração de 20 mg kg 1 de solo, verificou-se que o Cd é o inibidor mais efetivo da 
amonificação e desnitrificação, enquanto o Cr(VI) teve maior efeito inibitório na 
atividade da nitrificação (YANG et al., 2005).

Poucos estudos têm sido conduzidos sobre o efeito de metais pesados na 
desnitrificação. Do ponto de vista agronômico a inibição deste processo não seria 
considerada como um problema em potencial. Ocorre, porém, que os diferentes passos 
na redução do NO, para N2 diferem nas suas tolerâncias aos metais pesados. Tais 
inibições seletivas poderiam agravar as conseqüências ecológicas da poluição com 
metais pesados. Por exemplo, a redução do NO, parece ser mais sensível do que a 
redução do N 0 3, o mesmo ocorrendo com a redutase do oxido nitroso (BOLLAG & 
BARABASZ, 1979). Tais fatos poderiam levar ao acúmulo de níveis tóxicos de NO^ 
no solo e a um aumento na emissão de oxido nitroso.

Fixação biológica do nitrogênio: O estudo sobre o efeito tóxico dos metais pesados 
na fixação simbiótica do nitrogênio somente foi reconhecido após a constatação de 
ausência daquele processo simbiótico em Trifolium repens L,, em solo com 
concentrações moderadas de metais, em Woburn (UK) (McGRATH et a l., 1988). 
A sobrevivência de rizóbios de vida livre no solo é sensível a elevados teores de 
metais e pode explicar os efeitos adversos desses elementos na fixação simbiótica 
do N? (GILLER et a i ,  1998). Broos et al. (2005) obtiveram dados que demonstram 
que a fixação simbiótica do nitrogênio é afetada pelo Zn, uma vez que este elemento 
diminuiu a população de rizóbio no solo abaixo de um nível considerado adequado 
ao processo simbiótico. Os metais podem não somente diminuir o tamanho da 
população de rizóbios no solo, mas também a sua diversidade genética (GILLER et 
a l 1989, LAKZIAN et a l ., 2002). As estirpes que sobrevivem em solos 
contaminados com metais pesados têm o menor número de tipos de plasmídeos e o 
maior número de bandas plasmidiais por isolado (i.e. complexidade dos perfis de
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plasmídeos) (LAKZIAN et al., 2002). Portanto, embora pareça que os plasmídeos 
estejam envolvidos na tolerância dos rizóbios aos metais, as suas reais funções 
ainda são desconhecidas.

Atividades enzimáticas: Os metais pesados podem reduzir as atividades das enzimas 
interagindo com seus sítios ativos (NANNIPIERI, 1994) ou afetando as suas sínteses 
dentro das células microbianas. Mudanças induzidas pelos metais na estrutura da 
comunidade podem também modificar as atividades enzimáticas (NANNIPIERI,
1994).

A exposição da microbiota do solo a altas concentrações de Cd, por um longo 
período, pode diminuir a síntese de hidrolases, como resultado de uma reduzida 
eficiência metabólica decorrente da adaptação fisiológica dos microrganismos às altas 
concentrações do metal (RENELLA et al., 2005a). Do mesmo modo, este metal em 
doses elevadas (800 mg Cd kg'1 de solo) pode afetar a atividade da desidrogenase, 
mas não da p-glucosidase, urease e fosfomonoesterase (MORENO et a l 1999). O 
efeito danoso do Cd na atividade da desidrogenase pode ocorrer a uma concentração 
10 vezes maior do que aquela que afeta a atividade da fosfatase ácida (LANDI et 
a l ., 2000). Renella et al. (2005b) relataram que as atividades das enzimas 
fosfomonoesterase, arilsulfatase e (3-glucosidase foram significativamente inibidas 
pelo Cd e Ni a concentrações de 13,1 e 52,3 mg kg 1 de solo, respectivamente. Moreno 
et al. (2003) demonstraram que a atividade da fosfomonoesterase foi mais sensível à 
contaminação por Cd e Ni do que as atividades da urease e protease, com o Cd 
sendo mais inibitório que o Ni. O Cu pode causar decréscimo na atividade da 
desidrogenase a concentrações tão baixas como 0,16 |u mol g 1 de solo (solo arenoso, 
pH 6,9, %C 1,1). Esta inibição pode diminuir mesmo a maiores concentrações de Cu, 
como por exemplo, 7,87 |J mol g 1 de solo , em solo aluvial (pH 7,1, 1,8% C) 
(MALISZEWSKA et aL , 1985). Os diferentes efeitos de metais nas atividades 
enzimáticas pode ser devido ao fato que íons metálicos divalentes tais como Mn2+, 
Zn2+ ou Ni2+ são co-fatores funcionais para glicosilhidrolases (BOUMA et a l 1997), 
fosfohidrolases (COLEM AN. 1992) e enzimas amidohidrolases (HOLM & SAN DER,
1997), enquanto o Cd2+ não é requerido para qualquer reação bioquímica conhecida.

3.3 Resistência e adaptação dos microrganismos do solo aos metais 
pesados

A adaptação microbiana é um importante mecanismo de resposta à presença 
de contaminantes no solo e pode resultar na compensação de um efeito adverso por 
meio do aumento na atividade da microbiota restante. Os microrganismos do solo 
podem também resistir à toxicidade por metais transformando-os em formas menos 
tóxicas, imobilizando-os na superfície das células ou em polímeros intracelulares, por 
precipitação ou biometilação (DOELMAN, 1986).

D esde a década de 1970, trabalhos de pesquisa têm iden tificado  
microrganismos resistentes a metais. A pressão seletiva de ambientes contendo estes 
elementos tem levado ao desenvolvimento desta resistência para todos os metais
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tóxicos (ROUCH etal., 1995). Os sistemas de resistência são, na maioria, mediados 
pelos plasmídeos e têm sido encontrados em todos os grupos de eubactérias estudados 
(SILVER & MISRA, 1984, J1 & SILVER, 1995). A presença de íons metálicos 
pode induzir os genes para iniciar a resistência ao metal pela detoxificação 
enzimática. O exemplo mais proeminente é a resistência ao mercúrio Hg(II) 
codificada pelo operon mer. Existem diferenças entre os sistemas plasmidiais e 
cromossomais de resistência aos elementos metálicos. Os sistemas de resistência 
aos metais essenciais são usualmente localizados nos genes cromossomais e são 
mais complexos do que os sistemas plasmidiais. Os sistemas codificados por 
plamídeos, por outro lado, são usualmente mecanismos de efluxo de íons tóxicos 
(BRUINS et a l 2000). Seis mecanismos estão envolvidos na resistência dos 
microrganismos aos metais (Tabela 2) (SILVER, 1992; ROUCH et a l 1995). A 
seguir são fornecidos exemplos de microrganismos que apresentam os mecanismos 
de resistência citados.

Exclusão do metal por uma barreira de permeabilidade: algumas bactérias 
formam uma camada de polissacarídeos extracelulares que apresentam sítios de ligação 
dos cátions metálicos (Klebsiella aerogenes, Pseudomonas putida , Arthrobacter 
viscosus).

Transporte ativo do metal para fora da célula/organismo: o transporte ativo ou 
sistemas de efluxo representa a maior categoria dentro dos sistemas de resistência a 
metais. O microrganismo usa o mecanismo de transporte ativo para exportar metais 
tóxicos do seu citoplasma (Escherichia coli, Staphyllococus aureus, Bacillus sp., 
Alcaligenes eutrophus).

Seqüestro intracelular do metal por meio da ligação em proteína: o seqüestro 
intracelular é a acumulação de metais dentro do citoplasma para prevenir exposição 
a componentes celulares essenciais. Dois exemplos existem para esta forma de 
resistência a metal, ou seja, produção de metalotioneína em Synechococcus sp. e de 
proteínas ricas em cisteína em Pseudomonas sp. (ROUCH et a l 1995; SILVER & 
PHUNG, 1996).

Destoxificação enzimática do metal para uma forma menos tóxica: o mercúrio 
é um exemplo modelo de sistema de destoxificação enzimática. Alguns microrganismos 
contêm um conjunto de genes que formam um operon mer de resistência ao Hg(ll) 
(Staphyloccocus aureus , B acillu s  sp., Pseudom onas aeruginosa , Serratia  
marcescens, Thiobacillus ferrooxidans).

TABELA 2. Mecanismos postulados de resistência a metais em microrganismos.

Exclusão do metal por uma barreira de permeabilidade

Transporte ativo do metal para longe da célula/organismo

Seqüestro intracelular do metal por meio da ligaçào em proteína

Seqüestro extracelular

Destoxificação enzimática do metal para uma forma menos tóxica

Redução da sensibilidade dos alvos celulares ao metal



Impacto de xenobióticos e metais pesados na microbiota do solo

Redução da sensibilidade dos alvos celulares ao metal: alguns microrganismos 
adaptam-se à presença de metais tóxicos alterando a sensibilidade de componentes 
celulares essenciais, o que fornece um grau de proteção natural (ROUCH et al.,
1995). Esta proteção é alcançada por mutações que diminuem a sensibilidade, mas 
não alteram as funções básicas.

4. A g ro tó x ic o s

A indústria mundial de agrotóxicos apresenta um faturamento global de cerca 
de US$ 26,0 bilhões ano sendo que o Brasil ocupa o 3o lugar com US$ 2,0 bilhões 
ano ’, depois dos Estados Unidos e Japão. Entre as principais classes de agrotóxicos 
usados na agricultura brasileira em 2002, a dos herbicidas destacou-se, respondendo 
por 51 % do valor das vendas totais, seguido dos inseticidas (24%), fungicidas (18%), 
acaricidas (4%) e outros, que incluem antibrotantes, reguladores de crescimento, 
óleos minerais e espalhantes adesivos (3%) (Figura 3).

Os agrotóxicos são compostos 
o rgân icos  de grande com plexidade 
molecular e, pelo modo de ação, podem 
afe ta r  processos específicos nos 
organismos-alvo, minimizando o efeito 
colateral das moléculas, ou afetando 
processos gerais. Por exemplo, na Europa, 
entre os agrotóxicos mais usados, estão 
os herbicidas sulfonilureas que possuem 
um anel triazina e um anel aromático, 
ligados por uma ponte urea. Os alvos 
desses  com postos são as enzim as 
envolvidas na síntese dos aminoácidos 
valina, leucina e isoleucina. Assim, as 
sulfonilureas têm baixa toxicidade para 
todos os organismos que não sintetizam 

estes aminoácidos, isto é, mamíferos e microartrópodos. No entanto, organismos não- 
alvo como bactérias e fungos podem ser prejudicados pelo composto quando aplicado 
em altas concentrações (BOLDT & JACOBSEN. 1998) e, segundo Rebecchi et al. 
(2000), também foi observada redução de algumas espécies colembolanas em solos 
agrícolas, após a aplicação de triassulfurom. Os autores não explicaram o efeito, mas 
os resultados demonstraram que a complexidade das medidas dos efeitos colaterais 
geralmente é problemática no ambiente.

Da mesma forma, espera-se que os fungicidas sintetizados para suprimir fungos 
patogênicos, não ajam sobre os fungos não-alvo do solo. No entanto, o fenpropimorfe 
apesar de não ter efeito tóxico imediato forma, durante a sua degradação, o metabólito 
ácido fempropimórfico, mais biodisponível, que pode afetar negativamente os fungos 
saprofíticos (BJORLÜND et al., 2000). Segundo esses autores a atividade biológica
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do fungicida pode estar associada tanto ao composto parental quanto à de seu 
metabólito, que pode ter maior mobilidade no solo.

As triazinas são outro grupo de compostos orgânicos bastante utilizados, com 
alvo em enzimas específicas envolvidas na fotossíntese das plantas C . Esses 
compostos teoricamente seriam específicos para as plantas devido ao seu modo de 
ação. No entanto, a cloração do anel triazina torna as moléculas tóxicas não somente 
para as plantas C 3, mas também para uma ampla variedade de organismos.

Alguns agrotóxicos apresentam estruturas moleculares similares e podem 
atacar o mesmo sistema biológico, mas apresentam comportamentos diferenciados 
no solo. Para o efeito esperado, a sua biodisponibilidade aos microrganismos é de 
grande importância e é determinada por muitos fatores dependentes da cultura e do 
solo, incluindo porcentagem de área coberta pela planta, lixiviação e degradação do 
composto. Também é dependente do composto orgânico utilizado (GEVAO et al.,
2000). A direta sorção das moléculas decresce significativamente com a concentração 
disponível da mesma na solução do solo. Após longos períodos o agrotóxico pode ser 
incorporado à matéria orgânica pelo envelhecimento.

A porcentagem de cobertura do solo é importante quando se calcula a dose 
efetiva de agrotóxico que o alcançou. Por exemplo, os herbicidas são utilizados quando 
a cobertura está ausente ou muito pequena, resultando em alta proporção do agrotóxico 
alcançando o solo exposto. Ao contrário, os fungicidas e inseticidas são geralmente 
utilizados em cultivos densos, sendo menor a exposição do solo. Por outro lado, os 
fatores edáficos incluindo nutrientes e pH, temperatura e umidade, diferem em 
importância de acordo com o composto envolvido. A temperatura e umidade do solo 
afetam diretamente muitos processos biológicos, incluindo o metabolismo da planta e 
a degradação microbiana e, portanto, influenciam a bioatividade e persistência dos 
compostos químicos (WEBER et a l., 1993).

Nas últimas décadas, houve grande aumento nos relatos sobre os efeitos dos 
agrotóxicos nos microrganismos não-alvo, em áreas agrícolas e, entre os organismos 
da superfície do solo, foi dada muita atenção aos decompositores devido a sua 
importância naciclagem de nutrientes (EDWARDS & THOMPSON, 1973; INGHAM, 
1985; EDWARDS & BOHLEN, 1992). Muitos trabalhos foram direcionados para o 
entendimento da complexidade das interações agrotóxicos-microrganismos do solo. 
Foram empregadas culturas puras, isoladas do solo e cultivadas em placas de Petri e, 
normalmente, foram testados efeitos de agrotóxicos específicos, como por exemplo, 
em estudos de dose-resposta. No entanto, na prática, mais de um agrotóxico é aplicado 
em um determinado tempo, ou as aplicações são repetidas em curtos intervalos de 
tempo. Assim, os organism os podem estar expostos a vários contaminantes 
simultaneamente e isso pode alterar os efeitos tóxicos.

Na literatura, o efeito dos compostos orgânicos sobre os organismos e 
processos do solo é extremamente diverso, variando de relatos sobre o efeito dos 
compostos em espécies individuais ou em populações e em sistemas biológicos, 
utilizando grande diversidade de métodos para os testes, tanto em laboratório quanto 
em campo (EDWARDS & BATER, 1990). Os efeitos sobre as populações microbianas 
são geralmente estudados por métodos dependentes de cultivo e baseados em grupos 
bacterianos com papel funcional específico no solo. Os mais utilizados são os grupos
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bacterianos de crescimento lento como os actinomicetos, que degradam fontes 
complexas de carbono (LACEY, 1973: BANERJEE & BANERJEE, 1987), enquanto 
as bactérias de crescimento rápido, como o gênero Pseudomonas, que degradam 
fontes simples de C, são menos estudadas (TH1RUP et a l 2000). Da mesma forma, 
há um foco sobre os agrotóxicos que afetam grupos bacterianos com funções nas 
transformações de N no solo. Como exemplo cita-se a fixação de N2 por Rhizohium 
em leguminosas, bem como por Azospirillum  e Azotobacter , que são bactérias 
fixadoras de N n de vida livre (BANERJEE & BANERJEE, 1987; MARTENSSON, 
1992; REVELÍN et al., 1992; RAMOS & RIBEIRO, 1993). Ademais, as bactérias 
nitrificadoras que apresentam papel chave no ciclo do N no solo, podem também ser 
severamente afetadas pelos agrotóxicos (DONECHE et al., 1983).

A grande quantidade de biomassa microbiana na superfície do solo influencia 
continuamente a estrutura e o metabolismo bioquímico dos agrotóxicos, e interage 
diretamente com a ciclagem de matéria orgânica total. A fertilidade natural dos 
ecossistemas depende quase que totalmente dos processos microbianos naturais como 
a fixação biológica de N,, mineralização das formas orgânicas de C, N, e P e 
transformação da matéria orgânica, todos mediados pela biomassa microbiana. Assim, 
qualquer declínio na fertilidade natural do solo pela entrada de poluentes, terá, portanto, 
proporcionalmente, grandes efeitos no ecossistema natural. A cada ano, cerca de 10 
t de substâncias orgânicas (suplementação orgânica com adubos orgânicos, resíduos 
de culturas, exsudatos de raízes e biomassa morta) são adicionadas ao solo, para 
manter estável o conteúdo de carbono orgânico em sua camada superficial.

As frações da matéria orgânica natural sofrem conversões químicas e 
biológicas, bem como interações físico-químicas com os constituintes orgânicos e 
minerais do solo. A própria conversão dos compostos orgânicos nativos é governada 
pela respectiva comunidade microbiana. Ela produz e usa diferentes fontes de carbono 
em um processo dinâmico (FRANZLUEBBERS & ARSHAD, 1997; HU et al., 
1999; KENNEDY, 1999; BUCKLEY & SC H M ID T, 2003; B U R A U EL & 
B AbMANN, 2005). Um produto final importante, do metabolismo da matéria orgânica 
natural, é o C 0 2 que é liberado dinamicamente do sistema solo, com picos durante a 
estação de crescimento. Os agrotóxicos na ordem de 1 a 4 kg de carbono por hectare 
por ano podem ser introduzidos neste processo de conversão dinâmico, devido a sua 
deposição e aplicação (BURAUEL et a l., 1998). As fontes de carbono com várias 
características físico-químicas são associadas aos componentes minerais. A ligação 
dos agrotóxicos a estes componentes organo-minerais de estruturas complexas 
influencia, decisivamente, os processos como a m obilização, im obilização, 
biodisponibilidade e transporte (PICCOLO et a l 1998; GEVAO et a l., 2003). Dessa 
forma, a matéria orgânica natural do solo influencia as funções do solo de 
armazenamento, filtro, tampão e inativação para os agrotóxicos.

Em sistemas de plantio direto a adição de resíduos de culturas na superfície 
do solo pode adsorver os herbicidas e diminuir o seu efeito (SANFORD, 1982). 
Exemplo deste fato foi relatado por Harris et al. (1995) que não observaram efeito 
dos herbicidas metolacloro, metribuzim, norflurazona e orizalina sobre a microbiota 
do solo, em solos com plantio direto, ou que receberam resíduos de queimada. Estes 
autores também observaram que os compostos metolacloro e metribuzim foram
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relativamente não persistentes no solo, enquanto o norflurazona e orizalina foram 
mais persistentes, sendo facilmente detectados sete dias após o tratamento, mas 
tiveram pouco efeito sobre os microrganismos. Os resultados apresentados, junto aos 
obtidos por Moorman & Dowler (1991) e Anderson (1978), levaram à conclusão de 
que poucos herbicidas, quando aplicados em doses de campo, têm efeito prejudicial 
na microbiota do solo.

Mesmo que o metabolismo do N e do C não seja afetado, a estrutura da 
comunidade bacteriana no solo pode ser modificada pelo agrotóxico. Alguns 
microrganismos podem ser suprimidos, enquanto outros podem proliferar em nichos 
ecológicos vagos. Isso pode levar a sucessões na comunidade microbiana e alterar 
as atividades durante um período de tempo. Portanto, é necessário nas avaliações de 
risco dos agrotóxicos, incorporar medidas da diversidade microbiana, refletida na 
distribuição imediata dos organismos pelo efeito a curto e longo prazo.

A comunidade microbiana é uma mistura complexa de inter-relações entre 
organismos de diferentes níveis tróficos, o que ocasiona muitos efeitos indiretos. Há 
duas implicações importantes em se avaliar a diversidade microbiana, uma delas é 
que o decréscimo na diversidade geral resultará em risco de diminuição da capacidade 
do sistema biológico em responder às perturbações (EHSCHMITT & GRIFFITHS,
1998). A outra, é que a diversidade microbiana reflete o histórico da influência no 
microambiente. Alguns grupos microbianos são capazes de utilizar o agrotóxico 
aplicado como fonte de energia e nutrientes, contudo ele pode ser tóxico a outros 
organismos. A própria diversidade indica o quanto o ecossistema foi estressado.

Ao monitorar o impacto do efeito dos herbicidas dinoterbe e metamitrom por 
meio da respiração induzida pelo substrato, atividade da desidrogenase, mineralização 
de C e N, fingerprint da comunidade usando Biolog e TGGE do DNA das bactérias, 
Engelen et al. (1998) observaram efeito significativo dos herbicidas, principalmente 
no finge rprint da comunidade bacteriana pelo Biolog. Esse demonstrou maior efeito 
significativo do dinoterbe e um efeito leve, porém, também significativo, do metamitron. 
Igualmente, os géis de TGGE de 16S DNA demonstraram maior efeito do dinoterbe 
na diversidade microbiana, enquanto quase não foi observado efeito do metamitron. 
Pelo corte e seqüenciamento das bandas nos géis TGGE, nos solos tratados com 
dinoterbe, foi encontrada uma banda associada à bactéria que oxida nitrito (Nitrospina, 
Nitrospira), que não foi observada no solo controle.

O efeito de diferentes métodos para a avaliação ecotoxicológica foi também 
demonstrado por El Fantroussi et al. (1999), na avaliação do efeito, a longo prazo, de 
três herbicidas (diurom, diurom + linurom e cloroturom). O impacto dos herbicidas na 
comunidade microbiana foi demonstrado pela contagem de microrganismos em placa 
(UFC) e confirmado pelos resultados do fingerprint resultante do Biolog GN e do 
DGGE. No solo não tratado foram encontradas duas bandas associadas a 
Pseudomonas, que estiveram ausentes nos solos tratados com linurom.

Outro exemplo, enfocando a diversidade taxonômica vem da avaliação da 
comunidade microbiana de um solo arenoso, exposto ao herbicida 2,4,5-T (2,4,5-ácido 
triclofenoxiacético), na concentração de 100 |ig g 1 (ATLAS et al., 1991). Foram 
determinadas, aproximadamente, 40 características fenotípicas para cada linhagem 
isolada. Pelo índice de Shanon os autores verificaram que a diversidade das
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com unidades perturbadas foi significativamente menor. O distúrbio levou à 
sobrevivência de relativamente poucas espécies definidas taxonômicamente. As 
comunidades desenvolvidas demonstraram aumento na tolerância fisiológica e 
versatilidade metabólica. Também foi observado que essas comunidades sobreviveram 
sob diferentes temperaturas, pH e concentrações de sal. Segundo os autores, o número 
limitado de populações sobreviventes apresentou propriedades específicas que 
possibilitaram a sua sobrevivência dentro das comunidades perturbadas.

A aplicação de herbicidas como 2,4-D e ou de seu análogo 2,4,5-T provoca 
um aumento do conteúdo de C da biomassa microbiana (RATH et al., 1998). No 
entanto, o que chama atenção é o estímulo da biomassa pelo 2,4,5-T em condições 
sob inundação. Esse composto é conhecido como mais tóxico aos microrganismos e 
suas atividades, do que o 2,4-D. Um cloro extra no 2,4,5-T toma-o mais tóxico aos 
organism os não-alvo e mais recalcitrante à biodegradação do que o 2,4-D 
(ALEXANDER & SCOW, 1989). Este efeito foi mais pronunciado na concentração 
de 1,5 |ig g 1 quando comparada à dose de 0,75 \xg g '. Em doses mais altas como 7,5 
e 15 |ag g 1 o efeito toma-se inibitório.

Por outro lado, os herbicidas 2,4-D, tiobencarbe e flucoralina inibiram as 
populações fúngicas, mas este efeito foi transitório na presença de 2,4-D (SHUKLA, 
& MISHRA, 1997). Segundo alguns autores, a população microbiana do solo é 
normalizada em aproximadamente 6 semanas após a aplicação deste herbicida. Outro 
exemplo da ação de herbicidas sobre os fungos é dado pela aplicação do composto 
fluazifope-butílico. Esse, quando em altas concentrações (3 e 6 (J.g g 1) pode inibir 
temporariamente a comunidade fúngica (ABDEL-MALLEK et al., 1996). Segundo 
Sapoundjieva & Kouzmanova (1987), o efeito de fluzifope-butílico sobre os fungos 
depende da dose aplicada. Os autores observaram que na dose 4 L ha a molécula 
estimula o crescimento fúngico. Quando aplicado na dose de campo, não teve efeito 
na contagem de fungos ou em outra atividade microbiana testada (ABDEL-MALLEK 
et a l., 1998). O peso miceliano produzido por A. niger e T. harziamtm  não foi 
significativamente afetado pela aplicação do herbicida, mas A. flavus e A. alternata 
tiveram seu peso reduzido na concentração de 24 |ig mL !, enquanto C. echinulata 
foi estimulado na mesma concentração (ABDEL-MALLEK et al., 1998).

Os microrganismos heterotróficos do solo adquirem C e N para sua 
manutenção e crescimento dos resíduos da decomposição das plantas e outros 
materiais orgânicos adicionados ao solo. Os herbicidas com baixa relação C:N (<l 5) 
têm potencial para ser facilmente mineralizados, sendo que o N que está em excesso 
da demanda microbiana é liberado na forma inorgânica (ALEXANDER, 1977). O 
glifosato tem uma relação C:N de 3:1 e pode ter um efeito imediato na atividade 
microbiana do solo. Estudos já relataram que as aplicações de glifosato não tiveram 
efeito significativo na atividade microbiana quando medida a mineralização de C ou, 
somente apresentava efeito transitório, quando aplicado em altas doses (HART & 
BROOKES, 1996; OLSON & LINDWALL, 1991; WARDLE & PARKINSON, 
1990; 1992). Os solos, em alguns desses trabalhos, foram amostrados de 1 a 4 semanas 
após a aplicação de glifosato e podem ter perdido os efeitos dos primeiros dias sobre 
a atividade microbiana. Como a persistência de glifosato nos solos tem sido relatada 
entre um mês a vários anos (TORSTENSSON, 1985), a avaliação da mineralização
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do C e N imediatamente após a sua aplicação pode fornecer resultados mais realísticos 
do verdadeiro efeito deste herbicida na atividade microbiana do solo, como observado 
por Haney et al. (2000). O aumento da mineralização do C ocorreu logo no primeiro 
dia após a adição de glifosato e foi contínuo por 14 dias. O herbicida estimulou 
significativamente a atividade microbiana, medida pela mineralização do C e N, mas 
não afetou a biomassa microbiana. A mineralização cumulativa de C aumentou com 
a concentração do composto orgânico, e foi significativamente maior em todas as 
aplicações quando comparado ao controle. Uma forte relação linear entre C e N 
mineralizado e a quantidade de C e N adicionado como glifosato, indicaram que o 
herbicida foi diretamente responsável pela atividade microbiana.

Como pode ser visto, vários estudos foram realizados considerando os efeitos 
colaterais da aplicação de herbicidas sobre os microrganismos do solo ou sobre as 
atividades microbianas. No entanto, poucos são os que se referem ao efeito dos 
fungicidas nas populações microbianas e em suas atividades. Como outros agrotóxicos, 
estes compostos são biotóxicos e interferem não somente com as reações bioquímicas 
e fisiologia dos fitopatógenos, mas também influenciam populações ou atividades de 
outros microrganismos não-alvo (TU, 1993). O efeito inicial já descrito, após a 
aplicação destas moléculas, é o aumento da atividade microbiana e da dinâmica de 
nitrogênio no solo (CHEN et al., 2001 a e b; TU, 1993; VIEIRA et at., 2000; ZELLES 
et al., 1985;). A explicação para alguns resultados é de que a aplicação de fungicidas 
mata ou inibe a atividade de certos grupos de fungos, o que poderia levar a uma 
imediata redução na respiração e biomassa microbiana. Todavia, os microrganismos 
mortos ou o próprio fungicida poderiam servir como substrato para os organismos 
vivos, liberando-os da competição ou da inibição antagonista, via substâncias produzidas 
pelos fungos. Estes efeitos podem levar a um rápido aumento da atividade bacteriana 
e na mineralização do nitrogênio, aumentando a sua disponibilidade (CHEN et al., 
2001a e b; FAY et al., 2005; VIEIRA et al., 2000). Em decorrência do efeito dos 
fungicidas sobre a razão bactérias/fungos e os efeitos potenciais sobre os 
microrganismos não-alvo, outras transformações do nitrogênio, como nitrificação e 
desnitrificação, podem também ser afetadas, com impacto na composição e atividade 
das comunidades microbianas (VYAS, 1988; CHEN et al., 2001a e b).

Aplicações do fungicida metalaxil em solos cultivados com uva inibiu 
significativamente o número e a atividade dos microrganismos do solo (USATAYA et 
al., 1993). Sua aplicação sistêmica induziu a uma breve estimulação com subseqüente 
supressão dos fungos e actinomicetos do solo (DVORNIKOVA et a l., 1988). Outros 
autores, no entanto, relataram que os fungicidas fenilamidas como metalaxil e 
mefenoxam, bem como seus metabólitos, em baixas concentrações, não inibem o 
crescimento dos microrganismos do solo, hipótese esta, confirmada pelo estímulo da 
amonificação e nitrificação após a aplicação dos dois fungicidas (MONKIEDGE et 
al., 2002 a e b). Esta afirmação também está em concordância com as observações 
de Finkelstein & Golovleva (1988) que demonstraram que baixas concentrações de 
metalaxil estimularam o crescimento de bactérias fixadoras de nitrogênio, enquanto 
altas concentrações inibiram o processo de nitrificação. Da mesma forma, baixas 
concentrações de metalaxil aumentaram as atividades enzimáticas e as inibiram em 
doses altas (SHETTY & MAGU, 2001). De todas as hidrolases estudadas, as
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fosfatases ácida e alcalina, em geral, não foram sensíveis ao efeito do metalaxil, 
provavelmente, devido à complexa interação destas enzimas com o solo, mas a 
atividade da desidrogenase foi bastante sensível (MONKIEDGE et al., 2002 a).

Parâmetros como a respiração induzida pelo substrato (SIR) e atividade 
enzimática da desidrogenase (DHA), utilizados normalmente como índices de toda a 
atividade microbiana do solo, apresentaram respostas diferenciadas à aplicação de 
três fungicidas: benomil, captam e clorotalonil. A DHA foi estimulada com benomil 
(18 a 21%) e clorotalonil (8-15%), exceto em solo suplementado com alfafa, mas 
inibida pelo captam (40-58%). Os solos tratados com os três fungicidas apresentaram 
menor concentração de N na biomassa microbiana. (CHEN et al., 2001a).

O captam é extensivamente usado na proteção de sementes, portanto, entra 
em contato direto com o solo após o plantio, com possibilidade de alcançar altas 
concentrações nos microsítios e influenciar os processos bioquímicos do solo. 
Resultados obtidos por Martinez-Toledo et al. (1998) confirmaram este efeito. Segundo 
esses autores, o captam, quando aplicado nas doses recomendadas, aumentou o número 
total de bactérias, principalmente, após a segunda aplicação, mas reduziu, 
significativamente, os fungos cultiváveis. Os resultados demonstraram que o fungicida 
afetou negativamente as bactérias nitrificadoras e as diazotróficas aeróbias, efeito 
fortemente correlacionado com a dose do fungicida, mas aumentou o número de 
bactérias desnitrificadoras.

Estudo sobre o efeito do captam, em três solos diferentes, revelou que o 
fungicida influenciou a hidrólise da uréia, e o aumento da concentração do fungicida 
diminuiu consideravelmente a oxidação de NH4+ para NO,‘. A nitrificação foi inibida 
de acordo com a dose aplicada e foi maior nos solos ácidos e mais arenosos (PAR AM A 
et al., 1997). É provável que em solos arenosos, a menor disponibilidade para adsorção 
dos agrotóxicos, resulte em maior biodisponibilidade da molécula e, conseqüentemente, 
seja a causa para a maior inibição. Assim, é possível que as aplicações freqüentes de 
captam resultem em concentrações do fungicida no solo que causem um impacto 
negativo na economia do nitrogênio e também no equilíbrio microbiano no solo. No 
entanto, outros trabalhos relatam que quando comparado a outros fungicidas, o captam 
tem efeito relativamente limitado nos organismos não-alvo (ANDERSON, 1978; 
INGRAM et a i ,  1991). Entretanto, CHEN e ta l  (2001b), verificaram que a aplicação 
de captam e benomil, em solos suplementados com folhas de alfafa fenada e palha de 
trigo, reduziram a atividade microbiana avaliada pela respiração induzida pelo substrato 
(SIR) e pelas atividades enzimáticas da desidrogenase (DHA) e fosfatase, mas quase 
não modificaram a biomassa microbiana. A possível explicação para esse fato é que 
os fungicidas podem ter mudado a dominância da comunidade microbiana do solo, de 
fúngica para bacteriana. Este súbito incremento da atividade bacteriana foi, 
provavelmente, responsável pelas modificações bioquímicas que ocorreram, 
principalmente em relação à mineralização de nitrogênio.

Na avaliação do efeito do captam, clorotalonil e benomil na dinâmica do 
nitrogênio foi observado que os solos tratados com captam apresentaram  
concentrações mais altas de NH4+ do que os solos controle, enquanto, benomil e 
clorotalonil tiveram pouca influência na concentração de NH4\  As taxas de 
mineralização líquida de N e a nitrificação foram influenciadas pelos três fungicidas e
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pela suplementação orgânica. A mineralização foi mais alta nos solos tratados com 
captam e a dinâmica do N foi influenciada pelo clorotalonil da mesma forma que com 
o captam, mas alcançou o pico da nitrificação mais cedo nos solos suplementados 
com alfafa. Os modelos do efeito dos fungicidas nos processos de ciclagem de 
nutrientes não foram grandes e foram específicos para cada fungicida. O captam 
apresentou efeitos mais pronunciados do que o clorotalonil e o benomil (CHEN et al 
2001a).

Outros trabalhos relataram que em solos suplementados com palha, tratados 
com os fungicidas epoxiconazol e triadimefom, houve aumento da inibição transiente 
da biossíntese do ergosterol. Porém, a adição de folhas de alfafa fenadas resultou em 
maior atividade e biomassa microbiana (HART & BROOKES, 1996). Segundo Zelles 
et al. (1985), a adição de 5% de alfafa acabou com as pequeníssimas diferenças 
entre solos tratados com fungicidas e solos controle. Isso foi possível porque a adição 
de alfafa não somente melhorou o ambiente para os microrganismos, mas também 
encorajou uma certa seleção entre eles. A suplementação orgânica do solo promoveu 
alguma reversibilidade nos efeitos causados pelos agrotóxicos.

Da mesma forma, como já descrito para herbicidas e fungicidas, não há uma 
conclusão definitiva sobre o efeito dos inseticidas sobre os microrganismos e, 
conseqüentemente, sobre as transformações de nutrientes no solo, uma vez que os 
diferentes grupos de inseticidas exibem variações em sua toxicidade (SIMON 
SYLVESTER & FOURNIER, 1979; DAS & MUKHERJEE, 2000; DAS et a l., 
2005).

A aplicação do inseticida forato aumentou a mineralização de C orgânico no 
solo, o conteúdo de N total, a desnitrificação e a mineralização microbiana de N 
orgânico no solo (MURTHY eta l., 1991). Já para Das & Mukerjee ( 1998), a influência 
estimulatória do forato e carbofurano na mineralização microbiana do N orgânico 
influenciou a redução significativa do conteúdo de N total, a qual foi mais pronunciada 
com forato (17,9%) seguida por carbofurano (14%). A mineralização de N, resultou 
em maior aumento na quantidade de NH4+ e N 0 3 no solo, sendo o aumento mais 
pronunciado para o primeiro com forato e carbofurano após 15 e 30 dias, 
respectivamente, enquanto ambos os inseticidas registraram um incessante aumento 
em N 0 3 no final do experimento. Isto indica que os inseticidas, provavelmente 
estimularam o crescimento e a atividade de microrganismos amonificadores e 
nitrificadores que, por sua vez, liberaram grandes quantidades de N mineral no solo 
(DAS & MUCKHERJEE, 1994). Em geral, o solo retém maior quantidade de NH4+ 
do que N 0 3, indicando que os processos de amonificação foram mais rápidos do que
o de nitrificação. Entre os dois inseticidas, o forato liberou maior quantidade de N 
mineral do que o carbofurano.

A incorporação dos inseticidas também trouxe aumento significativo na 
disponibilidade de P solúvel, em razão da maior estimulação das atividades dos 
microrganismos solubilizadores/mineralizadores de fosfato no solo. Entre os dois 
inseticidas, o forato liberou maior quantidade de P disponível, quando comparado ao 
carbofurano (DAS & MUKHERJEE, 1998).

Os fatores naturais e antropogênicos podem afetar também, direta ou 
indiretamente, as atividades enzimáticas no solo. As enzimas contribuem para a
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atividade biológica total do ambiente solo-planta e ajudam os microrganismos do solo 
em seus esforços para satisfazer suas necessidades nutricionais e a degradação e 
humificação do material orgânico, principalmente os originários dos polímeros vegetais 
presentes no solo (KISS eta l., 1986; LÀDESMÀKI, & PIISPANEN, 1988 e 1992). 
Elas catalisam várias reações nos próprios organismos vivos e na fase aquosa do 
material orgânico do solo, e esta eficiência catalítica pode ser influenciada pela 
composição do meio circundante, no qual elas agem como catalizadores.

O comportamento das diferentes atividades enzimáticas do solo, na presença 
de agrotóxicos, é variável e, apesar dos relatos sobre o efeito destes compostos bem 
revisado e sumarizado por Schaffer (1993), e os esforços realizados para encontrar 
inter-relações confiáveis entre os efeitos medidos e as propriedades dos solos, 
características dos agrotóxicos e/ou classes das enzimas, não há conclusões gerais. 
São freqüentemente relatados resultados contraditórios e algumas vezes confusos 
sobre a ação de um agrotóxico na atividade de certas enzimas. Por exemplo, a adição 
de glifosato e paraquate ativaram as atividades da invertase e urease em alguns 
solos, mas inibiram a atividade da fosfatase (de 5 a 98%) (SANNINNO & 
GIANFREDA, 2001). No entanto, outros trabalhos demonstraram que o glifosato 
não afeta as atividades da fosfatase e da urease (DAVIES & GREAVES, 1981; 
LETHBRIDGE et al., 1981), mas estimula a atividade da invertase (TU, 1982; 
GIANFREDA e ta l., 1995).

A inibição da fosfatase pelo glifosato (SANNINNO & GIANFREDA, 2001), 
poderia ser atribuída à presença do grupo fosfórico na molécula do herbicida. Vários 
trabalhos já demonstraram que a fosfatase do solo é fortemente inibida pelo fosfato 
inorgânico e fertilizante fosfatado (SPEIR & ROSS, 1978; DICK, 1997).

Já o herbicida atrazina inibiu a atividade da invertase, quando comparado aos 
efeitos do metanol, porém, para urease, teve efeito consistente de ativação (61 a 
10,217%) apenas com metanol e/ou para a mistura do agrotóxico com metanol 
(SANNINNO & GIANFREDA, 2001). Este efeito pode ser explicado pelo aumento 
significativo na permeabilidade da célula ou pela lise celular, e conseqüentemente 
aumento na acessibilidade das moléculas do substrato para a urease intracelular 
(GIANFREDA et al., 1994). Resultados contraditórios foram observados para a 
fosfatase.

Já a aplicação de fungicidas, como o captam, inibiu as atividades da urease 
desidrogenase e fosfatase, proporcionalmente às doses aplicadas. Os diferentes níveis 
de inibição foram, aparentemente, decorrentes do fenômeno adsorção/dessorção e 
também ao efeito dos compostos e/ou seus metabólitos formados durante a incubação 
dos solos (PARAM A etal., 1997). Da mesma forma, a adição de metalaxil e fenarimol 
afetou negativamente a atividade da desidrogenase, mas não demonstrou efeito adverso 
sobre a hidrólise do diacetato de fluoresceína (FDA) e atividade enzimática da 
fosfatase. Foi observado que o fenarimol foi mais tóxico que o metalaxil e que o 
efeito de ambos foi transitório no solo (SILVA et al., 2005).

Resultados semelhantes, isto é, efeitos dependentes da dose, foram obtidos 
para os inseticidas organofosforados monocrotofós e quinalfós e para os piretróides 
sintéticos, cipermetrina e fenvalerato (RAGASWAMY et al., 1994). A aplicação de 
quinalfós (acima de 5 kg ha l) ou monocrotofós (acima de 7,5 kg ha l) e cipermetrina
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ou fenvalerato (acima de 10 kg ha *), aumentou a atiwidade da protease nos solos. No 
caso da desidrogenase, a aplicação dos inseticidas ao solo levou ao aumento inicial na 
atividade, mas ao final de cinco semanas de inculbação, este efeito não foi mais 
observado. Ao contrário, a aplicação de turbufós, triazofos, triclomato na concentração 
de 5 e 10 |Ug g em solo orgânico, inibiu inicialmemte a atividade da desidrogenase, 
mas ao final de duas semanas apresentou um efeito estimulatório (TU, 1981). De 
forma semelhante, o carbaril na concentração de 10, 50  e 100 |ig g 1 inibiu a atividade 
da desidrogenase em solos suplementados com glicose (NARAYANA RAO, 1988), 
mas um aumento significativo foi associado às baix;as concentrações de inseticidas 
piretróides (0,5 e 5 (ig g !) (TU, 1980). Segundo Sainninno & Gianfreda (2001), as 
metodologias disponíveis para estudo de enzimas mão discriminam entre os vários 
com ponen tes  que co n trib u em  para a atividadie enzim ática total do solo. 
Conseqüentemente, é particularmente difícil explitcar a modificação na atividade 
enzimática em resposta a um determinado fator, ou  estabelecer a relação causa- 
resposta entre o fator aplicado e a variação obtida ma atividade.

Entre os trabalhos citados na literatura são escassos os que enfocam o efeito 
de reguladores de crescimento na microbiota do solo.. Silva et al. (2003) demonstram 
que a aplicação do regulador paclobutrazol ao so«lo pode interferir na atividade 
microbiana requerendo observações constantes quamto ao funcionamento de grupos 
importantes de microrganismos responsáveis por proicessos chaves, como a ciclagem 
de nutrientes. Conforme mostrado pelos autores, a aplicação deste produto em solos 
agrícolas pode afetar tanto a atividade enzimática imicrobiana (como demonstrado 
pela desidrogenase) como mais especificamente os fuingos, evidenciado pela atividade 
de hifas fúngicas e conteúdo de ergosterol do solo. Embora a aplicação de paclobutrazol, 
nas doses recomendadas, tenha mostrado efeitos mínimos nas propriedades biológicas 
do solo, a sua aplicação seqüenciada, ao longo dios anos, deve ser considerada, 
principalmente em decorrência de sua alta persistêmcia.

5. C onsiderações fina is

Os ciclos biogeoquímicos e a adaptação dos> microrganismos aos diferentes 
estresses do solo dependem da diversidade e das fumções metabólicas da microbiota 
presente no solo. Portanto, no solo onde não há modificação em outros parâmetros 
químicos, um aumento numérico nas unidades form;adoras de colônia de bactérias e 
fungos produzirá um desequilíbrio químico-biológico. Este se manifesta não somente 
em termos de população microbiana, mas também sobre a sua diversidade e altera o 
equilíbrio ecológico das interações entre populações e comunidades. A microbiota 
existente no solo que sofreu estresse ambiental, po<de tolerar ou pode desenvolver 
mecanismos de resistência como a secreção de exopollissacarídeos, ativada por fatores 
desconhecidos no meio. O tipo de solo e suas características, bem como a climatologia, 
determinam a estrutura das populações microbianas e sua capacidade de responder 
ao impacto dos poluentes, como por exemplo, altas doses de substâncias tóxicas. O 
impacto ambiental na biologia do solo afeta fundamentalmente a biodiversidade e a 
sucessão das populações majoritárias de bactérias e tfungos, mais do que a atividade
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enzimática. As enzimas parecem manter, no solo que sofreu impacto ambiental, um 
nível de atividade básica. Normalmente, o aumento na atividade enzimática parece 
depender mais das características físico-químicas do nicho ecológico, onde os 
microrganismos residem, do que das características biológicas específicas do próprio 
solo. Atualmente, o solo sofre as conseqüências do super uso agrícola, levando à 
perda de nutrientes e estrutura e sua utilização para depósito de resíduos tóxicos. 
Esta intensificação de uso, com a acumulação de compostos, levam a uma série de 
modificações nas propriedades do solo, que tem repercussão na diversidade catabólica. 
Portanto, há necessidade de proteger e conservar o solo para assegurar as 
características físico-químicas e biológicas necessárias para manter o equilíbrio do 
sistema. Quando se fala em conceitos como qualidade, saúde, recuperação ou 
remediação dos solos, a atividade microbiológica desta matriz tem um papel importante. 
Sob ela depende a dissipação de vários contaminantes e a estimulação da degradação 
de compostos orgânicos. Assim, é importante conhecer a atividade microbiológica do 
solo quando se aplicam medidas de remediação ou quando se avalia o grau de 
desorganização do sistema solo.
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I . In trodução

Os microrganismos de uma maneira geral, estão largamente distribuídos em 
nosso planeta mesmo em ambientes de características extremas e presumivelmente 
adversas. Estão descritas e plenamente caracterizadas, espécies que vivem em 
temperaturas elevadas ou extremamente baixas, em altas concentrações salinas, 
submetidas a pressões elevadas, em valores extremos de pH (ácido ou básico), entre 
outros. A “Ecologia Microbiana” estuda a interrelação entre os microrganismos, plantas 
e animais no meio em que vivem, não só em ambientes, digamos normais, como 
também naqueles extremos citados acima.

Uma característica interessante dos microrganismos em geral, é o papel que 
os mesmos 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 formação e transformação de sedimentos do solo, na 
gênese e degradação de minerais e de combustíveis fósseis, entre outros. Ao estudo 
da relação dos microrganismos com os processos geoquímicos, é dado o nome de 
“Geomicrobiologia” (EHRLICH, 1981). Conforme esse mesmo autor, existem ainda 
outros assuntos que de certa forma se relacionam com o tema central, como a 
Biogeoquímica (Figura 1).

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

Conforme citado também por 
esses autores, um destaque especial 
deve ser dado aos estudos de 
microbiologia de solo realizados no 
final do século  passado pelo 
m icrobio logista  russo S. N. 
Winogradsky. As evidências que o 
mesmo obteve sobre a oxidação do 
H,S e deposição de enxofre elementar 
na bactéria filamentosa Beggicitoa 
sp. e sobre a oxidação de FeCO^ a 
óxido férrico pela espécie Leptothrix 
ochracea, levaram-no a formulação

FIGURA 1. Diagrama de Venn-Euller mostrando a 
relação entre várias áreas envolvendo microrga
nismos e a geoquímica.
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do modo quimiolitotrófico de vida. Isto é, os organismos quimiolitotróficos obtêm 
energia para fixação do CO, atmosférico, através 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, formaram 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 depósitos de enxofre” ser predominante na época.

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

Desde então, um número enorme de trabalhos experimentais de natureza 
multidisciplinar envolvendo microbiologistas, geólogos, químicos e outros, vem 
consolidando e dando um contorno de ciência para a geomicrobiologia. Obviamente 
muitos processos ainda não estão completamente explicados, mas de qualquer forma 
muitos já estão elucidados, permitindo até o desenvolvimento de tecnologias para o 
aproveitamento racional desses processos microbianos naturais.

2. C iclos biogeoquím icos - O  ciclo do enxo fre

De uma forma geral podemos dizer que os microrganismos participam 
ativamente como catalizadores biológicos das transformações geoquímicas, pela 
deposição e solubilização de minerais que vem ocorrendo a bilhões de anos em nosso 
planeta. Para compreendermos a influência que os microrganismos exercem nesses 
processos transformadores de rochas e minerais, vamos rapidamente relembrar alguns 
conceitos 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 termos de origem, as rochas 
podem ser: a) ígneas ou magmáticas. provenientes do resfriamento e de solidificação 
do magma, líquido quente proveniente do interior do planeta (vulcão, por exemplo) 
rico em elementos químicos como (Si, O. Fe, Al). Quartzo, feldspato, micas, piroxênios 
são alguns exemplos de minerais formadores das rochas ígneas; b) sedimentares. são 
rochas secundárias, formadas por intemperismo de rochas pré-existentes, seguido de 
deposição, acúmulo e compactação dos materiais intemperizados. São caracterizadas, 
em geral, por uma estrutura arranjada paralelamente, formando camadas. Como 
exemplos podem ser citados o arenito, calcário e dolomito; c) metamórficas. são 
aquelas que se formaram por alterações químicas ou físicas das rochas ígneas ou 
sedimentares, submetidas a altas temperaturas e alta pressão. São exemplos típicos o 
gnaisse, o xisto e mármore.

O termo mineral é usualmente definido como compostos inorgânicos, 
normalmente cristalinos, mas às vezes amorfos, com composição e estrutura definidas.
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O carvão e o asfalto são considerados também minerais, porém são de origem 
orgânica. Os minerais inorgânicos podem ser simples como, por exemplo, o enxofre 
(S°), mais complexos como a calcopirita (CuFeSJ ou muito complexos como a biotita 
[K(Mg, Fe, Mn)3AlSi3O10(OH)2].

As rochas e os minerais estão sendo constantemente intemperizados em maior 
ou menor intensidade, devido a ação de agentes físicos, químicos e biológicos (sobretudo 
pela ação dos microrganismos). Devido à natureza das rochas ígneas ou magmáticas, 
os microrganismos praticamente não tiveram participação na origem (formação) desse 
tipo de rocha. Entretanto, é inegável a sua participação ativa na formação e 
decomposição dos outros tipos de rochas e nos minerais. Os ciclos biogeoquímicos 
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-redução. Todos os organismos vivos participam desses ciclos, mas 
os microrganismos devido a sua quase onipresença e a diversidade de suas atividades 
metabólicas desempenham um papel central nos ciclos biogeoquímicos.

Os ciclos biogeoquímicos de inúmeros minerais e elementos químicos, incluindo 
a identificação e o tipo de atividade específica de cada microrganismo, estão atualmente 
bem elucidados. Como exemplos marcantes, podem ser citados: formação e 
decomposição de carbonatos, silicatos e sulfetos; as transformações microbianas do 
nitrogênio, fósforo, ferro, enxofre, manganês, arsênio, mercúrio, cobre, urânio e outros.

Neste capítulo, será apenas discutido o envolvimento dos microrganismos 
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 ciclo 
biogeoquímico, o ciclo do enxofre na biosfera, uma vez que os sulfetos metálicos 
são fontes importantes dos metais na natureza (Figura 2).

queima *Jc 
combustivcis 

fósseis

tu lfrtO ft
metálicos

minerai*
primários

dccompoNivào \
s,,r>. \  A b s o rv i»  c  rcduv*<> p e la s  p la n ta s  e so;

SOLO libcmvAo
u u c ro b u n .i

diuoluçiii

FIGURA 2. Esquema simplificado das transformações do enxofre na biosfera. 1 - redução por 
microrganismos; 2 - oxidação por microrganismos.
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2 .1 Redução biológica assimiladora do sulfato

Pode-se observar pela Figura 2 que o S 0 4 2 presente no solo, é basicamente 
assimilado pelas plantas e microrganismos. Após sua assimilação por transporte ativo 
através das membranas desses organismos, o enxofre 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 
Escherichia coli, Salmonela typhimurium e Aspergilus niger. Em linhas gerais o 
enxofre na forma de sulfato é reduzido inicialmente à 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:

SO 2 (externo) Transporte ► SO .2 (interno) [ 1 ]
celular ativo

ATP + S 0 42 ATPsulturilasi^  Aps (adenosina 5- -fosfosulfato) + Ppi [2]

ATP + APS APS to^oqmnds^ (acjenosina 3’-fosfato 5'-fosfosulfato + ADP [3]

2RHS(,lor"dox!na) + PAPS PAPS redutase SQ 2 + AMP-3’fosfato + RSSR (ll0rcd;«ina) [4]
reduzida '  w  4 oxidada 7 L 1

xultiio redutase
S 0 32 + 3NADPH, _________ -+ H7S + 3NADP [5]

L-serina + acetil CoA + H,S ------------— L-cisteina + acetato + HX> [61

Esse enxofre orgânico (Sor ) que participa de várias moléculas biológicas, 
sobretudo na estrutura das proteínas (aminoácidos cisteina e metionina) é então liberado 
para a atmosfera como H,S, por microrganismos decompositores da matéria orgânica 
morta.

2.2 Redução biológica não assimiladora de sulfato

Outra fonte importante da liberação de H2S para a atmosfera, é a redução 
não assimiladora de sulfato por bactérias redutoras, tais como Desulfovibrio e 
Desulfotomaculum. Essa redução não assimiladora ocorre praticamente em todo 
ambiente contendo sulfato e matéria orgânica na ausência de oxigênio; o sulfato é 
usado por esse tipo de microrganismo como o aceptor final de elétrons do processo
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oxidativo da matéria orgânica. Uma vez na atmosfera, o sulfeto de hidrogênio se 
transforma em SO, (que também é liberado através da queima de combustíveis fósseis 
e tratamento pirometalúrgico de sulfetos metálicos) e depois retorna à superfície 
terrestre na 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 depósitos de sulfetos 
metálicos. Como exemplo pode ser citado a formação de depósitos de pirita (FeSj, 
cujos mecanismos estão bem caracterizados (ZEHNDER & ZINDER 1980); as 
reações mostradas a seguir, ilustram essa importante característica da redução não 
assimiladora de sulfato.

Fe2+ + H,S + S° __________ ► FeS, + 2H+ [7]

2FeOOH + 2H,S __________ ► FeS, + Fe2+ +2H,0 + 20H  [81

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 destacado, se outros metais estiverem no 
microambiente onde a redução não assimiladora microbiana ocorre, haverá a deposição 
desse metal como um sulfeto. Hoje existem evidências suficientes para se acreditar 
que este é um dos mecanismos significativos da formação da gênese dos depósitos 
geológicos de sulfetos metálicos.

2.3 Oxidação biológica de enxofre

Podem-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 “bactérias púrpuras do enxofre” , 
respectivamente. Essas bactérias realizam a fotossíntese na ausência de oxigênio 
(anaeróbios estritos), utilizando o H^S 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 reação de oxidação 
realizada por essas bactérias.

H S + CO luz » (CH O) + H O + 2S° |9]

O segundo grupo de bactérias desenvolve suas reações de oxidação de formas 
reduzidas de enxofre inorgânico na presença de oxigênio, sendo, portanto, aeróbias 
estritas. Os compostos de enxofre mais comumente utilizados como fonte energética 
para o crescimento bacteriano são o H^S, S° e S?0 32. As equações apresentadas a 
seguir mostram as reações de oxidação biológica desses compostos de enxofre:
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H,S + 20 , *  S 0 42 + 2H+ [1 0 ]

S°+ H.O + P/2O, ► S 0 42 + 2H+

S?0 3 + H ,0  + 20, ► 2S042 + 2H+ [ 1 2 ]

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 toma-se ácido. Em certas condições 
de cultivo em laboratório, a espécie Thiobacillus thiooxidans, reclassificada 
recentemente como Acidithiobacillus (KELLY & WOOD, 2000), oxida o Su e 0 pH do 
meio de cultura no final de 10 a 15 dias atinge cerca de 0,5 (GARCIA, 1991).

A heterogeneidade do gênero Thiobacillus foi destacada na primeira edição 
do Bergey’s Manual of Systematic Bacteriology. No entanto, não havia informações 
disponíveis na época para se assegurar uma reclassificação segura desta espécie em 
um outro gênero, novo ou pré-existente. Desde então, novas técnicas como hidridização 
DNA-DNA e análise da seqüência gênica por rRNA 16S foram desenvolvidas e 
forneceram ferramentas para se esclarecer e dissecar a infra-estrutura taxonômica 
das espécies atualmente classificadas como Thiobacillus, cujos membros estão dentro 
das sub-classes a , (3 e y da classe Proteobacteria. As aplicações destas técnicas, 
juntamente com ferramentas taxonômicas tradicionais, levaram a transferência de 
seis espécies do gênero Thiobacillus para Paracoccus (antigamente Thiobacillus 
versutus), Acidiphilium (antigamente Thiobacillus acidophilus) e o novo gênero 
Thiomonas (antigos Thiobacillus interm edias, Thiobacillus perom etabolis, 
Thiobacillus thermosulfatus e Thiobacillus cuprinus).

A segunda edição do Bergey’s Manual of Systematic Bacteriology traz na 
seção do Thiobacillus oito novas espécies de três novos gêneros redesignados por 
Kelly e Wood (2000). Estes gêneros são A cid ith iobacillu s (contendo 
Acidithiobacillus thiooxidans, Acidithiobacillus ferrooxidans, Acidithiobacillus 
caldus e A cid ith iobacillu s  a lb erten sis ), H alo th iobacillus (contendo 
Halothiobacillus neapolitanus, Halothiobacillus halophilus e Halothiobacillus 
hydrothermalis) e Thermithiobacillus (contendo Thermithiobacillus tepidarius).

As espécies de Thiobacillus reconhecidas atualmente exibem uma grande 
variação das condições físicas de crescimento, isto é, tolerância de pH numa faixa ao 
redor de 0 até 8,5 (com pH e temperaturas ótimas de < 2-8 e 20-50°C, respectivamente), 
variação do conteúdo G + C do DNA (50-68 mol %), diversidade de homologia do 
DNA e uma grande variação de ubiquinonas e ácidos graxos. Todos são pequenos, 
Gram-negativos, forma de bacilo (0,3-0,5 x 0,7-4,0 |im), algumas espécies são móveis 
e apresentam flagelos; formas esporulantes não são conhecidas. A energia é derivada 
da oxidação de um ou mais compostos reduzidos de enxofre, incluindo sulfetos, enxofre, 
tiossulfato, politionatos e tiocianatos. Sulfato é o produto final da oxidação de compostos 
de enxofre, porém enxofre, sulfito e politionatos podem ser acumulados, algumas 
vezes transitoriamente, por muitas espécies. Algumas espécies podem obter energia 
pela oxidação de compostos orgânicos de enxofre ou pela oxidação do íon ferroso, 
como a espécie A. ferrooxidans. Todas as espécies podem fixar dióxido de carbono
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pelo ciclo de Calvin-Benson e são capazes de crescimento autotrófico; algumas 
espécies são quimiolitotróficas obrigatórias, enquanto outras são capazes de crescer 
quimio-organotroficamente. O gênero atualmente inclui aeróbios obrigatórios e 
denitrificantes facultativos. Este grupo é extremamente heterogêneo se considerarmos 
as similaridades fisiológicas e genéticas. Aliás, o único critério histórico para a 
concentração de todas essas espécies dentro de um mesmo gênero, foi a capacidade 
destes bacilos de crescerem autotroficamente através da oxidação de substratos de 
enxofre inorgânico. A distribuição deste gênero é aparentemente ubíqua.

Existem outros exemplos clássicos de bactérias oxidantes de formas reduzidas 
de enxofre. Podem ser citados os gêneros Beggiatoa, Sulfolobus, Sulfobacillus, 
H alothiobacillus e Therm ithiobacillus , além de outras espécies do gênero 
Acidithiobacillus, tais como: A. ferroxidans, A. caldus, A. albertensis. Sem dúvida 
alguma, a maioria dos estudos com bactérias oxidantes de enxofre se concentra nas 
espécies do gênero Acidithiobacillus. Dentre essas espécies, merece um destaque 
especial o A. ferroxidans, pois essa espécie além de oxidar as formas reduzidas de 
enxofre, oxida ainda o íon ferroso (Fe2+) e sulfetos metálicos em geral (KELLY e 
WOOD, 2000). Dessa forma, o A. ferrooxidans participa da dissolução oxidativa 
dos sulfetos metálicos na natureza e essa característica tem sido usada industrialmente 
para recuperação de metais de interesse econômico em um processo chamado de 
“lixiviação bacteriana de metais”. Devido a sua importância econômica e ecológica, 
esse processo será discutido mais detalhadamente a seguir.

3. Lixiviação bacte riana  de m eta is

3.1 Histórico

A recuperação de metais, especificamente do cobre de efluentes naturais de 
minas, isto é, de soluções produzidas “naturalmente” pelo contato 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 região mediterrânea (BRIERLEY, 1982). Os chineses no 
século X e os europeus (norte da atual Hungria) no final do século XIV provavelmente 
já usavam esse processo, conforme documentação científica da época (ROSSI, 1990). 
Entretanto, o primeiro registro oficial da lixiviação natural de cobre em pilhas, data do 
século XVIII nas minas do rio Tinto na Espanha; tal processo é ainda aplicado até 
hoje nessa mina de cobre da Espanha. Nos EUA essa prática foi estabelecida no 
início deste século e é aplicada até hoje em estados do sudoeste norte-americano. A 
aplicação dessa técnica para recuperação 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 totalmente desconhecida até a 
bem pouco tempo. A definitiva correlação entre a lixiviação natural de metais e a 
participação direta de bactérias no processo, foi estabelecida no final dos anos 40.
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Através de experimentos elegantes, Colmer & Hinkle (1947), Colmer et al. (1950) e 
Temple & Colmer (1951) conseguiram isolar, purificar e caracterizar a bactéria A. 
ferrooxidans, responsável pela forte acidez e elevada concentração de metais em 
efluentes de minas de carvão nos EUA. Tal designação foi atribuída, e plenamente 
aceita, pela característica peculiar dessa bactéria, em oxidar tanto o enxofre elementar 
e outras formas reduzidas deste (sulfetos metálicos, por exemplo), como também o 
íon ferroso (Fe2+). Após esses trabalhos pioneiros, inúmeros artigos foram publicados 
demonstrando o isolamento dessa espécie de águas ácidas de minas contendo sulfetos 
de cobre (BRYNER & JAMESON 1958; CORR1CK & SUTTON 1961; RAZZELL 
& TRUSSELL, 1963). Nesses trabalhos foi evidenciada a ação oxidativa do A. 
ferrooxidans sobre os sulfetos de cobre, com a conseqüente solubilização do metal, 
e assim definitivamente correlacionada à decisiva participação bacteriana na lixiviação 
“natural” do cobre. Além disso, essa descoberta evidenciou a participação biológica 
na geração da chamada “Drenagem Ácida de Minas” ou, como é conhecida em 
inglês “Acid Mine Drainage”, um reconhecido problema ambiental presente em minas 
que contenham minerais sulfetados (JOHNSON & HALLBERG, 2003). A Figura 3 
(COLORADO SCHOOL OF MINES, 2006) mostra uma ilustração dessa questão 
ambiental e as equações 11 e 14 ilustram as principais reações que ocorrem nesse 
ambiente.

3.2 O processo

Como já destacado anteriormente, mineral pode ser definido como um 
elemento químico ou uma substância inorgânica de composição química 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 ele
mentos ou substâncias (metálicas ou 
não metálicas) de interesse econô
mico. A definição de economicidade 
da exploração de uma jazida mineral 
baseia-se fundamentalmente no teor 
e quantidade do elemento de interes
se e nos custos dos processos envol
vidos para a extração do minério.

Ao longo dos anos, o homem 
vem utilizando os bens minerais nas 
mais variadas atividades exercidas 
em nosso planeta pela espécie 
humana. Sabe-se que há cerca de 20 
mil anos atrás, o homem já praticava 
uma m etalurgia rudimentar. Na

FIGURA 3. Típica drenagem ácida de minas. O pH 
da solução em geral situa-se em torno de 2,0 e a 
tona l idade  averm e lhada  é dev ido  à alta 
concen tração  do íon férr ico,  resul tado da 
oxidação bacteriana da pirita (FeS2). A presença 
de ou tros  metais  tam bém  é uma constante  
nesses ambientes.
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chamada idade do bronze, já  se produzia uma liga de cobre e estanho. Calcula-se que 
os egípcios usavam aproximadamente 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 suas utilizações em vários 
segmentos da tecnologia de ponta (eletrônica, óptica, energia atômica e outros).

Devido à busca incessante e à descoberta de novas aplicações dos minerais, 
o aumento da demanda mundial desses bens tornou-se inevitável. Dessa forma, tem- 
se verificado um progressivo esgotamento das reservas minerais contendo altos teores 
dos metais de interesse econômico, devendo-se salientar que tais recursos são, 
obviamente, não renováveis. Pelo método pirometalúrgico convencional, por exemplo, 
somente minérios de altos teores ou concentrados prévios são aproveitáveis, devido 
ao alto custo dessa técnica em função dos gastos excessivos de energia.

Atualmente entre 80 e 85% do cobre obtido no mundo é obtido através da 
pirometalurgia. No entanto, há 30 anos esta porcentagem era de praticamente 100%. 
Nesses anos, foram desenvolvidas diferentes tecnologias, mas que ainda não oferecem 
resultados economicamente comparáveis aos da pirometalurgia.

Dessa forma, torna-se imperioso o desenvolvimento de métodos alternativos 
para o tratamento de minérios contendo baixos teores do metal de interesse. O uso 
de técnicas hidrometalúrgicas vem merecendo crescente atenção dos técnicos e 
empresários do setor mínero-metalúrgico. Na hidrometalurgia, soluções ácidas ou 
básicas são contactadas com o minério em condições apropriadas, causando a 
solubilização do metal desejado, o qual é então recuperado da solução. Ballester & 
Córdoba (2005) citam vários processos hidrometalúrgicos desenvolvidos recentemente 
e os agrupam em função do meio no qual se produz a oxidação do sulfeto: sulfato, 
sulfato-cloreto e cloreto (em alguns casos, junto com o íon cloreto pode aparecer 
também o brometo)

Dentre os processos hidrometalúrgicos, a utilização de microrganismos para 
promover a solubilização de metais (lixiviação bacteriana ou biohidrometalurgia 
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:

1. Economia de insumos utilizados em um processo hidrometalúrgico convencional 
(ácidos e agentes oxidantes), pois a própria bactéria produz tais insumos à partir de 
substratos presentes no referido minério.

2. Baixo requerimento de energia, se comparado a um processo pirometalúrgico. e B 
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, devido à simplicidade 
das instalações requeridas na biohidrometalurgia.

4. Reduzida necessidade de mão de obra especializada na operação.
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5. Não poluição atmosférica, pois não ocorrc emissão de SO, como no processo 
pirometalúrgico. Como se sabe o S 0 7 é o agente causador da conhecida “chuva

Além do aproveitamento de rejeitos minerais (minérios de teores reduzidos), 
a biohidrometalurgia 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, urânio e, mais recentemente de ouro, em vários países, 
destacando-se os EUA, Canadá, África do Sul, Rússia, Espanha, Chile, México, 
Bulgária, Austrália e outros.

Dentre os processos biohidrometalúrgicos alguns podem ser destacados: 
BioCOP(BHPBillitoneCodelco); BacTech (Companhia Canadense BacTech Mining 
Corporation); GEOCOAT (GeoBiotics) e BioHeap (Titan Resources e Pacific Ore 
Technology Ltd) (BALLESTER & CÓRDOBA, 2005).

O processo operacional da biohidrometalurgia 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-CuFeS?), o qual se 
transformará sob a ação oxidativa bacteriana, no sulfato solúvel correspondente (no 
exemplo, o C u S 0 4). Caso o metal de interesse não se apresente nessa forma 
mineralógica, deve existir no minério um outro sulfeto (por exemplo, a pirita-FeS,) 
para ser oxidado pela bactéria, e se transformarem agentes lixiviantes (ácido sulfúrico 
e o íon férrico), capazes de promover a solubilização do metal não sulfetado. Salienta- 
se novamente que, a principal espécie bacteriana envolvida diretamente na solubilização 
de metais de seus minérios é a espécie oxidante do enxofre e suas formas reduzidas 
(sulfetos metálicos, por exemplo) A. jerrooxidans, apesar do envolvimento de outras 
espécies, como será visto posteriormente.

Resumidamente o processo consiste na deposição de grandes quantidades de 
minério (milhares de toneladas) sobre uma base impermeabilizada, 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, ocasionando 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 H ,S04 e do íon Fe3+, com a conseqüente solubilização do 
metal desejado. Após essa etapa, que constitui a essência do processo de lixiviação 
bacteriana, o metal é extraído da solução por processos convencionais. Um esquema 
do processo pode ser visto na Figura 4.
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usina de extração 
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pilha dc mincno 

#ico intpctMicjhih/.ulii
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coleta e ajustes 
de soluções

FIGURA 4. Esquema sim
plificado do processo 
de lixiviação bacteriana 
de metais em pilhas.

solução ácida contendo o meta
dissolvido e o A. ferronxidans
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Existem várias características da bactéria A. ferrooxidans que a tornam 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 CO, atmosférico) proporcionado pela energia 
liberada da oxidação de compostos estritamente inorgânicos, como o íon Fe2+ e 
formas reduzidas de enxofre.

3. Significativa resistência às concentrações elevadas de metais potencialmente 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 cobre 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 e outros.

Sob o nome de “Biohidrometalurgia” são englobados ainda outros processos 
baseados na atividade geoquímica dos microrganismos. A nível de laboratório, já se 
estuda a participação microbiana na dessulfurização do carvão, objetivando minimizar 
o teor de enxofre do mesmo, para que durante sua utilização industrial ocorra uma 
redução na emissão de S 0 2 para atmosfera. Além desse, podem ainda ser citados 
outros tipos de atividade microbiana natural, com potencialidade para se tomarem 
processos industriais: redução de sulfato por bactérias para produção de enxofre, 
remoção de metais pesados de efluentes industriais por biomassa de microrganismo 
e solubilização de rochas fosfáticas por fungos.

3.3 Acidithiobacillus ferrooxidans

Essa espécie é capaz de crescer em condições ambientais extremas, como 
elevada acidez e altas concentrações de metais potencialmente tóxicos. O A. 
ferrooxidans é resistente às concentrações (g L 1) de: 0.4 Cr(III), 10 Cu(II), 10 
Cd(II), 40 Zn(II), e 15 Ni(II) (CABRERA et al., 2005). Essa elevada resistência a 
metais tóxicos é provavelmente condicionada por um sistema genético altamente 
especializado. Essas características têm atraído uma considerável atenção nos últimos 
anos, não somente pelo desafio que essas descobertas têm causado nos conhecimentos 
dos limites da vida microbiana, mas principalmente pelo seu potencial biotecnológico.

O A. ferrooxidans é uma espécie não patogênica, que se apresenta como 
bastonetes Gram-negativos, não esporulantes, com dimensões médias de 0,5 a 0,6 
um de diâmetro por 1,0 a 2,0 \xm de comprimento, ocorrendo sozinho ou em pares, 
raramente em cadeias pequenas; são móveis e apresentam flagelo polar (HOLT,
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1994), e sua reprodução é por divisão binária simples (P1VOVAROVA & 
GOLOVACHEVA, 1985). DiSpirito (1982), demonstraram a presença de “pilli”. É 
considerado um microrganismo mesófilo, sendo 30°C a temperatura ótima de 
crescimento, entretanto foram isoladas linhagens psicrófilas com crescimento entre 2 
e 37°C (BERTHELOT, 1993; LEDUC, 1993). É um acidófilo estrito e o pH ótimo de 
crescimento situa-se em tomo de 2,0, ocorrendo porém, crescimento numa faixa 1,5 
a 4,5; acima de pH 6,5 ou abaixo de pH 1,0, não é capaz de sobreviver (SMITH, 
1988). Embora seja um aeróbio obrigatório, A.ferrooxidans pode reduzir o íon férrico 
anaerobicamente durante a oxidação do enxofre para a produção de energia utilizada 
no crescimento bacteriano (PRONK & JOHNSON, 1992; DAS & M1SHRA, 1996). 
A Figura 5 (A e B) mostra imagens do A. ferrooxidcms obtidas por microscopia de 
forças atômicas (A) e por microscopia eletrônica de varredura (B) (BEVILAQUA,
2003).

A espécie utiliza somente substratos inorgânicos para seu crescimento, 
necessitando basicamente, além da fonte energética (Fe2+ ou formas reduzidas de 
enxofre, incluindo os sulfetos metálicos), suprimentos de nitrogênio, fósforo e magnésio 
(TUOVINEN, 1979; RAWLINGS, 1981).

Como resultado de cerca de 30 anos de pesquisa, existe unanimidade com 
relação a estequiometria da reação de oxidação do íon Fe2\  a qual pode ser vista na 
equação abaixo:

4FeS04 + O, + 2H ,S04 ---------------- ► 2Fe?(S 04)3 + 2HnO 113]

Além do Fe2+ a espécie oxida ainda formas reduzidas de enxofre para a 
produção de energia, conforme já  apresentado nas equações [ 10 |, 111J e [ 12].

Os elétrons transferidos da reação de oxidação do íon Fe2+, das formas 
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 produção do trifosfato de adenosina (ATP).

FIGURA 5. Imagem topográfica por microscopia de forças atômicas de A. ferrooxidcms , 
linhagem LR na superfície da calcopirita após 72 horas de contato (A) e por microscopia
eletrônica de varredura em calcopirita após 288 horas de contato (B).
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Ingledew ( 1986) apresenta um sumário completo dos componentes do sistema oxidati vo 
e de transferência de elétrons (produção de energia) do A. ferrooxidans, dentre os 
quais deve ser destacada a enzima rusticianina, primeiro aceptor de elétrons da 
cadeia respiratória dessa bactéria. Utilizando a energia proveniente dessas reações 
de oxidação, a espécie fixa o CO, atmosférico via ciclo de Calvin (TUOVINEN & 
KELLY, 1973).

O isolamento dessa espécie é conseguido com uma certa facilidade, utilizando- 
se amostras (sólidas ou líquidas) provenientes de minas contendo 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 tem sido publicadas, mas até hoje os dois meios mais utilizados para 
o cultivo da espécie são os meios “9K” (SILVERMAN & LUNDGREN, 1959) e o 
“T & K” (TUOVINEN & KELLY, 1973). Em meio sólido, são requeridos agentes 
geleificantes puros como a agarose, visto que tipos comuns de ágar inibem o 
crescimento da espécie (GARCIA et al., 1992).

3.4 Oxidação de sulfetos metálicos por A. ferrooxidans

Tem sido demonstrada a capacidade do A. ferrooxidans em oxidar diferentes 
sulfetos metálicos como arsenopirita (FeAsS), galena (PbS), esfarelita (ZnS), calcopirita 
(CuFeSJ além de outros (BEVILAQUA et a l 2002; GARCIA et a i , 1995a,b; 
TUOVINEN et a i ,  1994). No entanto, a interação da bactéria com os sulfetos minerais 
ainda é um dos temas mais controvertidos na literatura (BOON, 2001; CRUNDWELL, 
2001; SAND, 2001; TRIBUTSCH, 2001).

Dois tipos de mecanismos são propostos e motivam grandes discussões, o 
mecanismo direto e o indireto. Os proponentes do mecanismo direto afirmam que a 
bactéria possui um mecanismo biológico específico para degradar o mineral e deste 
modo obter energia diretamente do mineral (reação [14]). Por outro lado, os 
proponentes do mecanismo indireto argumentam que o íon férrico é o responsável 
pela dissolução do mineral e que a bactéria obtém energia da regeneração deste íon 
férrico (reações 115] e [13]). Indubitavelmente o mecanismo indireto ocorre, mas os 
defensores do mecanismo direto argumentam que esta não é a rota dominante.

MeS + 2 0 , M eS04 I 14]

onde MeS é o sul feto metálico.

MeS + Fe2(S04)3 -> M eS04 + 2FeS04 + S° [15]

4FeS04 + O, + 2H,S04 b"“  2Fe2(S04), + 2H,0 [13]

Esta classificação dos mecanismos foi refinada incluindo-se mais uma 
categoria: mecanismo indireto, mecanismo de contato indireto e mecanismo de contato 
direto. A Figura 6 ilustra os três mecanismos.



Microrganismos. minerais e metais

A superfície dos sulfetos 
minerais é muito reativa e começa a 
oxidar tão logo o mineral entra em 
contato com o ar ou a água. A 
oxidação destas superfícies é um 
fenôm eno muito im portante, 
principalmente nos processos de 
flotação onde pode ser reduzida a 
recuperação dos metais de interesse 
(VELÁSQUEZ, 1998).

Fullston (1999) mediram o 
potencial zeta como função do pH e 
de condições oxidantes de vários 
sulfetos minerais e estabeleceram a 
seguinte ordem de oxidação: calcocita 
> tenantita > enargita > bornita > 
covelita > calcopirita.

Basicam ente, os estudos 
sobre a interação bacteriana com a 
interface dos sulfetos se dividem em 
pesquisadores que assumem a 
interação direta (BOOGERD, 1991) 
e outros que assumem a interação 
indireta (BOON, 1998; ESPEJO & 

RUIZ, 1988; FOWLER, 2001). Uma vez que a bactéria modifica a concentração 
relativa e, portanto, o potencial redox do par Fe2+/3+, foram feitas tentativas de se 
controlar o potencial durante os experimentos (HOLMES, 1999). Nesse trabalho 
verificou-se uma alteração no potencial misto, acompanhado de um aumento do pH 
na interface. Entretanto, em todos estes estudos, o mecanismo interfacial bactéria/ 
sulfeto permanece ainda relativamente obscuro, uma vez que espécies vivas, e os 
muitos compostos que elas secretam, interagem com a interface sólida.

Sand (1995) propôs que a lixiviação bacteriana de sulfetos minerais ocorre 
essencialmente pelo mecanismo indireto iniciado pelo íon férrico. Nesta definição, 
ele define o papel do Fe3+ ligado a uma substância exopolimérica, que é essencial 
para a ligação das células à pirita.

Dc acordo com um novo modelo para biolixiviação proposto por Sand (2001), 
os sulfetos metálicos são degradados por ataque químico de íons Fe3+ e/ou ataque de 
prótons na rede cristalina. O mecanismo e a química de degradação são determinados 
pela estrutura do mineral.

A estrutura eletrônica dos sulfetos minerais, explicada pela banda de valência 
e pela teoria do orbital molecular, é um fator decisivo para os mecanismos de 
biolixiviação.

Muitos sulfetos são semicondutores ou semi-metais, e a reatividade interfacial 
destes sulfetos com espécies eletrolíticas pode ser descrita de diferentes maneiras, 
sejam elas: em termos de potencial eletroquímico, de estados eletrônicos, de posições

FIGURA 6. Os três mecanismos propostos para a 
ação do Acidithiobacillus ferrooxidans  sobre 
os sulfetos minerais, (a) mecanismo indireto, no 
qual a bactéria oxida o íon ferroso em solução e 
este por sua vez, lixivia o metal, (b) mecanismo 
do contato indireto, no qual a bactéria aderida 
ao mineral oxida o íon ferroso dentro do biofilme 
( formado pela própria bactéria e o material 
exopolimérico que ela produz), o íon férrico lixivia 
o metal dentro desta camada exopolimérica. (c) 
o m ecan ism o de con ta to  direto,  no qual a 
bactéria oxida o mineral, sem requerer íons 
férrico ou ferroso (CRUNDWELL, 2001).
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energéticas, de bandas de energia e propriedades de trocas de elétrons. Dependendo 
dos fatores limitantes envolvidos, o comportamento eletroquímico e a natureza dos 
produtos de corrosão anódica podem ser muito diferentes. Muitos sulfetos (ZnS, 
CdS, PbS, CuS) produzem enxofre molecular como um produto de oxidação, outros 
(FeS2, MoS„ WS,) produzem sulfatos. Hoje se conhece o porquê desses sulfetos 
reagirem tão diferentemente. Um fator crítico é a natureza eletrônica da banda de 
valência (a mais alta banda energética ocupada por elétrons) com o qual o eletrólito 
pode trocar elétrons durante a reação de dissolução. De acordo com as teorias do 
orbital molecular e de ligação de valência, os orbitais de átomos simples ou moléculas 
formam bandas de elétrons com diferentes níveis de energia. A banda com maior 
nível de energia, a qual ainda está preenchida com elétrons, é a banda de valência. 
Os átomos do metal e do enxofre estão ligados na rede cristalina. No caso da pirita 
(FeS2), molibdenita (MoS J  e tungstenita (WS,) as bandas de valência são derivadas 
somente dos orbitais dos átomos de metais, enquanto para todos os outros sulfetos 
minerais as bandas de valência são derivadas de ambos, orbitais do metal e do 
enxofre.

Conseqüentemente, as bandas de valência da pirita, molibdenita e tungstenita 
não contribuem para a quebra da ligação entre o metal e o enxofre. Esta ligação 
somente pode ser quebrada por vários passos de oxidação com o agente oxidante 
Fe3+. No caso dos outros sulfetos minerais, além dos íons Fe3+, prótons podem remover 
elétrons da banda de valência, provocando uma quebra da ligação entre o metal e o 
enxofre. Desta maneira, estes sulfetos minerais são relativamente solúveis em ácido, 
enquanto pirita, molibdenita e tungstenita são insolúveis.

A reação da pirita com o íon Fe3+ pode ser assim representada:

FeS, + 6Fe3+ + 3H ,0 -> S ,0 ,2 + 7Fe2+ + 6H+ [16]

S /V  + 8Fe3+ + 5H20  ^  2SO / + 8Fe2+ + 1()H+ | I 7]

O tiossulfato (S O^2') é supostamente formado do dissulfeto da rede cristalina 
da pirita (reação ( 18]):

Fe— S— S —  Fe2+ + S— SO ,2 I I 8 ]

O tiossulfato é conseqüentemente degradado num processo cíclico até sulfato, 
com enxofre elementar sendo um sub-produto.

Este “mecanismo do tiossulfato” é diferente do “mecanismo do polissulfeto”, 
que é o mecanismo pelo qual ocorre a dissolução de sulfetos minerais ditos “solúveis 
em ácido” comoesfarelita (ZnS), calcopirita(CuFeS,), galena (PbS) e realgar (As4S4), 
onde o ataque inicial envolve a participação de prótons. Os principais intermediários 
são polisulfetos e enxofre elementar.

Estes dois mecanismos estão resumidos na Figura 7.
Independentemente de qual mecanismo ocorre, a adesão da bactéria na 

superfície dos sulfetos metálicos foi detectada e analisada por diversas técnicas 
(ESCOBAR, 1997; PORRO, 1997; SAMPSON, 2000; BENGRINE, 2001).
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FIG U R A  7. E squem a do m ecan ism o  do 
t io s s u l f a to  e do p o l i s s u l f e to  na 
biolixiviação dos sulfetos metálicos. MS
-  sulfeto metálico; M 2+ - íon metálico; 
S^O,2 - tiossulfato, Sn2 - polissulfeto; Sg
-  enxofre elementar; A. / . ,  A. t. -  reações 
e n z im á t i c a s  p r o m o v id a s  por  
A c id i th io b a c i l lu s  ferrooxidans e 
A c id i th io b a c i l lu s  th io o x id a n s \  (*) -  
p o s s ív e i s  r e a ç õ e s  e n z im á t i c a s  
p r o m o v id a s  p o r  A c id i th io b a c i l lu s  
f e r r o o x id a n s  e A c id i th io b a c i l lu s  
th io o x id a n s .

A adesão bacteriana é importante em diferentes processos, sejam eles 
biotecnológicos, na formação de biofilmes, na formação de cáries dentárias e no 
tratamento de águas residuais (aeróbico ou anaeróbico) (van LOOSDRECHT, 1990).

Embora parâmetros físicos como tamanho de partículas, tempo de incubação 
e agitação sejam importantes no processo de adesão (MURTHY & NATARAJAN,
1992), há evidências que o mecanismo está baseado em interações específicas e não 
específicas. Interações específicas podem ser definidas como interações microscópicas 
(interações iônicas, químicas ou ligações protéicas), enquanto interações não 
específicas envolvem propriedades macroscópicas (hidrofobicidade, energia livre de 
superfície e interações eletrostáticas) (BUSSCHER & WEERKAMP, 1987).

Embora a adesão do A. ferrooxidans sobre superfícies minerais seja tenaz e 
frequentemente irreversível (KARAN, 1996; SRIHARI, 1991), não há muito 
conhecimento sobre como e quais as forças que dirigem esta interação bactéria- 
superfície. Obviamente esta interação depende das características físico-químicas 
da superfície e do envelope celular, bem como da força iônica do meio. Como a 
bactéria se move em direção a uma superfície sólida, vários fatores afetam as forças 
que determinam se a adesão irá ou não ocorrer. Entretanto estas forças diferem na 
intensidade e na distância na qual elas influenciam a interação entre a bactéria e a 
superfície a ser aderida. A distância de dezenas de nanômetros, a interação é o 
balanço das forças atrativas e repulsivas entre as duas superfícies. As forças de van 
der Waals são freqüentemente atrativas, ocorrem entre todas as fases adjacentes, 
independentemente da sua composição e atuam sobre distâncias relativamente grandes 
(> 50 nm), mas elas são relativamente fracas. Já as forças eletrostáticas se tornam 
significativas a uma distância menor ( 1 0 - 2 0  nm). Se as superfícies tiverem cargas 
opostas, então a interação eletrostática será atrativa. Muito freqüentemente as cargas 
da bactéria e da superfície são negativas e, portanto ocorrerá uma repulsão eletrostática 
que pode evitar que a bactéria se aproxime o suficiente da superfície para que a 
adesão ocorra. Entretanto, as forças de repulsão diminuem com o aumento da força 
iônica do meio (FLETCHER, 1996).

Mecanismo Mecanismo
via tiossulfato via polissulfeto

SO„2 + H+
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Uma outra barreira potencial à adesão de bactéria sobre superfícies é a 
água adsorvida sobre elas. Para que a adesão ocorra, tem que haver o deslocamento 
desta água adsorvida o que é energeticamente desfavorável. Porém se as superfícies 
possuírem grupos não polares, estes podem auxiliar na exclusão desta água 
por interações hidrofóbicas. Estas interações são muito importantes em muitos 
casos, ou como mecanismo primário de adesão, ou facilitando a aproximação das 
espécies.

A superfície bacteriana é uma estrutura tridimensional, heterogênea e com 
uma composição química complexa, com várias macromoléculas na interface com o 
meio. A influência das condições de crescimento nas características da superfície 
celular foi investigada por van Loosdrecht ( 1987) que utilizaram 23 diferentes espécies 
bacterianas. Para altas taxas de crescimento, o envelope celular mostrou uma 
tendência a se tornar mais hidrofóbico. Especificamente para A. ferrooxidans, 
Devasia et al. (1993) mostraram que a adesão à calcopirita (CuFeSj e a pirita (FeS2) 
foi dirigida por interações hidrofóbicas e hidrofílicas.

O substrato de crescimento do A. ferrooxidans (antes do seu contato com 
o sulfeto mineral) é essencial para estabelecer as forças que irão predominar na 
interação bactéria/superfície (CURUTCHET & DONATI, 2000; SAMPSON, 
2000). Estes autores mostraram que células de A. ferrooxidans crescidas em meio 
contendo enxofre como fonte energética apresentam mais hidrofobicidade do que 
aquelas que foram crescidas em meio contendo íon ferroso. Entretanto esta condição 
não pode ser associada com maior ou menor adesão das célu las. Outros 
estudos sugerem que proteínas (OHMURA, 1996; SOMASUNDARAN, 1998; 
SHARMA, 2001) e substâncias exopoliméricas (EPS) presentes na superfície 
celular (ESCOBAR, 1997; GEHRKE, 1998; KINZLER, 2001) desempenham 
um papel muito importante nos estágios iniciais de adesão. Segundo Blake 
(2001) a adesão do A. ferrooxidans sobre pirita é mediada por uma proteína 
denominada aporusticianina a qual está localizada na superfície externa da 
bactéria.

Ainda sobre pirita. Tributsch & Rojas-Chapana (2000) sugerem que o A. 
ferrooxidans execute a estratégia descrita a seguir para romper as ligações químicas 
na pirita. Utilizando uma molécula que contém um grupo tiol (cisteína), a bactéria 
rompe a interface do sulfeto de ferro formando pontes de enxofre ( - S -  ou -S -S )  
com a pirita (confirmado por estudos eletroquímicos). Deste modo, as ligações 
cristalinas se rompem liberando o ferro e o enxofre da interface cristalina. Este 
mecanismo é demonstrado pelo fato que cisteína, na ausência de bactéria, pode 
dissolver camadas de pirita numa taxa comparável com a dissolução bacteriana da 
pirita.

Segundo Little (1992) diversos fatores influenciam na adesão  dos 
microrganismos às superfícies. A rugosidade e a composição desempenham o papel 
principal durante o estágio inicial de acumulação do biofilme e pode influenciar na 
maneira como as células irão colonizar e se distribuir sobre o substrato. O eletrólito 
também tem uma grande influência nesse processo.

Os exopolímeros produzidos pelas bactérias são fundamentais para a 
integridade do filme microbiano. O gel pode ter diversos efeitos sobre os processos
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interfaciais, entre eles: imobilizar água na interface biofilme/mineral; prender espécies 
metálicas (cobre, ferro) e produtos de corrosão na interface e diminuir a difusão 
(LITLLE, 1992). Muitas técnicas podem ser usadas nos estudos de adesão, 
colonização e formação de biofilme.

O processo de adesão bacteriana é provavelmente o resultado desta 
série de interações que ocorrem simultaneamente (iônicas, hidrofóbicas, van der 
Waals, m ediadas por proteínas específicas, mediadas por exopolím eros, 
dentre outras). A contribuição relativa de cada interação depende de alguns fatores 
tais como composição da amostra, influências ambientais e disponibilidade de 
substrato.

O entendimento aprofundado destes mecanismos e conseqüentemente da 
adesão destas bactérias sobre os substratos minerais é de fundamental importância 
para a manipulação dos processos aplicados em biolixiviação.

Um exemplo de lixiviação indireta e que na verdade se constitui num 
exemplo clássico e bem sucedido da própria Biohidrometalurgia, é o caso do 
urânio. O urânio normalmente se apresenta na natureza na forma de óxidos 
insolúveis (U 0 2) 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 
ác idas  com o, por exem plo , o F e3+. A partic ipação  do A. fe r ro o x id a n s  
nesse processo, como tem sido dem onstrado por inúmeros pesquisadores 
(GUAY et a l., 1977; TUOVINEN, 1986), é a de promover a oxidação de 
um sulfeto de ferro (pirita ou pirrotita, por exemplo) geralmente presentes 
nos minérios uraníferos, produzindo dessa forma o agente de lixiviação (solução 
ácida de sulfato férrico). A Figura 8 mostra um esquema simplificado da 
lix iviação do urânio prom ovida pelo A. ferrooxidans. Podem ser citados 
como exemplos atuais de países que produzem urânio pela via biotecnológica, 
o Canadá (BRUYNESTEYN, 1989) 
e a Espanha (CERDÁ et a l .,
1993). Em nosso país, alguns 
trab a lh o s  foram rea lizados  na 
extinta NUCLEBRAS (atualmente 
In-dústrias Nucleares do Brasil) e 
chegou-se até operações em escala 
piloto (GARCIA 1984; GARCIA 
& B R ITO , 1984; G A R C IA ,
1990; GARCIA, 1993). Entretanto, 
com o é perfe itam en te  sab ido , 
o a rre fec im en to  do program a 
nuclear brasileiro como um todo, 
determinou uma paralisação nesses 
es tu d o s . De qualquer fo rm a a 
potencialidade da aplicação indus
trial da técnica, foi satisfatoriamente 
demonstrada.

FIGURA 8. Esquema simplificado da oxidação da 
uraninita ( U 0 7) pelos produtos da oxidação da 
pirita (F e S j  pelo A. ferrooxidans. O íon ferroso 
(Fe2+) é constantemente reoxidado ao íon férrico 
(Fe3+) pela bactéria. Notar que o urânio solúvel 
é produzido na forma de UO,SO_.
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3.5 A  genética do Acidithiobacillu ferrooxidans

Apesar de haver um razoável acúmulo de conhecimento sobre a fisiologia e 
bioquímica do A. ferrooxidans, poucos trabalhos têm sido realizados objetivando-se 
um melhoramento do processo de lixiviação, pela manipulação genética da bactéria. 
Os sistemas de lixiviação operam de forma tão aberta que, prioritariamente, 
desenvolvem-se populações naturais de microrganismos.

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

Além desse aspecto, as dificuldades de cultivo dessa espécie em meio sólido, 
determinaram durante muitos anos um desinteresse por estudos sobre a genética do 
A. ferrooxidans. Como se sabe, o cultivo de microrganismo 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 que o aproveitamento de concentrados 
sulfetados (e não mais minérios de baixo teor) ou de materiais contendo metais valiosos 
(ouro, por exemplo), deverá 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 elevadas de oxidação dos 
substratos sulfetados, maior resistência a metais tóxicos e maior resistência a níveis 
mais elevados de acidez, são algumas linhas que poderão determinar maior 
produtividade da lixiviação 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 próprio 
conhecimento científico do sistema genético dessa interessante espécie bacteriana, 
sobretudo sua alta resistência a metais, nota-se um crescente interesse na genética 
molecular do A. ferrooxidans.

Entretanto, deve-se começar mencionando os estudos pioneiros de genética 
clássica do A. ferrooxidans, realizados no final da década de 70 por V.l. Groudeva e 
colaboradores na Bulgária. Os trabalhos realizados demonstraram a existência de 
variabilidade genética natural na espécie e comprovaram sua potencialidade para o 
melhoramento genético no sentido de tornar mais eficiente o processo de lixiviação, 
em seu aspecto biológico (GROUDEVA & GROUDEV, 1980c/, b). DiSpirito & 
Tuovinen (1982) constataram também grande variabilidade entre 13 linhagens de A. 
ferrooxidans quanto à resistência ao urânio e ao tório e a parâmetros cinéticos. 
Garcia & Silva (1991), também mostraram variabilidade natural entre linhagens isoladas 
de minas brasileiras, quanto à resistência a metais. Em outro estudo, foi detectada
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diversidade genômica e fisiológica 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 A. ferrooxidcms e de recepção de DNA exógeno 
devem ser identificados e caracterizados; 2) características apropriadas devem ser 
identificadas para servirem como marcadores para a seleção de linhagens receptoras 
transformadas; 3) moléculas de DNA que codifiquem características 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, inúmeros estudos com o A. ferrooxidcms tem sido realizados 
no sentido de desenvolvimento de um sistema genético apropriado para a espécie e 
dessa forma, métodos para isolamento de plasmídios, obtenção de marcadores 
genéticos (resistência a metais e antibióticos), clonagem e expressão de plasmídios 
do A. ferrooxidcms em E. coli e transferência de plasmídios para o A. ferrooxidcms 
tem sido estabelecidos (ROBERTO & BRUHN, 1993; RAWLINGS, 2001). Todo 
esse interesse sobre a genética molecular do A. ferrooxidcms, indicam 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 desenvolvimento 
de estudos nessa área deverá mudar o estágio tecnológico, ainda incipiente, da 
biohidrometalurgia.

3.6 Outras bactérias do processo

A descoberta do A. ferrooxidcms 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 pesquisadores nos aspectos 
tecnológicos e científicos do fenômeno. Além da intensificação dos estudos sobre 
essa espécie bacteriana, começaram a surgir inúmeras investigações sobre a presença 
de outras espécies de microrganismos que poderiam desempenhar importantes funções, 
diretas ou indiretas, na solubilização desses sulfetos. Os principais microrganismos 
presentes no am biente de uma m ina são A c id ith io b a c illu s  fe rro o x id cm s , 
Leptospirilum ferrooxidcms e Sulfobacillus spp., este último pode ser detectado 
quando a temperatura fica em tomo de 50°C.

Groudev etal. (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 Acidithiobacillus {A. 
ferrooxidans , A. th iooxidans), bactérias do ferro (G allionella  e Leptothrix), 
bactérias redutoras de sulfato (Dessulfovibrio), 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 solúveis),
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a participação ativa da maioria desses microrganismos no processo de lixiviação não 
pôde ser comprovada. Além do A. ferrooxidcms e A. thiooxidans, poucas outras 
espécies apresentam a capacidade de utilizar sulfetos como fonte de energia para 
seu crescimento, tendo dessa forma, alguma participação no processo. Atualmente 
sabe-se que além dessas duas espécies bacterianas, existem poucas outras que tem 
essa capacidade de oxidar o íon Fe2+, enxofre elementar ou sulfetos metálicos.

Balashova et al. (1974) isolaram Leptospirillum 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 m etálicos por espécies m oderadam ente term ofílicas do gênero 
T hiobacillus , as quais diferem  profundam ente do A. ferrooxidans quanto à 
temperatura de crescimento; tais espécies foram isoladas de pilhas de lixiviação. 
onde a temperatura no interior atinge até 80-90°C (BR1ERLEY & LOCKHOODS, 
1977; MARSH & NORRIS 1983). Além das moderadamente termofílicas, espécies 
de bactérias termofílicas extremas também foram isoladas de pilhas de lixiviação; um 
exemplo clássico é a espécie Sulfolobus acidocaldarius, a qual oxida compostos 
reduzidos de enxofre e ferro em temperaturas ao redor de 80-90°C e em pH em 
torno de 1,0 (BROCK et a i , 1972).

A medida que o meio se torna mais extremo em termos de acidez e/ou 
temperatura, A. ferrooxidans se torna menos relevante numericamente, com um 
correspondente aumento de A. caldus e arqueobactérias acidofílicas. L ferrooxidans 
pode ser encontrado em qualquer condição ambiental (BRYAN et al., 2005).

Um estudo da biodiversidade apresentada nas minas do Rio Tinto mostrou um 
baixo nível de diversidade procariótica, como já  é esperado para um ambiente extremo. 
No entanto, um surpreendente nível de diversidade eucariótica foi encontrado, o que 
pode ser um indício da existência de um eficiente mecanismo adaptativo que capacita 
um sistema complexo como este se desenvolver em condições extremas de pH, força 
iônica e alta concentração de metais pesados. Oitenta por cento da diversidade 
procariótica encontrada está relacionada a três gêneros bacterianos, Acidithiobacillus, 
Leptospirillum e Acidiphilium (GONZÁLEZ-TOR1L et a l 2003). Outras bactérias 
e arqueobactérias, tais como, Ferrimicorbium acidiphilum, Desulfosporosinus spp., 
Ferroplasma spp. e Thermoplasma acidophila também foram encontradas no Rio 
Tinto em menor número.

3.7 Outros processos

Todos esses processos oxidativos de sulfetos metálicos podem ser resumidos 
pela equação geral [19], onde um sulfeto metálico qualquer (insolúvel) é oxidado 
biologicamente ao sulfato do metal correspondente (solúvel):

MS + 2Q2 " ^ a"ÍS111°V  MSQ4 [1Q]

Entretanto outros processos de dissolução microbiológica de minerais não 
sulfetados, mas que apresentam metais associados, estão bem caracterizados. Dois
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exemplos significativos são a solubilização de aluminosilicatos, como por exemplo, a 
leucita |KAl(SiO^)2] e seus produtos alterados (bauxita, por exemplo) e de minerais 
de manganês como a pirolusita (M n 0 2), promovidas pela ação de espécies de 
microrganismos diferentes dos quimiolitotróficos Acidithiobacillus.

Além do alumínio, outros metais de interesse econômico, tais como o lítio e o 
berílio, podem estar associados nos aluminosilicatos. Basicamente a dissolução desses 
minerais ocorre pela ação de ácidos orgânicos (ácido cítrico e oxálico, por exemplo) 
produzidos e liberados por microrganismos heterotróficos, entre os quais devem ser 
destacadas espécies dos fungos Aspergillus e Penicillium. Deve ser mencionado 
ainda, o mecanismo de ataque biológico direto ao aluminosilicato com a sua conseqüente 
solubilização. Merecem destaque espécies bacterianas heterotróficas 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 neutras de pH 
(-7,0), os seus óxidos de valência [+3] e [+4] são praticamente insolúveis, enquanto 
que a forma reduzida Mn2+ apresenta uma solubilidade 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 Aeromanas e Pseudomonas 
herbicola (depósitos minerais). Apesar da potencialidade devido à comprovada 
participação dessas espécies microbianas nos ciclos biogeoquímicos desses e de outros 
metais e elementos químicos 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 minerais contendo metais, podem 
ser encontradas no livro “Biohidrometallurgy” (ROSS1, 1990).

4. B ioacum ulação e b io tra n s fo rm a çã o  de m e ta is

Os microrganismos em geral podem acumular ou transformar elementos 
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 seres no planeta. Entretanto, com o advento da sociedade 
industrial associada aos avanços do conhecimento científico deste século, os problemas 
da poluição ambiental generalizada e, especificamente, àqueles relacionados com a 
presença de metais pesados, determinaram a descoberta e o interesse crescente nos 
processos relacionando microrganismos e metais.

Em linhas gerais, todos os microrganismos absorvem e acumulam metais dos 
ambientes onde se proliferam, uma vez que metais como o ferro, zinco, cobre,
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molibdênio 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 
rea lizar esse processo de 
absorção e conferir resistência à 
concen trações elevadas dos 
metais, geralmente codificada por 
genes plasmidiais. Em alguns 
casos (As5+, Ag+ e Cd2+) essa 
resistência é devida à 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 
selenito, arsenato e arsenito, telurato e telurito, e outros).

Apesar da especificidade de certos sistemas de absorção, essas características 
bioquímicas da parede celular e da membrana plasmática, permitem que outros tipos 
de metais não essenciais e eventualmente tóxicos, sejam acumulados, ou pelo menos, 
transformados para formas não tóxicas por um grande número de microrganismos. 
Os microrganismos interagem com metais retirando-os do meio onde vivem, 
desempenhando dessa forma, um importante papel nos ciclos geoquímicos desses 
elementos; a Figura 9 mostra um esquema desses mecanismos (BRIERLEY et al., 
1985; ROSSl, 1990).

Essas interações (a. b, c, d) podem ocorrer através dos seguintes mecanismos 
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 metiladas por 
microrganismos está bem documentada (SUMMERS & SILVER, 1978; ROB1NSON 
& 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

FIGURA 9. Representação esquemática das possíveis 
interações (a. b, c, d) entre metais e as células de 
microrganismos.
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ocorrer por um mecanismo não enzimático, através da produção e excreção de 
metilcobalamina (vitamina B12 metilada), conforme a reação |20|.

Hg-- S,t H (° - ^  (CH )Hg" S--—  'C%  (CH3)2Hg [20]

Inúmeros microrganismos realizam esse tipo de mecanismos, entre os quais 
podem ser citados: Clostridium cochlearium , Aspergillus niger, Scopulariopsis 
brevicaule e Saccharomyces cerevisae (ROBINSON & TUOVINEN, 1984).

Entre os mecanismos enzimáticos, sem dúvida nenhuma o mais extensivamente 
estudado é aquele envolvendo a enzima mercúrio redutase, uma flavoproteina que 
requer como cofator na maioria dos casos estudados o NADPH; em algumas espécies 
tem sido demonstrado que o NADH pode ser o cofator requerido pela enzima. Essa 
enzima reduz o íon mercúrico (Hg2+) à mercúrio elementar (Hgü) volátil, conforme 
demonstrado em mais de 100 espécies bacterianas (SUMMERS & SILVER, 1978).

Em ambos os mecanismos, compostos de mercúrio presentes naturalmente 
em minerais, sedimentos e efluentes aquosos, ou ainda presentes em Iodos de esgoto 
decorrentes da urbanização intensiva da sociedade moderna, são volatilizados e 
liberados para a atmosfera.

Uma outra enzima envolvida na volatilização do mercúrio, embora bem menos 
estudada, é a organomercúrio liase. Compostos orgânicos de mercúrio como 
metilmercúrio e fenilmercúrio 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 sedimentos devido à sua ligação com produtos metabólicos microbianos 
excretados. Os microrganismos em geral produzem e excretam compostos orgânicos 
que podem complexar metais, formando complexos organometálicos; dessa forma 
ocorre a imobilização do metal. Além da produção e excreção de compostos orgânicos, 
os microrganismos liberam compostos inorgânicos, os quais poderão se associar com 
os metais do meio externo, imobilizando-os. O microrganismo Sphaerotilus natans, 
por exemplo, pode imobilizar metais como ferro, magnésio, cobre, cobalto, cádmio, 
níquel e crômio por precipitação extracelular (HATCH & MENAWAT, 1978).

Os sulfetos metálicos e muitos compostos fosfatados de metais, são altamente 
insolúveis. Assim, a produção e excreção desses dois ânions (S2 e P 0 43 ) por 
microrganismos, é um mecanismo de detoxificação, uma vez que os compostos 
insolúveis resultantes não são praticamente tóxicos. Um exemplo clássico é a deposição 
de sulfetos metálicos por precipitação do metal com o HnS gerado bacterianamente. 
Como já destacado (item 2.2), as bactérias redutoras de sulfato estão largamente 
distribuídas em ambientes anaeróbios; esses microrganismos acoplam a oxidação de 
compostos orgânicos para a produção de energia com a redução do sulfato à H ?S. O 
sulfeto de hidrogênio liberado reage com o metal formando o sulfeto metálico 
correspondente, conforme a equação geral mostrada abaixo.

M2+ + H2S *  MS + 2H+ ( 21 )
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Além desse mecanismo ativo, a decomposição microbiana de matéria orgânica 
em sedimentos, também leva à formação de H^S e, consequentemente, à deposição 
de sulfetos metálicos.

c) Ligação à superfície celular (adsorção) - A ligação de metais à superfície 
celular dos microrganismos, processo chamado de biosorção, é um fenômeno de 
adsorção que acontece através de interações eletrostáticas entre o cátion metálico e 
a superfície carregada negativamente da célula microbiana. Dessa forma, a capacidade 
de “adsorver” metais vai depender diretamente das características do revestimento 
celular de cada espécie. Segundo Rossi (1990), evidências experimentais foram 
demonstradas na bactéria Gram+ 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 
capacidade é determinada, primariamente, pelo conteúdo significativo de ácidos graxos 
do revestimento celular, do que pela fração peptideoglicano.

Deve ser mencionado ainda, que a quantidade de metal ligado à superfície 
celular é muito maior que aquela prevista pela estequiometria de ligação com os sítios 
reativos da superfície. Tal constatação pode ser explicada por dois mecanismos básicos, 
baseando-se em estudos de microscopia eletrônica. Num primeiro estágio, somente a 
quantidade 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+, são válidos 
também para as Gram- e para outros tipos de microrganismos como algas, fungos, e 
outros. Foi demonstrado, por exemplo, que células de leveduras acumulam uma massa 
de mercúrio equivalente ao seu próprio peso (MURRAY & KIDBY, 1975); em outro 
estudo, Strandberg et al. (1981) constataram  que as espécies Pseudomonas 
aeruginosa e Saccharomyces cerevisae acumulam urânio equivalente a cerca de 
10 a 15% de seus pesos secos. Um outro exemplo 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 que a adsorção é um processo passivo decorrente das 
características do revestimento celular microbiano, foi obtido com a espécie 
Streptomyces longwoodensis\ células Iiofilizadas do microrganismo acumularam 
cerca de 0,45 g de urânio/g de matéria seca em apenas 30 a 40 segundos de exposição 
ao metal (FRIIS & MYERS-KE1TH, 1986).

A partir dos exemplos citados acima e de muitos outros encontrados na 
literatura (ROSSI, 1990), pode-se afirmar que potencialmente qualquer microrganismo 
possui uma afinidade por cátions metálicos; assim a utilização de biomassa microbiana 
como um processo de remoção de metais de efluentes vai depender da identificação 
daqueles que apresentam a mais alta taxa de remoção e maior nível de especificidade.

d) Bioacumulação intracelular - A bioacumulação intracelular de metais, pode 
ser entendida como uma segunda fase do processo de absorção dos metais por
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microrganismos vivos, decorrendo dessa form a de um m ecanism o celu lar 
ativo, que ocorre numa primeira fase, com gasto de energia (ATP); assim, esse 
processo difere na sua essência da adsorção físico-química passiva discutida no 
item anterior.

A bioacumulação de metais na célula requer, geralmente, sistemas específicos 
de transporte e vai depender 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 diferenciar entretanto, os micronutrientes necessários 
metabolicamente e aqueles não essenciais. Entre os primeiros, podem ser citados 
K, Fe, Mg, e em menor quantidade Cu, Ni, dentre outros; entre os não essenciais 
merecem destaque Cd e Ag, que são incorporados ao interior celular pelos sistemas 
de transporte dos micronutrientes essenciais. Está demonstrado, por exemplo, que 
a acumulação por bactérias de Mn2+, Ni2+, C o2+ 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 outras vias diferentes dos conhecidos sistemas de transporte. Strandberg 
et al. (1981) dem onstraram  que a a cu m u lação  in tra c e lu la r  de u rân io  
por Pseudomonas aeruginosa , parece independer de sistem as de transporte 
regulados metabolicamente. Nesse sentido, uma proteína de baixo peso molecular 
(~ 6.000) e de alto conteúdo de cisteína (30 a 35%) chamada metaloteioneina, 
parece desempenhar papel fundamental na absorção de metais pelos microrganismos; 
sua presença e função em vertebrados, invertebrados e em microrganismos 
procarióticos e eucarióticos tem sido bem documentada (TAUSEEF, 1987; ROSSI, 
1990).

Além da bioacumulação de metais em suas formas catiônicas, exemplos de 
absorção de formas aniônicas também tem sido mostrados; em Neurospora crassa, 
a acumulação intracelular de C r0 42 parece ocorrer pelo sistema de transporte de 
S 0 42 (ROSSI, 1990).

Devido às propriedades físico-químicas da parede celular e da membrana 
plasmática ou de reações enzimáticas específicas, vários microrganismos podem 
concentrar diversos compostos de metais em sua superfície. A interação metal-célula 
tem sido estudada para diversos microrganismos tais como bactérias (Escherichia 
coli, Bacillus subtilis), leveduras (Saccharom yces cerevisiae , Kluyveromyces 
marxianus), fungos (Penicillium chrysogenum , Aspergillus niger) e algas (Chlorella 
regularis, Sargassum fluitans), entre outros. Vários metais têm sido objetos de 
estudo para a remoção por sistemas celulares, principalmente metais pesados como 
mercúrio, chumbo e cádmio, metais nobres como cobre, prata e ouro, e metais com 
propriedades radioativas como o urânio e o tório, entre outros.

Dos exemplos e discussões acima apresentadas, fica evidente a capacidade 
que os microrganismos apresentam para a imobilização de metais. Essa capacidade
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é conferida por processos ativos ou processos 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 em geral, 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.

Outro aspecto que torna este processo atrativo é o aproveitamento de 
microrganismos excedentes gerados pela indústria de fermentação que reduz o custo 
da obtenção dos biosorventes tornando este processo interessante do ponto de vista 
econômico (FOUREST & ROUX, 1992; OMAR, et a l , 1996; SINGELTON & 
SIMMONS, 1996).

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 clarificação dos efluentes a serem despejados 
nos rios, também se mostra muito eficiente na imobilização de metais pesados. Com 
base nesses conhecimentos, processos específicos para remoção de metais de efluentes 
de atividades de mineração tem sido desenvolvidos, objetivando de um lado a 
descontaminação do efluente a ser lançado no ambiente e de outro, a própria 
recuperação desses metais. Um exemplo clássico é o processo denominado AMT- 
BIOCLAIMÔ (BRIERLEY et a l 1986), no qual grânulos de biomassa (consórcio 
de microrganismos) são utilizados como biosorventes de metais presentes em rejeitos 
líquidos da indústria mínero-metalúrgica.

5. C onsiderações fina is

Como já 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 ambiente, e a gênese de depósitos contendo metais 
associados, os microrganismos em geral podem acumular ou transformar elementos 
metálicos, como resultado de reações enzimáticas específicas ou de mecanismos 
decorrentes das propriedades de seus revestimentos celulares.

Além da óbvia importância ecológica, pois dessa ação microbiana resulta 
uma transformação lenta, mas contínua e progressiva, no ambiente em que vivemos, 
os conhecimentos recentes que vem sendo acumulados sobre a ativa participação 
dos microrganismos nos processos geoquímicos, permitiu o desenvolvimento de 
processos tecnológicos, englobados sob o nome genérico de Biohidrometalurgia.

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., se constituem em exemplos da importância do tema, sob o 
ponto de vista de aplicação tecnológica.
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I . B ioprospecção e ecolog ia  m icrob iana

Durante os séculos, a humanidade sempre utilizou os recursos naturais para 
sua sobrevivência e desenvolvimento, mas a grande importância da biodiversidade 
foi sendo percebida aos poucos com o desenvolvimento biotecnológico, adquirido a 
partir do aprimoramento das técnicas de exploração dos recursos naturais, e a 
percepção de que quanto maior a variedade de produtos gerados por uma vasta 
gam a de o rgan ism os, m aior o potencial de u tilização  dos m esm os, e, 
conseqüentemente, maior o lucro.

Em inúmeros estudos recentes pode-se observar a citação do termo 
“bioprospecção” como diretriz para as atuais pesquisas em biotecnologia ambiental. 
Mas o que é Bioprospecção? Entre outras definições, pode-se dizer que seria a 
localização, avaliação e exploração sistemática e legal da diversidade de vida 
existente em determinado am biente para fins comerciais, ou seja, a busca 
por produtos, genes e/ou organism os de interesse biotecnológico, seja na 
indústria (agropecuária e farmacêutica) ou na remoção de diferentes poluentes 
ambientais.

Na área da microbiologia, a busca por esses produtos de interesse para 
biotecnologia, pode ser feita por meio de diferentes metodologias que podem ser 
dependentes ou independentes do cultivo dos organismos que possuem esses genes 
e características desejadas. Cada vez mais, essas tecnologias ganham destaque 
por serem as ferramentas que proporcionarão o resgate desses importantes agentes 
biológicos dentro da enorme complexidade existente em ambientes naturais. Ou 
seja, quanto mais eficiente às técnicas aplicadas, maior a capacidade de selecionar 
organismos/genes de grande aplicabilidade.

Podemos cu ltivar m icrorganism os pertencentes a diversos grupos 
taxonômicos de interesse a partir de amostras ambientais, por meio da utilização 
de meios de cu ltura  específicos ou enriquecidos, por exem plo, com um 
determinado composto a ser degradado (ex: Naftaleno etc). Uma alternativa é a 
busca por genes de interesse através da utilização de técnicas moleculares para 
a detecção de uma determ inada seqüência específica, ou mesmo a busca 
aleatória de seqüências em am ostras am bientais visando à descoberta de 
novos genes re lacionados a im portantes funções ecológicas e com uma 
possível aplicação biotecnológica. As aplicações dos agentes selecionados 
são diversas, e abrangem diferentes ramos de pesquisa e diferentes áreas na 
indústria.

A biotecnologia ambiental, por exemplo, pode ser entendida como um conjunto 
de tecnologias que utilizam sistemas biológicos para eliminar poluentes ambientais, 
aumentar e melhorar de forma sustentável a produção agrícola, além de inúmeras 
outras aplicações, e vem sendo descrita como vantajosa quando comparada a
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tratamentos químicos e físicos (WATANABE & BAKER, 2000). Essa abordagem 
implica na prospecção de organismos com potencial para eliminação ou viabilização 
de poluentes, o que atrai atualmente grandes investimentos por parte de agências 
de fomento e indústrias interessadas em tecnologias menos agressivas ao ambiente 
e que estejam de acordo com as tendências e iniciativas globais rumo a um mundo 
mais sustentável.

A preocupação com o meio ambiente e a preservação do planeta está 
direcionando a preferência dos consumidores em diversos países, gerando a 
implantação de diretrizes mais “ecológicas” nas empresas. A partir disso surgiu o 
“ selo verde” que indica que produtos são fornecidos por empresas que tem 
comprometimento com a conservação ambiental e, portanto, merecem atenção 
especial por parte do consumidor. Essa iniciativa não só está premiando o produtor 
consciente como força os mais despreocupados a se recolocarem no mercado com 
uma atitude mais responsável.

Na indústria farmacêutica, a corrida por fármacos de extenso espectro de 
aplicações também movimenta diversos estudos e é atualmente um mercado bastante 
promissor.

No agronegócio as aplicações englobam, entre outros exemplos, a busca 
por indicadores de qualidade de solo, melhoria genética de plantas e o controle 
biológico de pragas agrícolas.

O Brasil é considerado o país com a maior biodiversidade do planeta, que o 
torna foco de grande interesse internacional e inúmeras discussões sobre a 
implementação de regras que possibilitem sua utilização econômica da forma mais 
apropriada, ou seja, que assegurem o controle da exploração de forma sustentável 
e que impeçam a “biopirataria”. Esses temas merecem grande destaque e necessitam 
uma ampla divulgação e debate entre a com unidade cientifica, os órgãos 
governamentais e a sociedade, para que a bioprospecção de microrganismos 
realmente traga benefícios sociais e econômicos e que seja preservado o direito a 
propriedade intelectual.

Os elementos biológicos residentes no solo são compreendidos como uma 
comunidade complexa e rica, difícil de ser estudada. Entretanto, à medida que os 
limites de cada técnica de pesquisa vão sendo reconhecidos, a aplicação de métodos 
apropriados pode proporcionar uma caracterização adequada da estrutura e das 
funções da comunidade microbiana do solo (MAZZOLA, 2004).

Os m icrorganism os apresentam  uma im ensa d iversidade genética 
e desempenham funções únicas e cruciais na manutenção de ecossistemas, 
como componentes fundamentais de cadeias alimentares e de ciclos biogeo- 
químicos. A ecologia de microrganismos do solo e o estudo de sua participação 
nas interações com as plantas e o funcionamento do ecossistema, sua dinâmica 
e produtividade, se destacam como áreas de grande interesse científico. A 
partir das últimas décadas, o desenvolvimento de metodologias rápidas e eficientes 
para avaliar e monitorar a comunidade microbiana do solo, em relação a sua 
com posição, diversidade, biomassa e seu impacto sobre a fertilidade e a 
sustentabilidade do mesmo, vem sendo uma das prioridades entre diversos grupos 
de pesquisa.
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O desenvolvimento de estudos na área que foi denominada “Ecologia 
Microbiana Molecular”, iniciados em meados dos anos 90, mostrou aos cientistas o 
quão pouco se conhecia a respeito das populações microbianas no meio ambiente. 
Apesar de sua grande importância na manutenção do equilíbrio da biosfera, estima- 
se que menos de 10% dos microrganismos existentes no planeta tenham sido 
caracterizados e descritos (ROSADO et a l., 1997).

Apesar dos microbiologistas estarem investigando o impacto da diversidade 
microbiana sobre a estabilidade do funcionamento de ecossistemas desde os anos 60 
(GARBEVA, VAN VEEN, VAN ELSAS, 2004), atualmente o interesse sobre o 
efeito que a diversidade da comunidade microbiana tem sobre as funções ecológicas 
e a resiliência em solos impactados vem crescendo consideravelmente e está 
intimamente relacionado à prospecção de funções de interesse econômico e ambiental. 
As relações são muitas vezes observadas entre a extensão da diversidade microbiana 
no solo, qualidade do solo e da planta e sustentabilidade do ecossistema. Além disso, 
muitos estudos vêm documentando as relações entre o grau de supressão de doenças 
de plantas e a diversidade ou abundância da comunidade microbiana (AGRIOS, 
1997).

A tualm ente é extrem am ente aceito  o fato de que apenas as técnicas 
tradicionais de cultivo de microrganismos não são suficientes para uma exploração 
mais abrangente da comunidade microbiana e suas funções ecológicas em ambientes 
naturais. Muitos pesquisadores vêm então se concentrando em estudos ambientais 
com a utilização de técnicas de biologia molecular (WATANABE & BAKER 2000; 
COWAN et a l ., 2005). Entretanto, apesar da grande contribuição das novas 
ferramentas moleculares para estudos em biodiversidade, as técnicas tradicionais de 
enriquecimento e cultivo são também importantes para o conhecimento da capacidade 
metabólica e das características fenotípicas dos microrganismos, sendo necessária 
uma abordagem através de vários enfoques (polifásica) para se chegar o mais próximo 
possível ao quadro real de um ambiente (ROSADO et a l 1997; MUYZER & 
SMALLA, 1998).

As técnicas baseadas em cultivo de microrganismos associadas com a 
utilização de técnicas de biologia molecular para caracterização dos isolados, oferecem 
uma grande possibilidade de seleção de diversos organismos que possuam funções 
biológicas específicas e de interesse comercial. Entretanto, atualmente uma nova 
opção vem sendo reportada e utilizada de forma bastante promissora para driblar a 
barreira de ainda não conhecermos as necessidades nutricionais e características 
fisiológicas da grande maioria dos microrganismos; É a metagenômica, ou seja, a 
seleção de genes diretamente de uma amostra ambiental sem ser necessária a utilização 
de meios de cultura, sondas ou marcadores específicos para determinado grupo de 
organismos, e sim a direta utilização do material genético contido na amostra.

Ao longo deste capítulo iremos detalhar alguns exemplos das aplicações da 
bioprospecção em solos, ressaltar a importância de abordagens complexas para a 
avaliação de agentes com potencial de uso comercial, além de discutir mais 
detalhadamente as aplicações da metagenômica como alternativa de prospecção 
independente de cultivo ou de conhecimento prévio de seqüências gênicas, assim 
como suas aplicações.
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2. B ioprospecção de m ic ro rg a n ism o s  cu ltiváve is

2.1 Biorremediação

A Agência de Proteção Ambiental Americana (EPA) define o termo atenuação 
natural como “A biodegradação, dispersão, diluição, sorção, volatilização e/ou 
estabilização química e bioquímica do contaminante para reduzir efetivamente sua 
toxidez, mobilidade ou volume a níveis que não ofereçam risco à saúde humana e ao 
ecossistema” (NYER etal., 1998). Esta definição engloba tanto os processos bióticos 
quanto os abióticos para reduzir os níveis do contam inante. No entanto, a 
biodegradação é o mecanismo primário para atenuar os contaminantes que são 
biodegradáveis. De acordo com Nyer e colaboradores (1998), o termo biorremediação 
se refere, portanto, a todas as reações bioquímicas da atenuação natural. Esta 
tecnologia está sendo considerada adequada porque oferece baixos riscos aos sítios 
contaminados e é uma alternativa que favorece a relação custo-benefício do 
tratamento (KORDA et al., 1997, CRÁPEZ et al., 2002).

O princípio da biorremediação se baseia na prospecção de populações 
microbianas que possuam a habilidade de modificar ou decompor determinados 
poluentes. Pode-se utilizar a ação e/ou adição de microrganismos indígenas, assim 
como provenientes de outros sítios ou estirpes modificadas geneticamente. O principal 
objetivo é obter níveis de degradação até o limite de detecção do poluente ou abaixo 
dos valores aceitáveis ou estabelecidos pelas agências reguladoras. O benefício 
máximo deste processo é a completa mineralização dos compostos assim como 
formação de biomassa (ATLAS, 1994; CUNHA & LEITE, 2000; WATANABE & 
HAMAMURA, 2003). A utilização de microrganismos da biota natural é preferível 
aos provenientes de outros sítios ou aos microrganismos modificados geneticamente, 
pois não necessita de um monitoramento mais incisivo e é mais “natural” do ponto de 
vista ecológico: as chamadas “tecnologias verdes” (KORDA et a l., 1997).

O desenvolvimento da biorrem ediação como uma ferram enta útil na 
recuperação de solos contaminados tem sido, em grande parte, baseado no aumento 
do conhecimento da fisiologia, ecologia e bioquímica das populações degradadoras 
presentes  no solo e de como os co n tam in an tes  são m etabo lizados  pelos 
microrganismos.

Diversas variáveis têm sido relacionadas com a eficiência dos processos de 
biodegradação de poluentes, como as características físico-químicas do solo. A 
concentração de oxigênio, por exemplo, foi determinada como uma variável limitante 
na degradação de hidorcarbonetos no solo e em ambientes aquáticos (KORDA et 
al., 1997). Geralmente, quanto maior o suprimento de oxigênio mais rapidamente 
ocorre a biodegradação. Entretanto, a degradação microbiana de hidrocarbonetos 
também tem sido demonstrada em condições de anaerobiose, porém, o processo é 
bem mais lento (HEIDER et al., 1999). O nitrato pode atuar como aceptor final de 
elétrons em condições de desnitrificação (HEIDER et a l 1999).
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A participação dos microrganismos nos processos de biodegradação de 
diferentes poluentes é uma função do ecossistema e das condições locais do ambiente. 
A microbiota heterotrófica da maioria dos solos/sedimentos inclui a população 
degradadora de poluentes. Essa característica inerente proporciona um grande 
potencial assimilatório dos poluentes. Assim sendo, a adição do poluente ao solo, 
acidental ou propositalmente, enriquece, seletivamente, a comunidade capaz de utilizar 
esse substrato. Mudanças no número e na atividade dos microrganismos do solo, em 
resposta à contaminação por combustíveis foram observadas por diversos autores 
(ER1CKSON et a l 1999; JUCK et al., 2000).

A biorremediaçâo explora a diversidade genética e a versatilidade metabólica 
dos microrganismos para a transformação de contaminantes em produtos finais menos 
tóxicos, os quais são integrados nos ciclos biogeoquímicos naturais (ALEXANDER,
1994). O conhecimento da diversidade bacteriana e os estudos da diversidade 
microbiológica são essenciais para o entendimento do papel das comunidades 
microbianas nos diferentes processos que ocorrem nos ecossistemas (HUGENHOLTZ 
& PACE, 1996; ROSADO et a i , 1997).

Várias condições devem ser satisfeitas para que a biodegradação aconteça 
em determinado ambiente, entre elas: a) existência de organismos que possuam as 
enzimas necessárias para que os processos ocorram. E necessária à presença de 
organismos com potencial catabólico, mas nem sempre suficiente para que a 
biodegradação se processe; b) Que este organismo esteja presente no ambiente que 
contenha as substâncias a serem biodegradadas. Apesar de muitos microrganismos 
estarem presentes em muitos ambientes, sítios específicos podem não conter o 
organismo que possui as enzimas necessárias; c) A substância deve estar acessível 
ao organismo que contém estas enzimas. Muitas vezes a persistência se deve ao fato 
do microrganismo não ter acesso ao composto que ele tem capacidade de metabolizar.

Uma variedade de tecnologias e procedimentos para a biorremediaçâo de 
petróleo em solos tem sido utilizada atualmente, e um grande número de novos 
procedimentos tem se mostrado promissor. Dentre eles a biorremediaçâo in situ, na 
qual não há remoção do material contaminado para outros locais. Estas remoções 
aumentam o custo do processo de biorremediaçâo e nem sempre são possíveis 
(ALEXANDER, 1994). Dentre as tecnologias in situ , a bioestimulação e a 
bioaumentação são as mais citadas na literatura.

A bioestimulação é o processo de biorremediaçâo que estimula o crescimento 
dos microrganismos nativos do local contaminado, através da correção de pH, 
balanceamento de nutrientes em relação à carga de carbono do poluente orgânico 
através da adição de N e P, aeração do solo e correção da umidade. Os microrganismos 
autóctones são aqueles pertencentes às espécies nativas de regiões biogeográficas, 
onde participam no ciclo de nutrientes e tluxo de energia daquele ecossistema. A 
bioaumentação é o processo no qual são introduzidos no ambiente microrganismos 
cujo potencial de degradação é conhecido, mas que podem ter sido isolados daquele 
ou de outro local (ATLAS, 1994).

Quanto aos genes de importância na biorremediaçâo, suas funções estão 
relacionadas ao poluente em questão. A prospecção é feita a partir da busca de 
genes relacionados à degradação do poluente em questão. A partir daí inúmeras
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estratégias poderão ser abordadas na busca pelos organismos e/ou genes de interesse 
que podem tanto ser baseadas no cultivo de microrganismos quanto em técnicas 
moleculares de rastreamento.

2.2 Controle biológico de pragas agrícolas

Ambientes naturais tendem a estar em equilíbrio, onde os organismos 
dependem uns dos outros e também restringem uns aos outros pela competição por 
fontes de alimento, parasitismo, predação etc. A ação humana pode influenciar esse 
sistema, e isso pode ser facilmente exemplificado quando um organismo exógeno é 
introduzido, propositalmente ou por acidente, em um novo ambiente.

O surgimento de algumas pragas agrícolas é conseqüência direta ou indireta 
da introdução de organismos estrangeiros, onde estes podem encontrar em um novo 
ambiente um lugar livre de “predação” e competição, se estabelecendo de forma 
descontrolada. O controle biológico é definido em linhas gerais como “o uso de 
organismos selvagens ou modificados, genes ou produtos gênicos para diminuir os 
efeitos produzidos por pragas e doenças” (COOK, 1986).

A prospecção de organismos com potencial uso no controle de pragas 
agrícolas, engloba a busca de genes relacionados aos diversos mecanismos de 
antagonismo microbiano, que incluem competição por nutrientes e espaço, indução 
de resistência por parte da planta e produção de diferentes antibióticos, sideróforos e 
enzimas que conferem a antibiose.

Podemos citar, por exemplo, alguns antibióticos com propriedades de 
biocontrole já bem caracterizados como as fenazinas, 2,4-diacetilfloroglucinosil, 
pioluteorinas, pirrolnitrina e cianeto de hidrogênio. Outro exemplo são as enzimas 
relacionadas a relações antagonistas como a quitinase responsável pela degradação 
da parede celular de fungos e que muitas vezes está relacionada ao controle de 
fungos fitopatogênicos.

A prospecção de agentes de biocontrole pode também estar relacionada à 
indução de resistência ou à promoção de crescimento da planta por parte dos 
microrganismos.

2.2.1 Rizosfera: Grande reservatório de agentes de biocontrole

As raízes das plantas liberam uma enorme variedade de compostos no solo 
adjacente, que inclui aminoácidos, açúcares, vitaminas, polissacarídeos, etileno e 
enzimas. Esse material cria um ambiente único para microrganismos que vivem 
associados às raízes das plantas, na rizosfera. A rizosfera foi primeiramente 
descrita (por HILTNER 1904, APUD  GARBEVA, VAN VEEN, VAN ELSAS,
2004) como o volume de solo adjacente a raízes de plantas e influenciado pelas 
raízes vivas.

Bactérias respondem diferentemente aos compostos liberados pela raiz. Sendo 
assim, espera-se que diferentes composições de exsudatos de raiz selecionem 
diferentes comunidades da rizosfera. Por outro lado, as bactérias da rizosfera também
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irão influenciar as plantas, como, por exemplo, promover o crescimento de plantas, 
através de produção de substâncias químicas como citocininas, giberilinas, glicolipídios 
e auxinas (BERTRAND et a l., 2001).

As bactérias que interagem com plantas e são capazes de colonizar e persistir 
em suas raízes são denominadas rizobactérias (WELLER & THOMASHOW, 1994). 
Esses organismos podem estabelecer interações neutras, deletérias ou positivas em 
relação ao desenvolvimento da planta (LAMBERT et a i , 1987).

Entre os microhabitats relacionados às plantas, a rizosfera é tida como o 
maior reservatório de bactérias antagonistas a fitopatógenos. Nesse ambiente, diversos 
gêneros microbianos possuem estirpes com alguma atividade de antagonismo descrita, 
como por exemplo, bactérias dos gêneros Pseudomonas, Agrobacterium, Bacillus, 
Azospirillum, Variovorax e Phyllobacterium (BERTRAND et a l 2001; BERG et 
al., 2002).

Muitos estudos já demonstraram a habilidade de diversas bactérias em inibir 
doenças causadas por fungos ou por outras bactérias. Entretanto, ainda se faz 
necessário um maior conhecimento sobre os mecanismos envolvidos em cada 
antagonismo, assim como sobre a capacidade de colonização das raízes (PEIXOTO 
et al., 2004).

Uma das grandes dificuldades em se utilizar uma rizobactéria antagonista 
como uma alternativa viável de biocontrole é que a maioria dos agentes de controle 
biológico é muito variável quanto a sua performance. De acordo com Raaijamakers 
& Weller (2001), esta inconsistência ocorre principalmente devido à variação da 
expressão dos genes envolvidos no antagonismo e de uma colonização insuficiente 
da rizosfera. Assim, dois fatores são considerados extremamente importantes para 
um bom agente de controle biológico de pragas agrícolas: Primeiro, ele deve possuir 
um mecanismo de inibição do patógeno. Segundo deve ser capaz de colonizar a 
rizosfera da planta, o que fará com que a bactéria benéfica possa estar “no lugar 
certo na hora certa” (CHIN-A-WOENG et al., 1997).

A colonização eficiente da rizosfera vem sendo reportada como a grande 
limitação da aplicação de agentes de controle biológico em campo (SCHIPPERS 
LUGTENBERG & WEISBEEK, 1987; WELLER, 1998; BERg et a l., 2000; 
LUGTEMBERG, DEKKER & BLOEMBERG, 2001; RAAIJAMAKERS & 
WELLER, 2001), e, portanto, o desenvolvimento de ferramentas de monitoramento 
do processo de colonização é extremamente necessário para se rastrear e/ou 
desenvolver estirpes que possuam uma boa atividade de biocontrole em condições de 
campo (CHIN-A-WOENG et al., 1997).

2.2.2 Exemplos de estudos utilizando controle biológico

O sucesso da aplicação de um agente de biocontrole é avaliado, normalmente, 
através da observação da diminuição dos sintomas causados pelo patógeno. Ainda 
não se conhecem todos os mecanismos que levam uma bactéria a se estabelecer na 
rizosfera e promover ação antagonista a um patógeno, e muitas vezes a falha na 
utilização em campo ou casa-de-vegetação de determinado agente de biocontrole
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permanece sem explicação. Dessa forma, estudos que esclareçam essas relações e 
desenvolvam estratégias confiáveis de monitoramento dos agentes de controle biológico 
são cruciais para o entendimento dos mecanismos que interferem na colonização e 
expressão de genes ligados ao antagonismo em ambientes não estéreis (GÕTZ et al 
2005).

Como exemplo, podemos citar o trabalho de Brewster, Spiers e Hopcroft 
(1997) que mostrou a ação antagonista da estirpe E. aerogenes B8 no controle de 
Phytophthora cactorum , um fungo patogênico causador de grandes perdas na 
produção de maçãs em pomares na Nova Zelândia. Outros trabalhos reportam uma 
importante atividade de biocontrole exercida por estirpes de E. cloacae no controle 
biológico de Pythium ultimum, causador do “damping-off’ em diversas culturas 
agrícolas (NELSON et al., 1986; LOPER et a/., 1993).

O grande potencial no uso de Pseudomonas fluorescentes no controle de R. 
solanacearum vem sendo reportado em diversos estudos (BERG et al., 2002; HAAS 
& KEEL, 2003; GARBEVA, VAN VEEN & VAN ELSAS, 2004), mas em alguns 
casos, além da redução significativa da doença em experimento de casa-de-vegetação, 
há também melhora na produtividade da cultura da planta avaliada. Khalequzzaman 
e colaboradores (2002) puderam observar não apenas o controle de R. solanacearum 
em tomateiro por P. fluorescens, como também o aumento na produção de tomates.

Muitos estudos já demonstraram a influência da espécie de planta sobre a 
comunidade microbiana associada a ela (BERTRAND et al., 2001; GARBEVA, 
VAN VEEN & VAN ELSAS, 2004). Podemos citar dois estudos conduzidos sobre 
rizosfera de nabo (Brassica napus), um por Germida e colaboradores (1998) e outro 
por Kaiser, Puhler & Selbitschka (2001), que reforçam a hipótese de que o tipo de 
planta influencia mais a diversidade de bactérias associadas a raiz do que o tipo de 
solo.

O primeiro estudo utilizou métodos independentes de cultivo, enquanto o 
segundo avaliou abordagem dependente e independente (biblioteca do gene 16S rDNA) 
de cultivo. Apesar de cada estudo ter utilizado tipos de solos diferentes, ambos 
indicaram fortemente que o tipo de planta tem um grande papel na composição da 
comunidade bacteriana associada a rizosfera, enquanto o tipo de solo, nos dois casos, 
apresenta um papel muito menos significativo.

Smalla e colaboradores (2001) avaliaram os efeitos de três diferentes plantas 
(Batata (Solanum tuberosum L.), nabo (Brassica napus L.) e morango (Fragaria 
ananassa Duch.)) sobre a comunidade bacteriana da rizosfera, através de PCR- 
DGGE, e também, se esse efeito era afetado durante o crescimento da mesma cultura 
após dois anos consecutivos. Esse estudo também demonstrou que as mudanças na 
nos perfis das populações bacterianas da rizosfera eram totalmente dependentes da 
planta relacionada a rizosfera, e que esse efeito era mais expressivo no segundo ano 
de cultivo das mesmas.

Lagopodi & colaboradores (2002) acompanharam a colonização de raízes 
estéreis de tomateiro, pelas estirpes de biocontrole Pseudomonas fluorescens WCS 
365 e P chlororaphis PCL 1391 marcadas com gfp e pelo fungo patógeno Fusarium 
oxysporum  f. sp. radieis lycopersici marcado com ds-red (Proteína vermelho- 
fluorescente) através de microscopia confocal. Eles observaram que a colonização
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da rizosfera era muito mais rápida e acentuada pelas estirpes de Pseudomonas por 
eles utilizadas em comparação a colonização da raiz pelo fungo. Esse resultado se 
mostrou bastante promissor na aplicação dessas estirpes no biocontrole do patógeno, 
já que indicou uma boa habilidade de colonização das estirpes avaliadas, entretanto 
não se sabe se seria observado o mesmo resultado em solo não estéril.

Outro trabalho recente relatou o rastreamento eficiente de quatro estirpes 
antagonistas a R. solanacearum identificadas como Pseudomonas putida PRD 16, 
PRD 18, PRD 38 e Enterobacter cowanii PRF 116, previamente caracterizadas e 
marcadas com gfp na rizosfera de tomateiro através de microscopia confocal e 
plaqueamentos. O experimento desenvolvido nesse trabalho está representado na 
Figura 1. As marcações com resistência à rifampicina, e com GFP tomaram as estirpes 
mais fáceis de serem monitoradas através de meios seletivos, uma vez que o plasmídio 
carreador do gfp também conferiu resistência à gentamicina, à canamicina e à 
estreptomicina (PEIXOTO et al., 2004, PEIXOTO 2005).

Os dados obtidos através de plaqueamento seletivo, em meio com antibióticos, 
mostraram a presença de um número expressivo das células marcadas com a 
resistência a antibióticos para as amostras de rizosfera inoculadas com as quatro 
diferentes estirpes. Todas as estirpes analisadas apresentaram contagens elevadas 
de unidades formadoras de colônia no meio contendo rifampicina e gentamicina durante 
todo o experimento (superior a 106 cfu/g de raiz fresca), mostrando uma boa taxa de
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sobrevivência das células. Outro ponto relevante é o fato de que o plasmídio IncQ 
utilizado para a marcação com GFP, que também carreava resistência à gentamicina, 
se manteve estável ao longo das coletas. Esse é um de poucos estudos demonstrando 
a estabilidade de plasmídio IncQ em rizosfera durante um período relativamente longo 
de tempo. Esse dado é bastante relevante devido à importância da utilização de 
plasmídios IncQ (que possuem um amplo espectro de hospedeiros) em estudos de 
ecologia microbiana.

A microscopia confocal foi extremamente importante para a observação e 
localização da estirpe na raiz, além de permitir especular sobre sua atividade metabólica 
(Figura 2). Para todas as estirpes, foi observado que a colonização se dava 
preferencialmente nas raízes primárias e pêlos de raízes, sendo muito raro encontrar 
células marcadas em raízes mais jovens, o que sugere uma baixa taxa de migração 
das estirpes inoculadas para regiões mais jovens da raiz. Ao longo do tempo, as 
células localizavam-se preferencialmente nas bordas das raízes primárias ou próximas 
a células danificadas, provavelmente devido a maior disponibilidade de exsudatos.

i

/
10*»

FIGURA 2. Fotos obtidas a partir de microscopia confocal a laser de amostras de rizosfera 
inoculadas com a estirpe PRF 116 marcada com GFP após diferentes tempos de inoculação: 
A, 24horas após a inoculação; B, 24 horas após a inoculação; C, 5 dias após a inoculação; 
D, 29 dias após a inoculação (495-590 nm-série-z).
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A detecção de bactérias marcadas com gfp em amostras da última coleta 
através do microscópio confocal, se tornou rara para todas as estirpes, não sendo 
possível detectar a estiipe P. putida PRD 38. Entretanto, ainda era possível detectar 
contagens elevadas de células de todas as estirpes antagonistas através do 
plaqueamento em meio seletivo.

Uma possível explicação seria uma baixa atividade metabólica da comunidade 
bacteriana na rizosfera nesse tempo de coleta. Nessa fase, foi possível observar que 
os vasos onde os tomateiros estavam plantados tomaram-se muito pequenos para o 
tamanho das raízes, que passaram a ocupar totalmente o espaço dos vasos. As plantas 
estavam visivelmente estressadas, e apresentavam-se relativamente murchas. Como 
descrito anteriormente, é conhecida a ação que a planta exerce sobre a comunidade 
bacteriana da rizosfera, e vice-versa (BERTRAND et al., 2001; HASS & KEEL, 
2003; GARBEVA, VAN VEEN & VAN ELSAS, 2004). Dessa forma é possível que 
os dois fatores, o estresse sofrido pela planta e uma baixa atividade das bactérias, 
estejam correlacionados.

Combinando os resultados das contagens e da microscopia confocal, foi possível 
avaliar que todas estavam colonizando a raiz de forma satisfatória variando entre si 
quanto à emissão de fluorescência possivelmente de acordo com seu estado metabólico.

A metodologia de PCR-DGGE utilizada também ajudou a corroborar os 
resultados obtidos para a estirpe PRF 116, que se mostrou a mais eficaz na colonização 
da rizosfera em todas as abordagens utilizadas.

Os resultados obtidos nesse trabalho reforçam a grande importância de uma 
abordagem polifásica para se monitorar sistemas biológicos e avaliação da aplicação 
de organismos de uso biotecnológico, já  que toma os resultados mais consistentes e 
confiáveis. Além disso, tanto as tecnologias baseadas em cultivo de microrganismos 
quanto as independentes do cultivo são importantes para gerar e utilizar um grande 
número de genes com potencial econômico.

3. B iop rospecção  de m ic ro rg a n ism o s  não cu ltiváve is

Desde a década passada, quando se verificou que a grande maioria dos 
microrganismos não estava representada nos experimentos de isolamento, a busca 
por ferramentas para estudar essa parcela das comunidades microbianas se tomou 
prioridade para grande parte dos microbiologistas ambientais. Deste modo, técnicas 
como DGGE, TGGE, FISH, T-RFLP, RISA, ARISA e seqüenciamento de bibliotecas 
de clone vêm sendo empregadas para avaliar a diversidade microbiana nos mais 
diversos ambientes (ROSADO & DUARTE, 2002). Essas técnicas, porém, embora 
altamente informativas, apresentam um grande problema, o fato de serem baseadas 
no conhecimento prévio da seqüência a qual se está pesquisando. Ou seja, qualquer 
polimorfismo na região para o qual a sonda empregada foi desenhada vai fazer com 
que aquele microrganismo não seja representado nas pesquisas. Deste modo, como 
todas as sondas foram inicialmente desenhadas baseadas em seqüências de organismos 
cultivados essas técnicas têm uma tendência para detectar organismos com grande 
similaridade aos representados em coleções de cultura.
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Assim, como maneira de se estudar os organism os que não estavam 
representados tanto nos isolamentos quanto nos trabalhos de ecologia molecular 
surgiram os projetos de clonagem aleatória e seqüenciamento de clones de DNA 
ambiental (também chamado de metagenoma) independente de amplificação por PCR. 
Desta maneira, pesquisadores podem estudar indiretamente o metabolismo de 
microrganismos anteriormente não representados nos isolamentos.

Outro problema encontrado pelos microbiologistas é a relativamente baixa 
taxa de descoberta de novos bioprodutos de origem microbiana, como enzimas, 
antibióticos e outros metabólitos de interesse industrial. Assim, passou a ser interessante 
para as empresas de biotecnologia buscar novos produtos nesses microrganismos 
ainda não cultivados, já que eles representam mais de 90% dos organismos encontrados 
nos ambientes e, portanto, apresentam grande potencial biotecnológico.

Esses estudos são divididos basicamente na aquisição do DNA ambiental, 
inserção em vetor de clonagem, transformação do vetor em microrganismo hospedeiro 
(normalmente Escherichia coli), seleção dos clones de interesse, seqüenciamento e 
anotação dos insertos dos clones selecionados. Cada uma dessas etapas irá variar 
dependendo do objetivo do trabalho em questão e cada uma dessas opções será 
apresentada abaixo em detalhe. Por fim, apresentaremos alguns dos principais 
resultados obtidos em alguns projetos de seqüenciamento do metagenoma.

3 .1 Obtenção do DNA ambiental

Em qualquer trabalho de ecologia microbiana molecular a metodologia de 
extração de DNA ambiental é uma etapa chave na representatividade do estudo. As 
metodologias de obtenção de DNA se dividem basicamente em dois tipos: as de 
extração direta (OGRAM et al., 1987), onde as células são lisadas diretamente da 
amostra; e as indiretas onde as células são inicialmente separadas das amostras 
ambientais e posteriormente é feita a lise celular (HOLBEN, et al. , 1988). A primeira 
é considerada mais representativa, pois seria capaz de lisar as células que estariam 
aderidas aos agregados do solo. Já a extração indireta gera DNA de melhor qualidade, 
ou seja, com maior peso molecular.

Devido à heterogeneidade, extensão da d iversidade e aderência dos 
microrganismos às partículas, a extração de DNA de amostras ambientais é 
particularmente complicada (MART1N-LAURENT et a l 2001). Outro fator que 
influencia muito a qualidade do DNA extraído é a presença de ácidos húmicos. Ao se 
extrair os ácidos nucléicos de amostras ambientais, quando estas substâncias estão 
presentes na amostra elas serão co-extraídas. Os ácidos húmicos interferem na ação 
de enzimas como as enzimas de restrição, e DNA polimerases, levando a baixa 
eficiência na clonagem e transformação (TEBBE E VAHJEN 1993).

Desta maneira, a construção de bibliotecas complexas, derivadas de amostras 
ambientais, e a clonagem de genes funcionais é dependente da alta qualidade do 
DNA extraído. Assim, como a extração direta das células normalmente inclui etapas 
com altas temperaturas, lise mecânica ou congelamento e descongelamento da amostra 
para obter a lise das células, o DNA obtido por esse tipo de metodologia é mais
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fragmentado que o obtido por extração indireta. Na maioria dos casos o DNA mais 
fragmentado (de menor tamanho), é mais apropriado para construção de bibliotecas 
de clones de insertos pequenos (HENNE et a i ,  1999; MAJERNIK, GOTTSCHALK. 
& DANIEL, 2001; GUPTA, BERG & LORENZ, 2002, KNIETSCH et a i ,  2003), 
embora alguns estudos tenham utilizado DNA obtido por esse tipo de metodologia 
para construção bibliotecas de insertos grandes (RONDON et a i,  2000; ENTCHEVA 
et a i,  2001; MACNEIL et a i,  2001). Já a extração de DNA por lise indireta é mais 
apropriada para construção de bibliotecas de insertos grandes (COURTOIS et a i, 
2003). O uso dessa ultima estratégia é vantajoso também no caso de amostras contendo 
altas concentrações de substâncias que interferem nas reações enzimáticas necessárias 
para construção da biblioteca, pois podem muitas vezes ultrapassar os problemas 
causados por estes. De qualquer maneira, nenhum tipo de extração será apropriado 
a todos os tipos de ambiente, ou seja, cada tipo de ambiente requer um tipo de extração 
específico para suas características e diversas metodologias diferentes podem ser 
encontradas na literatura, assim como diversos kits comerciais também são facilmente 
adquiridos e apresentam bons resultados.

3.2 Construção da biblioteca

Conforme já citado acima, as bibliotecas são divididas em dois tipos, as de 
insertos grandes em cosmídeos, fosmídeos (até 40Kb) e BACs (além de 40Kb) e as 
de insertos pequenos em plasmídeos (menos de 15Kb). A escolha do vetor a ser 
utilizado depende da qualidade do DNA obtido (conforme descrito acima), o tamanho 
do inserto desejado, o número de copias requerido, o hospedeiro e a estratégia de 
seleção de clones a ser utilizada (essa última dependerá principalmente do objetivo 
do estudo, conforme será analisado mais tarde nesse capítulo) (DANIEL, 2005).

As bibliotecas de insertos pequenos são mais apropriadas para isolamento de 
genes individuais e pequenos operons que codifiquem para novas funções metabólicas 
(HENNE et a i ,  1999; HENNE, et a i ,  2000; KNIETSCH et a i ,  2003). Já as 
bibliotecas de insertos grandes são mais apropriadas para recuperar vias complexas 
codificadas por fragmentos grandes de DNA (BRADY & CLARDY, 2000; 
RONDON et a i ,2000; COURTOIS et a i ,  2003).

Além desse fato deve-se levar em consideração o tamanho da biblioteca a 
ser construída. Obviamente número de clones vai depender da complexidade da 
amostra e do objetivo do trabalho. Foi estimado que seria necessário 107 clones de 
plasmídeos, contendo insertos de 5Kb, ou 106 clones de B AC, com insertos de 100Kb 
para se representar os genomas de todos as diferentes espécies procarióticas presentes 
em um grama de solo (H ANDELSMAN et a i,  1998). Essas estimativas são baseadas 
nas espécies estarem igualmente representadas nas amostras, quando se deseja obter 
uma biblioteca capaz de representar membros raros da comunidade (menos de 1%) 
foi calculado que se deve obter cerca de 10" clones de BAC (RIESENFELD, 
GOODMAN & HANDELSMAN, 2004). Assim, as bibliotecas obtidas nos trabalhos 
publicados até o momento não podem ser consideradas representativas dos ambientes 
estudados (DANIEL, 2005).
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O número de clones pode ser consideravelmente menor quando se buscam 
novos genes em um ambiente onde o tipo de metabolismo procurado encontrado em 
altas taxas, ou seja, onde se saiba que grande parte dos microrganismos está ligada 
àquela função ecológica, como, por exemplo, genes de fixação biológica de nitrogênio 
em solos onde há alta taxa de fixação de nitrogênio a longa data. Pois, dessa maneira, 
os genes ligados a esse metabolismo estarão mais representados dentro da biblioteca 
se comparados a um ambiente onde esse metabolismo é pouco encontrado, assim 
necessitando de um número menor de clones para se encontrar o metabolismo desejado.

Quanto ao hospedeiro da biblioteca, a grande maioria dos trabalhos tem usado 
Escherichia coli como hospedeiro. Sendo que alguns trabalhos têm reportado um 
numero baixo de clones positivos para os metabolismos desejados (LORENZ & ECK, 
2005). Esse fato provavelmente se deve à dificuldade de expressão heteróloga de 
algumas enzimas devido a incapacidade da E. coli expressar a enzima ou à toxidade 
dos produtos do inserto. Como maneira de aumentar a amplitude de produtos 
detectáveis em uma biblioteca, alguns hospedeiros alternativos já foram propostos 
como Rhizobium leguminosarum (Alphaproteobacteria), Bacillus sp. (Firmicutes), 
ou Streptom yces lividans (A ctinobacteria) e estão em desenvolv im ento  
(MARTINEZ et al., 2004; KANEKO et al., 2005). No momento, existem dados na 
literatura sobre a busca de “novos genes” utilizando Streptomyces como hospedeiro 
(WANG et al., 2000) e o uso de vetores do tipo “shuttle” para transferir bibliotecas 
de E. coli para hospedeiros do tipo Streptomyces e Pseudomonas (COURTOIS et 
a i, 2003, MARTINEZ et al,. 2004).

3.3 Seleção de clones

A etapa de seleção de clones de uma biblioteca também pode ser considerada 
uma etapa chave em um projeto de seqüenciamento do metagenoma. Essa etapa é a 
mais delicada e trabalhosa de um trabalho de metagenômica e da qual dependerá o 
sucesso do trabalho em questão. As metodologias de seleção podem ser divididas em 
dois tipos: baseadas em seqüência e baseadas em função. Ambas têm seus prós e 
contras, assim, pelo restante desta seção iremos nos ater a descrever em maiores 
detalhes as duas opções, pois essa escolha vai nortear os resultados a serem obtidos.

A análise por seqüência é fundamentada no uso de regiões conservadas do 
DNA para desenhar sondas ou iniciadores de PCR para selecionar clones que contem 
certa seqüência de interesse (SCHLOSS & HANDELSMAN, 2003). Uma das 
vantagens é que esta não é dependente da expressão da determinada característica 
pelo hospedeiro, além de ser baseada em métodos de análise bastante confiáveis 
como PCR, hibridação de colônias e microarray (DANIEL, 2004).

Como as sondas e iniciadores são desenhados com base em regiões 
conservadas de genes conhecidos, apenas variantes de classes funcionais destas 
proteínas podem ser identificadas dentre os clones obtidos. Outra desvantagem é o 
fato deste método não ser seletivo para genes completos apenas, assim pode-se 
selecionar clones com seqüências parciais dos genes escolhidos (KNIETSCH, et a i , 
2003).
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Esse método tem sido amplamente usado para seleção de clones carregando 
genes marcadores filogenéticos como o gene que codifica o rRNA I6S (rrs) (BEJA 
et al., 2000; QUAISER et al., 2002; STEIN et al., 19%). Essa abordagem é bastante 
objetiva quando se pretende adquirir informações sobre o metabolismo de 
microrganismos cujo grupo não há ainda nenhum representante cultivado. Ou sobre 
um organismo dominante em um dado ambiente e ainda não cultivado. Assim, o 
seqüenciamento de um clone contendo um fragmento do genoma deste organismo 
traria uma informação de extrema importância para se entender o papel desse 
organismo no ambiente.

Esse método, conforme já mencionado, como utiliza regiões conservadas de 
genes conhecidos, torna difícil à identificação de novas proteínas variantes que exerçam 
uma mesma função metabólica, pois estas podem ser divergentes demais para serem 
identificadas por PCR e hibridação.

Por essa razão, a grande maioria dos projetos que tem como objetivo o 
isolamento de novos bioprodutos, utilizando métodos de seleção baseados em função, 
onde se buscam clones capazes de expressar a função desejada. Como não é 
necessária nenhuma informação prévia sobre a seqüência, essa é a melhor estratégia 
com potencial de descoberta de novas classes de genes que codifiquem funções 
tanto novas como também conhecidas (DANIEL, 2005).

Os métodos baseados em função dependem da capacidade de se testar um 
imenso numero de clones da biblioteca para a produção da enzima ou metabólito 
desejado, para isso se deve padronizar testes em larga escala, pois, a maioria dos 
testes não são adequados para avaliar de modo simples e rápido, uma quantidade de 
clones que pode facilmente ultrapassar o numero de 100000. Além disso, essa 
abordagem depende da existência de um teste simples para indicar a presença do 
metabolismo no clone, o que em alguns casos pode tomar impossível a avaliação da 
biblioteca por esse tipo de metodologia. Entretanto, a utilização desse método, permite 
que quando um clone ativo for encontrado, esse possa posteriormente ter seu 
metabolismo caracterizado bioquimicamente, o que nem sempre é possível quando se 
trabalha com métodos baseados em seqüência.

Recentemente um terceiro método de seleção tem se mostrado promissor, o 
SIGEX (Substrate-Induced Gene Expression: Expressão gênica induzida por substrato). 
Esse método tem como objetivo selecionar clones contendo genes ou vias de 
catabolismo (UCHIYAMA et a l 2005). Essa técnica baseia-se no fato desses genes 
serem normalmente induzidos pelo seu substrato e suas regiões reguladoras serem 
próximas a eles. Assim, com a construção de um vetor contendo o gene repórter gfp 
(green-fluorescent protein: proteína fluorescente verde) posicionado na região 3’ do 
inserto (sobre o controle das regiões reguladoras do inserto), as células contendo 
regiões reguladoras induzidas pelo substrato apresentaram fluorescência verde pela 
expressão do gene gfp . Dessa maneira, as células fluorescentes podem ser separadas 
das demais em citometria de fluxo com seleção de células (cell sorting). Essa técnica 
tem grande potencial para a seleção de clones em larga escala, pois pode rapidamente 
separar as células capazes de induzir a fluorescência (DANIEL, 2005).

Além dessas metodologias de seleção de clones, existem ainda alguns projetos 
onde essa etapa simplesmente não é realizada, que são os seqüenciamentos aleatórios
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do DNA ambiental. Nesses, toda a biblioteca metagenômica, normalmente de insertos 
pequenos, é seqüenciada. Até agosto de 2005, dois grandes projetos deste tipo foram 
publicados, o primeiro, o seqüenciamento do DNA de um biofilme proveniente do 
sistema de drenagem de uma mina ácida (TYSON et al., 2004). O segundo trabalho, 
Metagenoma do mar do Sargasso, foi publicado em seguida, neste trabalho o 
seqüenciamento de diversas amostras do mar de água foram seqüenciadas (VENTER 
et al., 2004). Mais detalhes sobre os trabalhos será apresentado ao fim do capitulo.

3.4 Enriquecimento da biblioteca

Um grande problema das bibliotecas metagenômicas é a baixa freqüência 
que  se encontra  um clone com a carac terís tica  desejada (SCHLOSS & 
HANDELSMAN, 2003). Por esse motivo, parte dos trabalhos publicados utiliza 
estratégias de enriquecimento da amostra para assim aumentar a chance de se 
recuperar algum clone com a característica procurada.

Como modo de se aumentar à disponibilidade de clones contendo o inserto 
desejado, pode-se criar uma biblioteca a partir de um ambiente onde a característica 
desejada está presente em grande quantidade. Alguns exemplos dessa abordagem 
podem ser encontrados na literatura. O primeiro genoma completo obtido de um 
m icrorganism o não cultivado foi o da bactéria Buchnera aph id ico la , um 
endossimbionte obrigatório de pulgão. Nesse projeto as células bacterianas foram 
facilmente separadas das do inseto assim permitindo a construção de uma biblioteca 
contendo virtualmente só o DNA bacteriano (CLARK et al., 2001; TAMAS et a l., 
2002; WERNEGREEN et a l 2000). A Archaea não cultivada Cenarchaeum  
symbiosum, que é um simbionte de esponjas, é altamente enriquecida no seu 
hospedeiro. Além de ser o único representante do domínio Archaea presente na 
esponja, corresponde a 65% das células procarióticas, permitindo a construção de 
uma biblioteca praticamente só do microrganismo desejado (SCHLEPER etal., 1997).

A estratégia apresentada acima só pode ser considerada quando se conhece 
um ambiente relativamente pouco complexo onde a característica desejada esteja 
presente em grande quantidade, pois em um ambiente como solo, extremamente 
complexo dificilmente se encontrará esse tipo de situação. Assim, outro método de 
se enriquecer uma biblioteca é adicionar um substrato ao ambiente para que os 
microrganismos que possuam a característica desejada possam se multiplicar em 
detrimento dos outros. Um grande problema da adição de um substrato é que os 
organismos de crescimento rápido irão ocupar esse nicho recém criado, e assim, a 
diversidade presente na amostra é perdida (DANIEL, 2005).

Pode-se, tam bém , enriquecer um am biente para m icrorganism os 
metabolicamente ativos. Por exemplo, ao se adicionar bromodeoxiuridina (BrdU) à 
uma amostra ambiental, esta será incorporada pelos organismos metabolicamente 
ativos. Assim, é possível separar o DNA das células metabolicamente ativas das 
demais com base na incorporação da BrdU, pois este será recuperado por imunocaptura 
(URBACH, VERGIN & GIOVANNONI, 1999; BORNEMAN, 1999; SCHLOSS 
& HANDELSMAN, 2003).
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Outra maneira de enriquecimento é a técnica de sonda por isótopo-estável 
(Stable-Isotope Probe: SIP). Essa técnica consiste na adição de um substrato 
marcado com 13C à amostra. Os microrganismos capazes de usar o substrato irão 
incorporar o l3C ao seu DNA e com isso ao se extrair o ácido nucléico da amostra 
pode-se separar o marcado do na marcado por ultracentrifugação com gradiente 
de densidade (RA DA JEW SK I & M URRELL, 2000; SCHLOSS & 
HANDELSMAN, 2003).

Uma maneira mais rudimentar de se enriquecer uma biblioteca é adicionar 
a clonagem o substrato cujo metabolismo se deseja recuperar através da biblioteca, 
assim apenas os clones capazes de crescer consumindo o substrato formaram 
colônia na placa desta maneira se terá uma biblioteca onde a totalidade dos 
clones será positiva para a característica desejada (SCHLOSS & HANDELSMAN, 
2003).

4. Considerações finais

Nesse momento o uso de métodos moleculares para o estudo de comunidades 
microbianas é considerado como parte básica das ferramentas dos microbiologistas 
ambientais (OREMLAND et al., 2005), desta maneira, hoje a ecologia microbiana 
clássica e a ecologia microbiana molecular não podem ser separadas facilmente. 
Estudos utilizando, principalmente, técnicas convencionais e analíticas muitas vezes 
necessitam do emprego de técnicas moleculares para responder as perguntas que 
não podem ser respondidas por essas metodologias, assim como, o contrário ocorre 
com muita freqüência. Desta maneira, o emprego das técnicas da era genômica aos 
estudos de ecologia microbiana tem trazido um avanço sem precedentes os estudos 
em microbiologia ambiental.

De um trabalho, onde os clones foram selecionados por homologia de 
seqüências (BEJA et al., 2000), saiu um dos maiores achados dos projetos de 
seqüenciamento do metagenoma; em um clone contendo um rrs identificado como 
pertencendo ao gênero Bactéria se encontrou um gene com alta homologia com 
bacteriorodopsina. Esse resultado foi a primeira indicação de que essa proteína não 
era apenas restrita ao gênero Archaea como pensado anteriormente.

Alguns produtos já foram isolados utilizando-se bibliotecas metagenômicas 
e selecionando os clones por função, como genes de enzimas degradativas (HENNE 
et a l 1999; RONDON et al., 2000; HENNE et al., 2000; LEE et «/., 2004; 
GUPTA, BERG & LORENZ, 2002; KNIETSCH et al., 2003; YUN et al., 2004), 
de resistência a antibióticos (Riesenfeld, Goodman & Handelsman, 2004) e 
antibióticos (BRADY & CLARDY, 2000; WANG et a i , 2000; MACNEIL et a l., 
2001; GILLESPIE et a l., 2002; COURTOIS et al., 2003). A grande maioria dos 
bioprodutos isolados desta maneira é pouco relacionada ou sem relação alguma 
com produtos já conhecidos e, ao mesmo tempo, o redescobrimento de produtos 
não foi informada.

Enzimas são utilizadas em uma enorme gama de aplicações industriais, devido 
principalmente a sua versatilidade de substratos e capacidade de catalisar reações
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delicadas importantes para indústria farmacêutica. Como hoje a necessidade de 
descoberta de novos produtos está empurrando a fronteira biotecnológica além dos 
organismos cultiváveis, algumas companhias privadas já estão iniciando a busca de 
novos produtos em bibliotecas metagenômicas (LORENZ & ECK, 2005). Segundo 
Lorenz & Eck (2005) as empresas Diversa (EUA) e TerraGen (Canadá) foram as 
primeiras companhias a apresentarem patentes em tecnologia metagenômica já em 
1996. Desde então, diversas empresas têm utilizado bibliotecas metagenômicas como 
forma de isolar novas enzimas de aplicação industrial.

Porém, os resultados mais impressionantes provenientes desses projetos vêm 
dos projetos de seqüenciamento aleatório do DNA ambiental. Os trabalhos de 
seqüenciamento do Mar do Sargasso e do biofilme da mina ácida demonstraram o 
quanto se pode aprender sobre o metabolismo de organismos não cultivados com um 
projeto de Metagenômica.

No caso do biofilme da mina ácida, foi possível montar, quase completamente 
o genoma de dois organismos, Leptospirillum grupo II e Ferroplasma tipo II além 
de 3 genomas parciais. Isso foi possível devido à baixa diversidade e baixa plasticidade 
nos genomas existentes na amostra. Como esses organismos são dominantes no 
biofilme, muito sobre o funcionamento desta comunidade pode ser entendido apenas 
com a anotação dos genes presentes no genoma desses dois organismos (TYSON et 
al., 2004).

Já o seqüenciamento do mar do Sargasso foi um dos mais impressionantes 
projetos já publicados (VENTER et a i ,  2004), não pela novidade dos resultados, mas 
pela grandiosidade do trabalho. No dia em que as seqüências de proteínas anotadas 
foram depositadas nos bancos de dados o volume de dados publicados dobrou. Como 
trabalhou com um ambiente mais complexo, esse trabalho obteve resultados menos 
completos que o seqüenciamento da mina ácida, porém como o volume de dados 
obtidos é enorme abriu a possibilidade para os demais pesquisadores, especialistas 
em ecologia e metabolismo de microrganismos, analisarem esses dados publicados e 
assim expandirem o conhecimento sobre esse ecossistema e sobre o metabolismo de 
microrganismos não cultivados.

Atualmente, temos um bom conhecimento sobre o metabolismo das bactérias 
cultiváveis. A razão para isso é o fato de que as técnicas de isolamento são ideais 
para o metabolismo desses organismos capazes de crescer em laboratorio, porém 
mesmo cultivando novos organismos as metodologias de caracterização do 
metabolismo são, provavelmente, inadequados para caracterização metabólica desses 
novos isolados. Assim como, devido ao fato de desconhecermos as necessidades 
metabólicas especiais dessa grande maioria ainda não cultivável, a criação de novas 
metodologias de cultivo passa a ser uma tarefa empírica e aleatória sem ter como 
base dados concretos. Assim, a tarefa de isolamento de novos microrganismos ainda 
é relativamente lenta e trabalhosa.

Por esse motivo, os dados provenientes dos projetos de seqüenciamento do 
metagenoma irão levar ao maior conhecimento sobre o metabolismo desses 
organismos não isolados. Com esse conhecimento os microbiologistas ambientais 
poderão desenvolver metodologias de isolamento e caracterização de novos 
microrganismos.
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I .  In tro d u ç ã o

A ecologia abrange o estudo de interações entre os seres vivos e neste 
particular, os microrganismos ocupam um papel de destaque pois convivem com plantas, 
animais e outros microrganismos em um habitat comum.

Sendo o Brasil um país com enorme biodiversidade, é surpreendente verificar 
que esta biodiversidade é ainda timidamente conhecida e utilizada com relação aos 
animais e plantas e muito menos ainda, se forem considerados os microrganismos. 
As estimativas quanto ao número de microrganismos existentes no nosso planeta 
revelam que atualmente são conhecidas menos de 10% de espécies de fungos e 
bactérias que habitam o mundo. A grande biodiversidade existente entre eles faz 
supor que a potencialidade desses microrganismos em termos biotecnológicos seja 
imensa. Esta é uma área de grande interesse na utilização da biodiversidade ainda 
pobremente explorada, principalmente em nosso país. O estudo dessa biodiversidade, 
sua utilização no desenvolv im ento  de processos e produtos de interesse e 
principalmente sua manutenção, preservando o equilíbrio de populações microbianas 
em suas mais diversas interações, cada vez se torna mais importante. A espécie 
humana direta ou indiretamente, pelo uso abusivo e indiscriminado de produtos químicos 
nas práticas agrícolas e industriais entre muitas outras, vem alterando estas interações 
e causando desequilíbrios que se tornam danosos ao ambiente e às populações de 
seres vivos, inclusive os microrganismos.

Muitos microrganismos não são cultiváveis, isto é, não são capazes de crescer 
e se desenvolver nos meios de cultivo utilizados em microbiologia. Não são também 
capazes de apresentar estruturas detectáveis em plantas, animais, solos e outros 
ambientes. Assim, seu estudo e visualização torna-se impraticável. Isso significa que 
embora devam ser importantes para a manutenção da microbiota e suas interações 
com o ambiente, estes microrganismos, especialmente fungos e bactérias, até há 
pouco passavam despercebidos. Estes e outros microrganismos estão sendo 
constantemente agredidos por ações antropogênicas e calcula-se que o número de 
espécies anualmente extintas ou em risco de extinção é muito maior nos microrganismos 
do que em organismos macroscopicamente visíveis.

Felizmente, com novas tecnologias, especialmente àquelas derivadas da biologia 
molecular, principalmente da tecnologia do DNA recombinante ou engenharia genética, 
está sendo possível estudos mais aprofundados tanto na microbiologia como um todo, 
como também na ecologia microbiana. A extração do material genético microbiano, 
o ácido desoxirribonucléico, (abreviadamente conhecido como DNA) bem como do 
ácido ribonucléico, o RNA, que é o material genético de muitos vírus, especialmente 
os de interesse na agricultura, é feita atualmente por vários procedimentos , cada vez 
mais sim ples e e fic ien tes . O m aterial genético total pode ser extraído de 
microrganismos que vivem no solo, em águas, em plantas ou em animais e este material
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é proveniente tanto de microrganismos cultiváveis  e conhecidos, como de 
microrganismos não cultiváveis mas que vivem, crescem e se reproduzem nos mais 
diversos habitats.

Técnicas moleculares são poderosas ferramentas para o monitoramento 
ambiental e para caracterização da diversidade microbiana podendo efetivamente 
monitorar mudanças no ecossistema e melhorar a compreensão de comunidades 
microbianas envolvidas em processos vitais dentro de um ecossistema. A maioria das 
ferramentas moleculares utilizadas atualmente para estudos ambientais e análise de 
comunidades microbianas são baseadas na técnica da reação em cadeia da polimerase 
(PCR) que é a base para os métodos moleculares que tenham essa finalidade (SAIKI 
et al., 1985; MULLIS & FALLONA, 1987). A PCR consiste na síntese enzimática in 
vitro de cópias de DNA a partir de uma seqüência-alvo. Para a execução da técnica da 
PCR é preciso o conhecimento prévio da seqüência-alvo. A especificidade da técnica 
é obtida a partir da utilização de oligonucleotídeos que funcionam como iniciadores 
(“primers”) da síntese e são complementares ao gene ou à região do ácido nucléico de 
interesse (MULLIS & FALLONA, 1987). A PCR já vem sendo utilizada para clonagem 
de genes ou segmentos de genes da mesma espécie (parálogos) ou de espécies distintas 
(ortólogos). Também vem sendo usada na mutagênese dirigida, no diagnóstico de doenças 
genéticas e infecciosas,na identificação de indivíduos (teste de paternidade) e na detecção 
de microrganismos como bactérias, fungos e vírus.

A capacidade de se poder extrair o DNA de células contidas em amostras 
ambientais como solo, água e planta e o uso deste DNA aplicando a PCR e suas 
variações, permite verificar a presença de microrganismos, em pequeno ou grande 
numero, não detectáveis por outros métodos (PILLAI et al., 1991). A aplicação 
desta tecnologia para o estudo de comunidades microbianas in situ supera as limitações 
inerentes a outras técnicas utilizadas em estudos ambientais, tais como o enriquecimento 
tradicional e isolamento. Tudo isso possibilita a descoberta de microrganismos não 
cultiváveis bem como a utilização de seus genes, muitos deles inexplorados e com 
propriedades de interesse, fazendo dessa tecnologia uma importante ferramenta para 
o estudo da ecologia microbiana nos mais diferentes ecossistemas (CULLEN et al., 
2001; HEUSER & Z1MMER, 2002).

A maioria das técnicas moleculares utilizadas para estudos de ecologia 
microbiana tem carência de um componente quantitativo. A quantificação da 
comunidade microbiana em um determinado ambiente é de grande relevância para o 
entendimento da sua estrutura e dinâmica em ambientes naturais. Certamente, para 
contagem e localização espacial de microrganismos em amostras naturais, outras técnicas 
como hibridização in situ são consideradas importantes (HEAD et a i ,  1998). Entretanto, 
as técnicas baseadas na PCR constituem uma alternativa geralmente mais sensível e 
menos laboriosa. Por exemplo, foi demonstrado que a bactéria Sphingomonas 
alaskensis, que não pode ser detectada por fluorescência em hibridação in situ, pode, 
entretanto, ser detectada pela PCR (CAVICCHIOLI et al., 2003).

Revisões sobre os métodos de estudo aplicados à ecologia microbiana já estão 
disponíveis, em português. Assim, os processos de extração de DNA e suas aplicações 
são descritos por Valadares-lnglis e Melo (1998) e a técnica e aplicação da PCR foi 
descrita por Fungaro e Carneiro-Vieira (1998). Entretanto, mais recentemente,
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variações na técnica do PCR foram introduzidas. Atualmente, a técnica de PCR em 
tempo real (DOLKEN et a i , 1998; HEID et al., 1996; HIGUCHI et «/., 1993) é a 
mais recente. Ela é aplicada nos estudos ambientais de ecossistemas complexos como 
solo e água, bem como na interação microrganismo-planta com a finalidade de detectar, 
quantificar e diagnosticar comunidades microbianas nesses ecossistemas. O presente 
capítulo vai, desta forma, restringir-se a importante técnica da PCR em tempo real ou 
PCR quantitativa.

2. PCR em  te m p o  rea l

A PCR em tempo real foi originalmente utilizada para detectar e quantificar 
bactérias de importância clínica, tais como: Liste ria monocytogenes (BASSLER et 
al., 1995), M ycobacterium  tuberculosis (DESJARDIN et a l., 1998), Borrelia 
burgdoferi (PAHL et al., 1999). Bordetella pertussis, Bordetella parapertussis e 
Bordetella holmesii (TEMPLETON et a l., 2003). Candida spp. (TRAMA et al.,
2005) e Neisseria gonorrhoeae (TABRIZI et a i , 2005) entre outras. Ao mesmo 
tempo foi utilizada com o objetivo de estimar o número de cópias de um gene de 
interesse (DOLKEN et al., 1998; HEID et al., 1996; HIGUCHI et al., 1993).

A PCR em tempo real compreende dois processos, o primeiro, baseado no 
uso de moléculas que se intercalam quando ocorre a duplicação do DNA e o segundo 
no uso de uma sonda marcada que amplifica uma seqüência específica (Mackay et al.,
2002). O primeiro processo utiliza corantes que se ligam ao DNA de dupla fita (dsDNA), 
sendo este o método mais simples utilizado na técnica de PCR em tempo real. Como 
mencionado, o processo baseia-se no uso de corantes que fluorescem quando intercalados 
no dsDNA, sendo a intensidade desse sinal de fluorescência, proporcional à quantidade 
de dsDNA presente na reação da PCR. A cada ciclo da reação de PCR, a intensidade 
do sinal aumenta com o aumento do produto da reação (WITTWER et al., 1997). O 
processo é então simples e reproduzível e tem a vantagem, pelo uso de corantes, de não 
haver necessidade de modificação dos iniciadores ou “primers” já construídos nem da 
construção de sondas marcadas. Tudo isso resulta em uma redução do custo da reação 
da PCR. Entretanto, a omitização das condições dos iniciadores ou “primers”, é 
fundamental para o sucesso da reação, especialmente a concentração dos primers, a 
temperatura de anelamento e a concentração de magnésio. Outro importante aspecto 
que deve ser levado em consideração quando se empregam corantes, é evitar a 
amplificação de produtos inespecíficos e formação de dímeros, uma vez que esses 
corantes se ligam a qualquer DNA de dupla fita. Assim, é necessária uma construção 
cuidadosa dos “primers” a serem utilizados. O corante mais empregado, no caso, é o 
“SYBRGreen I” (MORRISON et a i , 1998). Entretanto, outros corantes como brometo 
de etídio (HIGUCHI et al., 1992) e YO-PRO-I (Ishiguro et a l 1995) também podem 
ser utilizados com essa mesma finalidade.

O segundo processo envolvido na PCR em tempo real está baseado na 
utilização de sondas marcadas, entre elas as conhecidas como “TaqMan” (LIVAK ei 
al., 1995), “faróis moleculares “ ou “Molecular beacons” (Tyagi & Kramer, 1996) 
e “ a PCR escorpião” ou “Scorpions PCR “ (WHITCOMBE etal., 1999). O processo,
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diferentemente daquele que usa corantes inetercalantes, como “SYBR Green I”, é 
específico, pois são empregadas sondas marcadas complementares ao DNA-alvo, 
reduzindo consideravelmente o risco de contaminação da amostra e conseqüentemente 
evitando o aparecimento de “falsos positivos” como resultado da amplificação. Quando 
se utiliza a sonda do tipo “TaqMan” , esta é marcada duplamente com uma molécula 
“repórter” (R) na extremidade 5’ do DNA e outra molécula extinguidora, absorvedora 
ou “quencher” (Q) no terminal 3’ do DNA. Quando estão próximas, a molécula Q 
absorve a fluorescência emitida pela molécula R uma vez excitada. Durante a PCR, 
a sonda irá se ligar a seqüência complementar do DNA a ser amplificado. Quando a 
Taq polimerase encontra esta seqüência durante a síntese da nova fita de DNA, esta 
enzima que possui atividade exonucleásica 5 ’ —> 3’, remove a molécula repórter que 
emitirá fluorescência livremente. Esta sonda é baseada no princípio FRET que vem a 
ser uma “transferência de ressonância por transmissão de energia” ou “ flúores 
cence resonance energy transfer” (Didenko, 2001) e emite sinal de fluorescência 
somente quando clivada. Um detector que é um dispositivo de carga acoplada ou 
“charge-coupled device”, mede a fluorescência acumulada da molécula repórter 
durante a PCR por meio de uma fibra óptica presente no tubo de reação. A fluorescência 
é, então, correlacionada com a quantidade de produto formado em tempo real durante 
a amplificação, sendo a PCR considerada então como quantitativa (Higuchi et al., 
1993; Didenko, 2001). As sondas do tipo “Molecular beacons” e “Scorpions” também 
são baseadas no princípio FRET, porém não necessitam de hidrólise por atividade 
nucleásica. As metodologias e princípios para a PCR em tempo real, descritas acima, 
estão sumarizadas na Figura 1 e Tabela 1.
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TABELA 1. Características da detecção das moléculas utilizadas nos métodos da PCR em tempo real.

1 1 2 Microbiologia Ambiental

Tipo de Química Especificidade Multicapacidade 
de detecção

Necessidade de 
oligonucleotídeos 

específicos

Discriminação
alélica Custo

C orantes
D o is  P C R  
"prime rs1’

Dois PCR

intercalantes 
d sD N  A

N ã o N ão N ão $

TaqMan "prime rs"; uma 
sonda 

específica

Sim Sim Sim $$

Faróis m oleculares D ois  P C R
ou"Molecular "primers"; uma Sim Sim im $$
Beacons" sonda specífica

PCR Escorpião 
ouMPCR Scorpion"

Um PCR 
"primer";um 

"primerM/sonda
Sim Sim Sim $$

$$, caro; $. relativam ente barato
Fonte: adaptado W ong & M edrano, 2005 .

A quantificação utilizando a PCR em tempo real é pautada em dois métodos: 
quantificação relativa (LIVAK & SCHMITTGEN, 2001; LIU & SAINT, 2002; 
MULLER et a l , 2002) e quantificação absoluta (HEID et a l , 1996; Souaze et a l, 
1996). A quantificação relativa é mais usada quando existem muitos genes a serem 
analisados em uma mesma amostra, ou seja, é feita uma relação entre o sinal da PCR 
de um gene de interesse entre um grupo tratado com uma amostra padrão (controle). 
Esse método tem a vantagem de não necessitar a construção de uma curva padrão 
(WONG & MEDRANO, 2005). A outra metodologia é a quantificação absoluta, 
pela qual o número de cópias do gene de interesse é determinado, relacionando-se o 
sinal da PCR com uma curva-padrão; essa curva é construída utilizando-se diluições 
seriadas de uma amostra de concentração conhecida (WONG & MEDRANO, 2005).

3. A p licações da  PCR em  te m p o  rea l para  estudo  de 
m ic ro rg a n ism o s  em  d ife re n te s  am b ien tes

3.1 Solo

M icrorganism os habitando solos naturais ou modificados pela ação 
antropogênica, pela agricultura por exemplo, são extremamente importantes para a 
manutenção e funcionamento destes solos, pois o envolvimento de microrganismos é 
fundamental em processos de formação e estrutura do solo, decomposição de matéria 
orgânica, remoção de agentes tóxicos e ainda participação nos ciclos do carbono, 
nitrogênio, fósforo e enxofre (van DER HEIJDEN et a l ; 1998; KLIRONOMOS et 
a l ,  2000; OVREAS, 2000). O monitoramento de comunidades microbianas em
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ecossistemas como o solo, utilizando ferramentas de biologia molecular, tem recebido 
especial atenção, pois a utilização de técnicas como a PCR em tempo real, toma possível, 
como mencionado, a detecção de quantidades muito pequenas de DNA, inclusive a de 
microrganismos não cultiváveis e de novos genes, sem a necessidade do uso de técnicas 
laboriosas que demandam um tempo muito maior em comparação com técnicas 
moleculares (HERMANSSON & LINDGREN, 2001). Nosso conhecimento da diver
sidade microbiana do solo é limitada em parte pela dificuldade de se isolar e reconhecer 
o enorme número de microrganismos existentes nele (TORSVIK et a l , 1990a,b). Pela 
capacidade de reassociação DNA-DNA, estima-se que em 1 grama de solo existam 
em tomo de 4000 diferentes unidades de genoma bacteriano, ou seja 4000 espécies e 
variedades (PACE, 1997). Apenas cerca de 1% dessa população bacteriana do solo já 
foi isolada e cultivada (TORSVIK et al., 1998). A PCR convencional já vêm sendo 
utilizada como uma técnica rotineira nas análises ambientais de solos. Entretanto, com 
o advento da PCR em tempo real, a possibilidade de análise desse ecossistema tomou- 
se mais precisa e apresenta a vantagem de fornecer uma quantificação dessa análise.

Estima-se que existam no mundo cerca de 1.500.000 espécies de fungos 
(GILLER et al., 1997), e muitos destes fungos não podem ser isolados e cultivados 
em meios de culturas (THORN, 1997; van ELSAS et al. , 2000). Embora técnicas de 
biologia molecular venham sendo empregadas no estudo de comunidades bacterianas 
presentes no solo, pouca pesquisa tem sido realizada em relação a fungos do solo 
(van ELSAS et al. , 2000). Entretanto, é possível notar que nos últimos anos a PCR 
em tempo real também tem sido utilizada para quantificar DNA e RN A proveniente 
de fungos em solos (FILION et a i, 2003a,b; LANDEWEERT et a i ,  2003; LUEDERS 
et al. , 2004). Essa técnica possui enorme potencialidade para tal tipo de estudos pois 
utilizada em conjunto com outras técnicas como os microarranjos ou “microarrays” 
(YE et a l., 2001; TARONCHER-OLDENBURG et a l., 2003) e metagenômica 
( RODRIGUEZ-VALERA, 2004; TY SON  et a l ., 2004) propicia um melhor 
entendimento do papel que comunidades fúngicas desempenham nos processos 
ecológicos ocorridos em um ecossistema como o solo.

Bactérias que oxidam amônia em nitrato (AOB) desempenham importante papel 
no processo de nitrificação no solo (ciclo do nitrogênio). Os métodos tradicionais para 
detecção e quantificação dessas bactérias, como anticorpos monoclonais (SANDÉN 
et al., 1994); hibridização in situ (SCHRAMM et a l., 1999) e PCR competitivo 
(KOWALCHUK et a l , 1999; PHILLIPS et al., 2000); possuem desvantagens, pois 
não é possível correlacionar a população quantificada com sua atividade microbiana. 
Hermansson & Lindgren (2001) propuseram a utilização da PCR em tempo real para 
quantificar a população das bactérias AOB com a atividade de oxidação em solos 
cultivados. Esses autores desenvolveram sondas do tipo “TaqMan” para a quantificação 
dessas bactérias AOB em solo e utilizaram o método de quantificação absoluta, isto é, 
construíram curvas-padrões, com diferentes concentrações conhecidas do DNA dos 
gêneros Nitrosomonas e Nitrosospira, representando os mais importante gêneros de 
bactérias AOB incluindo espécies como Nitrosomonas europaea , e Nitrosospira 
multiformis. Foi assim possível, pela primeira vez, o uso da técnica da PCR em tempo 
real para detectar e quantificar bactérias que oxidam amônia em nitrato no solo 
(HERMANSSON & LINDGREN, 2001).
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Ainda em relação a estudos de ecologia microbiana envolvendo o ciclo do 
nitrogênio no solo, o processo de denitrificação (conversão de nitrato em nitrogênio e 
óxido nítrico) como se sabe, é realizado por bactérias que estão amplamente distribuídas 
neste ambiente e exibem uma grande diversidade taxonômica. (TIEDJE, 1988). Neste 
particular, a enzima nitrito redutase é essencial para o processo de denitrificação. Em 
estudos prévios, foram caracterizadas duas formas de nitrito redutase que se 
distinguem em termos de estrutura. A primeira é codificada pelo gene mVK e a 
segunda pelo gene nirS (ZUMFT, 1997). Henry et al. (2004), utilizando o corante 
SYBR Green I, já mencionado, empregaram a técnica de PCR em tempo real para 
quantificar bactérias denitrificantes utilizando o gene nirK. Esses autores ainda 
sugerem o uso da PCR em tempo real para quantificar bactérias denitrificantes 
utilizando o gene mrS, para no futuro determinar o número total dessas bactérias no 
solo, sem a necessidade do uso técnicas tradicionais que são mais laboriosas e 
imprecisas. López-Gutiérrez et al., (2004), também utilizaram a técnica de PCR em 
tempo real para detectar em amostras de solo, grupos de bactérias capazes de reduzir 
nitrato em nitrito, que se constitue em outra importante etapa do ciclo do nitrogênio 
(TIEDJE, 1988). Estes autores desenvolveram “primers”, baseando-se na seqüência 
do gene narG, que é característico de bactérias redutoras de nitrato e utilizaram também 
o corante “SYBR Green I”, como agente intercalante para detecção na PCR em tempo 
real. Dessa forma, foi aberta uma nova etapa, fundamentada no uso de uma ferramenta 
molecular, substituindo com vantagens as tradicionais técnicas microbiológicas para o 
estudo de importantes comunidades bacterianas envolvidas em processos vitais no solo, 
como o ciclo do nitrogênio (NIJBURG & LAANBROEK, 1997; N1JBURG et al., 
1997, CHENEBY et a l , 2003; GREGORY et a l , 2000; PHILIPPOT et a l , 2002).

4. In te ração  m icro rgan ism os-p lan ta

A utilização de técnicas moleculares para a análise da interação entre 
microrganismos e plantas por PCR já está consolidada e bem descrita (Fungaro e 
Carneiro-Vieira, 1998). No entanto, a utilização da PCR quantitativa ou em tempo 
real, tornou possível refinar as análises que antes se baseavam apenas no diagnóstico 
positivo ou negativo da presença de microrganismos de interesse.

A PCR em tempo real para detecção de microrganismos fitopatogênicos é 
descrita como uma poderadosa ferramenta no diagnóstico de doenças em plantas. Em 
estudos de interação microrganismos-planta, a técnica de PCR em tempo real já tem 
sido empregada com sucesso para detectar e quantificar vírus (EUN et al., 2000; 
MUMFORD et al. ; 2000; ROBERTS et al., 2000; SCHOEN et a l , 1996), fungos 
íBÕHM et a l , 1999; ZHANG et a l , 1999) e bactérias (WELLER et al. , 2000; 
MAVRODIEVA et a l , 2004). Por outro lado, Shena et a l (2004), utilizaram essa 
técnica e mostraram que ela é poderosa para detectar e estudar fungos fitopatogênicos. 
Na Tabela 2 é possível notar que nos últimos cinco anos essa ferramenta da biologia 
molecular foi implantada de forma definitiva em estudos de fungos fitopatogênicos.

Em relação a detecção de fitopatógenos de origem bacteriana, a técnica da 
PCR convencional também está sendo substituída pela PCR em tempo real que já é
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TABELA 2. Detecção de fungos patogênicos pela técnica da PCR em tempo real.

Patógenos Cultura Métodos Referências

Aphanomices euteiches Alfalfa TaqMan Vandemark et a l., 2002
Aspergillus f la vu s Milho TaqMan Mayer et al., 2 0 0 3

Aureobasidium pullulans Uva e 
cereja PCR escorpião Schena et a l ., 2000; 

Schena et a l 2002b
Blumeria graminis f. sp. tritici Trigo SYBR Green 1 Fraaije et al., 2002
Cladosporium sp., Ramularia 
sp., Microsphaera alphitoides Carvalho SYBR Green I Heuser & Zimmer, 2002

Colletotrichum coccodes Batata TaqMan Cullen et al.y 2002
Diaporthe phaseolorum  e 
Phomopsis longicolla Soja TaqMan Zhang et a l ., 1999

Fusarium solcini f.sp phaseoli e 
Glomus intraradices Feijão SYBR Green I Filion et a l. , 2003a; Filion 

et a l ., 2003b
Fusarium  sp. Trigo SYBR Green I Schnerr et al., 2001
Helmintosporium solani Batata TaqMan Cullen et al., 2001
Magnaporthe grisea Arroz SYBR Green I Qi & Yang, 2002
Phakopsora pachyrhizi e P. 
meibomiae Soja TaqMan Frederick et a l 2002

Phytophthora infestans Batata SYBR Green Avrova et al., 2003
Phytophthora medicaginis Alfalfa TaqMan Vandemark & Barker, 2003
Phytophthora nicotianae Citros PCR escorpião Ippolito et al.y 2004
Pyrenophora  spp. e P. 
Graminea Cevada SYBR Green I Bates et a i ,  2001; Taylor 

e ta l . ,  2001

Pyrenophora teres Cevada PCR escorpião Bates & Taylor, 2001

Rizoctonia solani Batata TaqMan Lees et al., 2002
Puccinia striiformis  e P. 
recondite Trigo SYBR Green I Fraaije et al., 2002

Spongospora subterranea Batata TaqMan van de Graaf et al., 2003
Fonte: adaptado Schcna et al.. 2004.

utilizada para detectar e quantificar importantes fitopatógenos, em tecidos vegetais. 
E o caso das bactérias que já  possuem seus genomas sequenciados como Xylella 
fa stid io sa  (SIMPSON et a l., 2000) e X anthom onas axonopodis pv. c itr i 
(MAVRODIEVA et al., 2004; Schaad & Frederick et al., 2002; Cubero & Graham,
2002), importantes agentes causais de doenças de citros no Brasil. Li et al. (2003) 
utilizando o sistema de sondas marcadas, detectaram a presença de X. fastidiosa em 
sementes de laranja doce (Citrus sinensis) e provaram que essa bactéria pode ser 
transmitida via semente. Oliveira et al. 2002, desenvolveram uma sonda do tipo 
“TaqMan” para X. fastidiosa, possibilitando o diagnóstico mais preciso tanto em 
plantas sintomáticas ou sensíveis como em assintomáticas, também designadas de 
resistentes ou "escape”, em relação a Clorose Variegada dos Citros (HARTUNG et 
al., 1994). Também foi possível pela mesma técnica da PCR em tempo real, quantificar 
a bactéria X. fastidiosa em outras amostras vegetais. Desta maneira, a utilização
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desta técnica, representa uma estratégia interessante para avaliar populações 
bacterianas, como descrito para X. fastidiosa em plantas resistentes, sadias e 
portadoras, visto que a presença de um fitopatógeno no tecido vegetal não significa 
necessariamente a manifestação dos sintomas da doença. Métodos tradicionais para 
detecção de bactérias fitopatogênicas baseiam-se principalmente no isolamento e 
cultivo e até na obtenção de culturas puras, seguidos de testes bioquímicos, serológicos 
e de patogenicidade (MINSAVAGE et a i , 1994). Métodos atuais de detecção, como 
ocorreu por exemplo em pesquisas com a X. fastidiosa, incluem a amplificação de 
seqüências específicas de DNA, utilizando técnicas moleculares que exigem apenas 
uma pequena quantidade deste ácido nucléico. Entretanto, todos os métodos moleculares 
de detecção desenvolvidos anteriormente, apresentavam limitações, ou seja, eram 
baseados em fragmentos de DNA obtidos de isolados por meio de R APD (Polimorfismos 
de DNA aplificados ao acaso ou “Randon Amplified Polymorphic DNA”), que usam 
iniciadores ou “primers” específicos (POOLER & HARTUNG, 1995). Poucos destes 
fragmentos foram posteriormente clonados, impedindo hibridização de clones de DNA 
de outros patógenos para testes de especificidade. Além disso, métodos moleculares de 
detecção baseados em PCR tradicional exigem a separação eletroforética das bandas 
de DNA para visualização, dificultando a quantificação do número de seqüências iniciais 
presentes nas amostras. Os trabalhos de Oliveira et al. (2002) e Li et al. (2003) 
demonstraram a possibilidade de detecção e quantificação de X. fastidiosa em tecidos 
vegetais utilizando sondas marcadas. Bextine et al.y 2005, utilizando o corante “SYBR 
Green I”, também desenvolveram a PCR quantitativa para detectar X. fastidiosa em 
insetos vetores da “ Doença de Pierce” ou “Pierce’s Disease” (ALMEIDA & 
PURCELL, 2003). Esses autores indicam a possibilidade de utilização da técnica da

PCR em tempo real 
para o estudo de X. 
fastidiosa também in 
situ.

Ainda em rela
ção a estudos da intera
ção microrganismos- 
plantas, a técnica de 
PCR em tempo real 
também tem auxiliado 
um melhor entendi
mento das interações 
entre microrganismos 
fitopatogênicos e mi
crorganism os endo- 
fíticos, que podem 
ocupar o mesmo local 
na planta hospedeira 
(HALLMANN et a l  
1997; AZEVEDO et 
a l. , 2000). Lacava 
(2005) desenvolveu
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FIGURA 2. Padrão de curvas para detecção e quantificação de 
M ethyiobacterium  mesophilicum  com PCR em tempo real. 
Curvas-padrão de 1 a 3, com diluição seriada do isolado SR 1.6/ 
6 de M. mesophilicum  cultivado em meio de cultura. As reações 
contém 9 x 10\ 9 x 104 e 9 x 10' células respectivamente e a 
curva 4 é o controle negativo (água). O produto de PCR obtido 
no PCR em tempo real para detecção e quantificação de M. 
mesophilicum  pode ser visualizado em gel de agarose como 
mostrado na figura na qual as canaletas 1 a 4 representam as 
mesmas curvas de detecção e quantificação em PCR em tempo 
real e M=peso molecular (Lacava, 2005).
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para a bactéria en- 
dofítica de c itros 
M e th y lo b a c te r iu m  
m e s o p h i 1 i c u m 
descrita como endo- 
fítica neste hosp e
deiro por Araújo et 
a i, (2002), sondas e 
“primers” específicos 
para a detecção dessa 
bactéria via PCR em 
tempo real. R ecen
temente foi detectada 
e descrita uma forte 
interação entre X. 
fa stid io sa  e M. 
m esophilicum  em 
plantas de C itrus  
sinensis (Araújo et a i ,  
2002; Lacava et al., 
2004). Lacava (2005)

utilizou a técnica de quantificação absoluta para determinar a curva padrão da técnica 
da PCR em tempo real, com o objetivo de quantificar M. mesophilicum em tecidos 
vegetais (Figura 2 ). O mesmo autor (Figura 3), demostrou que é possível detectar esse 
endófito de citros em tecidos vegetais de Cataranthus roseus, planta modelo para 
estudos de X. fastidiosa (MONTEIRO et al., 2001), quando inoculada com essa bactéria.

FIGURA 3. Detecção e quantif icação de  M ethylobacterium  
mesophilicum  por PCR em tempo real inoculada em vinca (C. 
roseus). As curvas 1 a 3 representam curvas padrões para 
quantificação M. mesophilicum , contendo de 3 x 105 a 3 x  103 
células respectivamente; a curva 4 é o controle negativo (água). 
A cu rva  iden t if icada com o Mm rep resen ta  a de tecção  e 
q u an t i f i c ação  de M. m esoph il icum  inocu lada  e a curva  
iden t i f icada  com o X f/M m  rep resen ta  a de tecção  de e 
quantificação de M. mesophilicum inoculada concomitante com 
XyleUa fastidiosa  (Lacava, 2005).

5. Considerações finais

O estudo da ecologia microbiana é interdisciplinar e envolve diferentes áreas 
do conhecimento, entre elas a microbiologia, a genética e a biologia molecular. A 
ação conjunta dessas especialidades fornece ferramentas para estudar e encontrar 
respostas referentes ao papel que comunidades microbianas desempenham e qual a 
sua importância para o meio ambiente.

Sem dúvida a PCR em tempo real é uma moderna tecnologia oriunda da 
biologia molecular que pode ser aplicada ao estudo da ecologia microbiana, tendo 
assim importante papel na microbiologia ambiental. Esta técnica foi primeiramente 
desenvolvida para microrganismos, com objetivos específicos de aumentar a 
sensibilidade e especificidade de detecção e quantificação, desse material biológico 
microbiano o que não é facilmente conseguido por técnicas clássicas ou mesmo pela 
PCR convencional.

A PCR em tempo real possui enorme potencial em ecologia microbiana. 
Também abre a possibilidade de detecção e quantificação, com um nível de precisão 
que não era possível há alguns anos atrás. A sensibilidade, rapidez e versatilidade
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dessa técnica, juntamente com a possibilidade de análises quantitativas, são fatores 
primordiais que resultaram em sua rápida aceitação e em larga escala, em estudos de 
microbiologia. Alem disso ela permite processar muitas amostras ao mesmo tempo 
com a confirmação do produto de amplificação com o mínimo risco de contaminação. 
Talvez o avanço mais importante que a PCR em tempo real possibilitou, foi a 
quantificação das amostras analisadas, pois resultados quantitativos proporcionam 
importantes informações que não eram possíveis de se obter apenas com a PCR 
convencional. Esse é um importante passo no estudo da ecologia microbiana pois 
existe não apenas a necessidade de detecção dos microrganismos de interesse, mas 
também a de quantificar as suas populações e consequentemente obter-se dados 
mais próximos da realidade.

O número de “primers” e sondas disponíveis para a PCR em tempo real 
ainda é limitado se comparado com a PCR convencional. Entretanto, o conhecimento 
do genoma de muitos microrganismos, em especial bactérias e fungos, oferece valiosas 
informações para aplicação da tecnologia da PCR em tempo real. A adaptação de 
protocolos já existentes para a PCR convencional e a associação de outras técnicas, 
como a de microarranjos e hibridização in situ , também auxiliaram e estimularam a 
utilização da PCR em tempo real para estudos de ecologia microbiana.

Em particular, a tecnologia da PCR em tempo real tem um grande potencial 
para quantificar mRNAs e para estudar mecanismos ainda desconhecidos, envolvidos 
na interação patógeno-hospedeiro, assim como na resposta do patógeno a mudanças 
ambientais. Também é uma importante ferramenta para o estudo do fluxo gênico, da 
genética de populações microbianas em diferentes ambientes bem como em estudos 
sobre evolução.
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I . D e fin ição

Biofilmes são definidos classicamente como comunidades de bactérias aderidas 
a superfícies sólidas ou semi-sólidas, envoltas por uma matriz de polímeros 
extracelulares (CHARACKLIS & MARSHALL, 1990; HALL-STOODLEY et a i, 
2004). Esta definição não inclui, porém, todas as formas de vida microbiana com 
características de biofilme. Por exemplo, sistemas de tratamento de esgoto como 
Iodos ativados e reatores anaeróbios de fluxo ascendente dependem da formação de 
flocos suspensos de com unidades  m icrobianas para o seu funcionam ento 
(GANCZARCZYK, 1994). Uma propriedade essencial destes flocos é a estabilidade 
mecânica e a sedimentabilidade, sem as quais os reatores não poderiam ser operados 
em condições estáveis (CLAUSS e t a l., 1998). A coesão mecânica dos flocos é 
garantida pelos exopolímeros produzidos pelos organismos formadores de flocos. Estes 
flocos, portan to , tam bém  são b iofilm es, só que suspensos. Nem todos os 
microrganismos aderidos a superfícies produzem uma matriz de exopolímeros, que é 
considerada uma propriedade essencial de biofilmes. A produção destes exopolímeros 
por bactérias heterotróficas ocorre somente em ambientes com disponibilidade 
adequada de compostos orgânicos. O fluxo de carbono em muitos ambientes, onde 
predominam bactérias aderidas a superfícies, não é suficiente para permitir a produção 
de estruturas carbonáceas não absolutamente indispensáveis para a sobrevivência 
dos organismos, como a matriz extracelular (TESKE, 2005). Nestes casos os 
organism os estão aderidos, mas não envoltos por uma matriz extracelular.

Uma definição mais apropriada de 
biofilmes microbianos, que permitiria 
diferenciá-los claramente de bactérias 
planctônicas, e que permite a inclusão 
de todas as formas microbianas com 
características de biofilme é a seguinte: 
b iofilm es são com unidades de 
m icrorganism os que podem viver 
aderidas a superfícies ou suspensas em 
solução e podem ou não estar envoltas 
por uma matriz de exopolímeros, onde a 
posição espacial relativa dos organismos 
ind iv iduais  é fixa durante  uma 
geração e relativamente fixa também 
nas gerações seguintes (Schneider, 
subm etido). A posição relativa de 
organismos no interior de biofilmes ou 
na superfície de substratos se altera
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FIG URA  1. Represen tação  esquem ática  dos 
diferentes tipos de biofilmes microbianos: 
biofilmes aderidos (A), biofilmes suspensos
(B) e biofilmes de subsolo com ou sem matriz
(C).
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muito lentamente em função da divisão celular e do distanciamento das células por 
processos de formação de exopolímeros ou do deslocamento das células aderidas na 
superfície, sem que ocorra dessorção da célula. Células individuais ou planctônicas 
suspensas na água ou em ambientes gasosos não atendem ao critério da fixação da 
posição espacial relativa, pois o movimento Browniano, a difusão e a turbulência do 
meio contribuem para o deslocamento aleatório contínuo destas células. Os diferentes 
tipos de biofilmes microbianos estão esquematizados na Figura 1.

2. Fontes de ca rbono  para  a fo rm a çã o  de b io film e s

Muitos autores acreditam que a adesão a superfícies representa uma 
estratégia de acesso a nutrientes contidos em filmes adsorvidos em superfícies 
sólidas por microrganismos (MARSHALL, 1996). Este conceito originou-se da 
observação relatada originalmente por Waksman & Carey (1935) e posteriormente 
confirmada por outros autores (ZOBELL & ANDERSON, 1936) de que o número 
de bactérias em amostras de águas ambientais aumentava em várias ordens de 
grandeza quando as amostras eram armazenadas em frascos de vidro. ZoBell & 
Anderson (1936) demonstraram que este aumento do número de bactérias era 
proporcional à área de superfície disponível por unidade de volume do líquido. A 
maior parte da biomassa de biofilmes microbianos na natureza é produzida por 
bactérias heterotróficas. A fonte de nutriente mais importante para estes biofilmes, 
portanto, é o carbono. Nitrogênio, fosfato e outros macro- e micronutrientes são 
geralmente obtidos da fonte de carbono ou do meio. Microrganismos de biofilmes 
têm à sua disposição quatro fontes potenciais de carbono: o filme condicionante, 
componentes do próprio biofilme, a matéria orgânica dissolvida e, em alguns casos, 
o substrato, quando se tratar de superfície biodegradável, um alimento ou resíduo 
orgânico sólido, por exemplo. Os mecanismos de metabolismo de substâncias 
orgânicas dependem do tamanho das moléculas. Monômeros e oligômeros podem 
ser absorvidos diretamente pelas células, mas polímeros devem ter seu tamanho 
reduzido pela atividade de enzimas hidrolíticas extracelulares para torná-los 
biodisponíveis aos microrganismos.

O tipo de nutriente orgânico disponível nos filmes condicionantes das 
superfícies depende da quantidade e diversidade das moléculas orgânicas dissolvidas 
no ambiente aquático. Filmes condicionantes não são fontes importantes de 
compostos de baixo peso molecular hidrofíiicos e apolares, como por exemplo a 
glicose. Estas substâncias não adsorvem bem a superfícies (MARSHALL, 1996) 
e são rapidamente metabolizadas no meio aquático (MÜNSTER, 1993). Moléculas 
com cargas elétricas de baixo peso molecular também podem ser rapidamente 
metabolizadas no meio líquido, mas se tornam praticamente inacessíveis aos 
microrganismos quando adsorvidas se a adsorção levar à sua imobilização através 
da formação de ligações químicas fortes com o substrato, como, por exemplo, a 
formação de complexos entre ácidos orgânicos de baixo peso molecular e cátions 
da superfície do substrato (STUMM & MORGAN, 1996). Compostos muito 
hidrofóbicos como, por exemplo, o hexaclorobenzeno, têm baixa solubilidade em
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ambientes aquáticos e são encontrados quase que exclusivamente associados a 
superfícies, de onde podem ser remobilizados (biodisponibilizados) por bactérias 
específicas (TANG et a i ,  1998). A adsorção de poluentes hidrofóbicos a superfícies 
no subsolo ou em sedimentos é o principal mecanismo responsável pela redução da 
biodisponibilidade destas substâncias, e, por conseqüência, pelas reduzidas taxas 
de biodegradação destas substâncias em áreas contaminadas. Macromoléculas por 
sua vez devem ser quebradas em partes menores por enzimas extracelulares para 
viabilizar o seu transporte para o interior de células microbianas. A adsorção de 
uma macromolécula a uma superfície pode aumentar ou diminuir as possibilidades 
de ataque de enzimas hidrolíticas, dependendo de a adsorção mascarar ou não 
sítios de ataque destas enzimas.

A possibilidade de filmes condicionantes servirem como fonte de carbono 
para microrganismos, portanto, depende da quantidade (espessura) e da composição 
da matéria orgânica dos filmes. Filmes depositados de soluções biológicas (sangue, 
soro, lágrimas, saliva, sucos, leite etc.) contém uma quantidade relativamente grande 
de matéria orgânica facilmente degradável, que inclui macromoléculas (proteínas, 
polissacarídeos etc.) e substâncias de baixo peso molecular (aminoácidos, ácidos 
graxos etc.). A utilização de macromoléculas do filme condicionante como fonte de 
carbono por microrganismos depende da possibilidade de ação de enzimas 
degradadoras extracelulares sobre as moléculas aderidas. Samuelsson & Kirchman 
(1991) estudaram o metabolismo por Pseudomonas S9 de ribulose 1,5-bisfosfato 
carboxilase (rubisco) adsorvida. Apesar de uma quantidade maior de rubisco adsorver 
a substratos hidrofóbicos, a proteína foi hidrolizada mais rapidamente em superfícies 
hidrofílicas, provavelmente devido à sua maior acessibilidade a enzimas proteolíticas 
nestes substratos. O crescimento de Pseudomonas S9 foi inicialmente mais rápido 
com rubisco adsorvida em superfícies hidrofílicas. Após cerca de seis horas, as taxas 
de crescim ento deste organism o em substra tos  hidrofílicos se reduziram  
significativamente, provavelmente devido à redução da quantidade de rubisco 
disponível, e o crescimento passou a ser comparativamente mais rápido em superfícies 
hidrofóbicas.

A maior parte do carbono orgânico dissolvido em ambientes oligotróficos, que 
é o precursor dos filmes condicionantes, é constituído de macromoléculas recalcitrantes 
de difícil biodegradação do grupo das substâncias húmicas (MÜNSTER. 1993). A 
utilização destas substâncias não leva à formação de grandes quantidades de biomassa 
devido ao baixo rendimento metabólico (grama de biomassa produzida por grama de 
substrato consumido). Além disto deve-se considerar que a área de contato do 
microrganismo com o substrato é pequena devido à curvatura da maioria das células 
bacterianas. Somente a parte da superfície da célula sem contato físico com o susbtrato 
estará disponível para o transporte de nutrientes do filme condicionante. A quantidade 
de matéria orgânica disponível na área de contato da célula é muito pequena em 
relação às necessidades metabólicas da célula. Mozes & Rouxhet (1992) calcularam 
que os dissacarídeos de um filme condicionante de 1 nm de espessura em uma área 
de contato de 1 |im2 (muito superior à área de contato real entre células e substratos) 
seriam metabolizados em 10 segundos se a célula aderida tivesse taxas de metabolismo 
comparáveis com as taxas medidas em solução. É possível também calcular a área
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de filme condicionante necessária para produzir uma célula, assumindo-se que este 
filme esteja constituído inteiramente pela proteína rubisco e baseado nas seguintes 
premissas: (a) a célula é uma esfera de 0,5 \im de diâmetro; (b) a célula consiste de 
80% água e 20% matéria orgânica e tem densidade de aproximadamente I g/cm3; 
(c) a quantidade de rubisco adsorvida é 0,45 |ig/cm\ equivalente ao máximo medido 
por Samuelsson & Kirchman (1991); (d) o rendimento de biomassa do crescimento 
com rubisco é de 1 g de biomassa por grama de rubisco consumida. A produção da 
biomassa de uma célula demandaria o consumo de toda a rubisco adsorvida em uma 
área de 2,9 (inr, o que eqüivale a cerca de 15 vezes a área de projeção da célula 
sobre a superfície (a área de contato real desta célula esférica é muito menor do que 
a projeção do diâmetro sobre a superfície). Rubisco é uma proteína de boa 
biodegradabilidade. No caso de filmes condicionantes de águas naturais, a área da 
superfície necessária para produzir a biomassa de uma célula seria muito maior. 
Processos de difusão em superfície de compostos aderidos poderiam talvez suprir as 
necessidades básicas do metabolismo e permitir a sobrevivência destas células em 
um estado de latência metabólica (KJELLEBERG et a l 1982). Os microrganismos 
evoluíram uma série de estratégias para aumentar a sua área de contato com 
superfícies e com isto acessar a quantidade de nutrientes necessária para seu 
crescimento (MARSHALL, 1996). Leptospira biflexa (KEFFORD et al., 1982) e 
Pseudom onas JD8 (POWER & M ARSHALL, 1988) se deslocam sobre as 
superfícies para acessar ácidos graxos adsorvidos e se soltam da superfície quando o 
reservatório de nutrientes está exaurido. Vibrio sp. MH3 adere à superfície 
condicionada com ácidos graxos, metaboliza estes nutrientes, inicia a replicação celular 
na superfície, mas retorna à fase planctônica para completar a divisão celular (POWER 
& MARSHALL, 1988). Vibrio DW 1 adere à superfície condicionada de forma 
irreversível, sendo que som ente a célula-filha retorna à fase planctônica 
(KJELLEBERG et al., 1982). Neste caso o filme condicionante serve como fonte de 
nutrientes somente na fase de crescimento inicial da célula-mãe.

A quantidade e a composição da matéria orgânica de filmes condicionantes 
do meio ambiente, portanto, sugere que estas moléculas não são uma fonte de 
carbono importante para o crescimento de biofilmes em superfícies expostas a 
ambientes oligotróficos. Esta hipótese foi confirmada em estudos que demonstraram 
que a atividade biodegradadora de bactérias no interior de biofilmes era maior quando 
estas estruturas ficaram expostas em canais com velocidade mais elevada de 
escorrimento superficial da água de um riacho (BATTIN et al., 2003). As moléculas 
orgânicas do meio e não as do filme condicionante são a principal fonte de carbono 
para microrganismos de biofilmes. A formação de biofilmes suspensos (flocos) 
ocorre somente em meios líquidos com elevada disponibilidade de carbono, como 
esgoto doméstico ou efluente de indústrias. Florações de bactérias heterotróficas 
podem ocorrer ocasionalmente também em ambientes normalmente oligotróficos, 
como represas ou oceanos (ALLDREDGE & SILVER, 1988). Neste caso, a fonte 
de carbono é produzida in loco pela intensa atividade de organismos autotróficos, 
principalmente algas e cianobactérias. Bactérias autotróficas também podem formar 
biofilmes em superfícies sólidas, utilizando como fonte de carbono o bicarbonato 
dissolvido na água.
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3. Form ação e e s tru tu ra  de b io film es

A estrutura de biofilmes varia dependendo da disponibilidade de nutrientes 
orgânicos no meio ambiente. Em ambientes com disponibilidade suficiente de matéria 
orgânica e de superfícies para colonização, a formação do biofilme será iniciada pela 
adesão dos organismos colonizadores iniciais ao substrato (Figura 2). O substrato é a 
superfície sólida ou semi-sólida (hidrogel, agar, por exemplo) sobre a qual se formará 
o biofilme. A adesão das bactérias a superfícies geralmente não envolve, pelo menos 
na etapa inicial, o contato direto entre a célula e a superfície, pois substratos imersos 
em soluções aquosas são imediatamente cobertos por uma camada de compostos 
orgânicos e inorgânicos dissolvidos, que formam o filme condicionante. Este filme de 
compostos altera as propriedades físico-químicas da superfície do substrato 
(SCHNEIDER, 1996) e influencia a adesão de microrganismos à superfície 
(SCHNEIDER & MARSHALL, 1994). Um mecanismo distinto de formação de 
biofilmes ocorre na cavidade bucal, que é habitada por cerca de 400 espécies diferentes 
de organismos, cujo grande desafio é a sua permanência neste ambiente, onde as 
superfícies são continuamente lavadas com saliva. Os materiais inorgânicos 
(superfícies de dentes compostos de hidroxiapatita) expostos na boca são rapidamente 
cobertos por um filme condicionante de saliva. A composição deste filme é pouco 
variável em um indivíduo, considerando que a composição da saliva é dominada por 
um grupo pequeno de macromoléculas que ocorrem, individualmente, em grande 
concentração. A conformação química das moléculas das superfícies da cavidade 
bucal pode, portanto, ser assumida como invariável em um indivíduo. E esta constância 
dos grupos químicos expostos nas superfícies que permitiu a evolução da estratégia 
de coagregação na formação dos biofilmes da cavidade bucal (Figura 3). Neste caso, 
o biofilme se forma por um conjunto de mecanismos de crescimento clonal e de 
interação específica mediadas por receptores entre células e entre células e superfícies 
condicionadas pela saliva (RICKARD et a l., 2003). Os colonizadores iniciais, neste 
caso, são os organismos que possuem receptores para estruturas expostas na superfície 
de filmes condicionantes, enquanto que colonizadores secundários possuem receptores 
para moléculas da superfície de células de colonizadores primários. Este mecanismo
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se assemelha a um quebra-cabeça, mas com uma diferença importante: existe uma 
flexibilidade muito grande para o encaixe das “peças” (os organismos), pois há uma 
diversidade muito grande de parceiros disponíveis por interação por receptores para 
cada organismo incorporado ao biofilme e cada novo integrante do biofilme poderá se 
proliferar por divisão celular, utilizando os nutrientes fornecidos pela saliva.

A subpopulação dos organismos aderidos capaz de produzir biomassa a partir 
do metabolismo do carbono orgânico disponível no ambiente inicia a formação do 
biofilme através da proliferação das células e da produção da matriz de exopolímeros. 
Inicialmente são formadas microcolônias por reprodução clonal das células. Se a 
disponibilidade de fonte de carbono for suficiente para crescimento vigoroso das células, 
estas microcolônias se fundirão para formar um biofilme microbiano que cobrirá por 
completo a superfície do substrato. Biofilmes formados em ambientes naturais serão 
constituídos por comunidades mistas de organismos. A fusão de colônias vizinhas, o 
aumento de sua espessura, e a intensa atividade metabólica das células criam uma 
grande diversidade de microambientes no interior do biofilme, que serão colonizados 
por organismos adaptados para sobrevivência em ambientes anóxicos ou anaeróbios. 
Biofilmes espessos contém uma malha de canais interconectados de diâmetro e curvatura 
variável, que permite a penetração de água do meio ambiente no interior da estrutura. 
Estes canais também servem de caminho para a incorporação de material particulado 
com diâmetros de poucos um em biofilmes (OKABE et a i, 1996). Material particulado 
capturado no interior dos canais praticamente não sai mais do biofilme (OKABE et al., 
1996). Biofilmes suspensos (flocos) de sistemas de tratamento de águas residuárias 
possuem uma estrutura semelhante à de biofilmes formados em superfícies sólidas 
expostas a ambientes ricos em carbono (GANCZARCZYK, 1994).

Biofilmes formados em ambientes com disponibilidade extremamente reduzida 
de nutrientes contém quantidades muito reduzidas de exopolímeros e podem não 
exceder a espessura da célula aderida. Este tipo de biofilme é provavelmente o mais 
comum na terra, pois predomina no maior ambiente de vida microbiana no planeta, o 
subsolo. Ambientes extremamente oligotróficos com reduzida disponibilidade de 
nutrientes para crescimento microbiano são encontrados também em indústrias, como, 
por exemplo, superfícies em contato com água destilada ou permeado de sistemas de 
osmose reversa. Exemplos de morfologia de biofilmes microbianos estão indicados 
na Figura 4.
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FIGURA 4. Micrografias de microscopia eletrônica de varredura de biofilmes: A: início da 
formação de biofilme em material filtrante; B: proliferação inicial de bactérias formadoras de 
biofilme na superfície de membranas de microfi lt ração. Note a grande quantidade de 
exopolímero excretada pelos organismos; C: Crescimento de biofilme na superfície de 
membrana de osmose reversa; D o mesmo biofilme de C em estágio mais avançado de 
desenvolvimento; E: biofilme de membrana de osmose reversa com depósito de cristais de 
sulfato de bário; F: biofilme de diatomáceas sobre suporte de membrana de osmose reversa; 
G: biofilme de tubérculos de biocorrosão; H: detalhe de biofilme de tubérculos de biocorrosão. 
Note os espessos depósitos de óxidos de ferro biogênicos na superfície das bactérias com 
morfologia helicoidal.

4. Form as de dispersão de b io film es

Os mecanismos de dispersão de biofilmes são relativamente pouco estudados. 
Biofilmes são sistemas dinâmicos, além da incorporação de material e do crescimento 
dos organismos ocorre também a liberação de material para o meio-ambiente. Existem 
três mecanismos distintos de dispersão de biofilmes ou de células de biofilmes (Figura 
5): dispersão de organismos individuais e de fragmentos de biofilme pelo meio líquido 
ou pela superfície, sem perda de contato. A emissão de organismos individuais ocorre 
continuamente em biofilmes (TELGMANN et a l., 2004). Os mecanismos exatos que 
permitem a organismos se desprender de biofilmes são pouco conhecidos. No caso
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de biofilmes de culturas puras de Pseudomonas aeruginosa não mucóides, ocorre 
uma diferenciação dos organismos do biofilme após a formação inicial das estruturas 
de “cogumelos” (KLAUSEN et al., 2003). Células localizadas na parte externa do 
biofilme apresentam o fenótipo de biofilme, ou seja, os organismos permanecem em 
estado não-móvel e produzem grandes quantidades de exopolímeros. Parte das células 
localizadas no interior destas estruturas lisam por fatores ainda pouco conhecidos 
(ativação de fagos, diferenciação fenotípica, exaustão de nutrientes etc.). Esta lise 
gera espaços vazios no interior do biofilme, onde ocorre uma desdiferenciação dos 
fenótipos de biofilme de algumas células, que passam a reassumir o fenótipo de vida 
livre caracterizado pela presença de flagelos. Estes organismos movéis ficam 
inicialmente confinados no interior dos ocos do biofilme, mas eventualmente deixam 
a estrutura através de brechas na camada externa formada por organismos com 
fenótipo imóvel de biofilme.

Os outros dois processos de dispersão geralmente resultam no desprendimento 
de blocos de biofilme contendo agregados de células envoltas pela matriz de 
exopolímeros. Estes organismos, portanto, apresentam o fenótipo de biofilme. O 
tamanho dos agregados é muito variável. Os agregados podem ser constituídos de 
um número pequeno de células ou constituir fragmentos macroscópicos de biofilme. 
Os agregados podem aderir em superfícies diferentes e assim constituem uma forma 
eficaz de colonização de novos ambientes por biofilmes pré-formados. O processo 
de desprendimento de fragmentos de biofilme é denominado de sloughing em inglês. 
Este processo é aleatório (TELGMANN et a l 2004) e os mecanismos que causam 
a fratura do biofilme ainda são pouco conhecidos. Alguns organismos são capazes de 
se deslocar em superfícies sem perda de contato com o substrato (HALL- 
STOODLEY & STOODLEY, 2005). Biofilmes também possuem mecanismos que 
permitem a sua dispersão sem perda de contato com a superfície (HALL-STOODLEY 
& STOODLEY, 2005). A energia para esta forma de deslocamento de biofilmes na 
superfície é fornecida pelas forças de cisalhamento do líquido. Este modo de dispersão 
ocorre em superfícies em contato com sistemas de transporte turbulento e pode atingir 
velocidades de Imm/h (HALL-STOODLEY & STOODLEY, 2005). Os fragmentos 
de biofilmes nestes casos podem literalmente rolar sobre a superfície (HALL- 
STOODLEY & STOODLEY, 2005). Foi também observado o arraste do biofilme 
em bloco pela superfície (HALL-STOODLEY & STOODLEY, 2005).
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5. A  m a tr iz  de b io film es

A composição de biofilmes de ambientes naturais é muito variável e depende 
de vários fatores, entre os quais se incluem: (a) a disponibilidade de matéria orgânica 
biodegradável para formação de biomassa; (b) a presença de matéria orgânica 
relativamente inerte particulada ou dissolvida, como, por exemplo, substâncias húmicas, 
que podem ser incorporadas em biofilmes; (c) a presença de partículas de compostos 
inorgânicos; (d) a disponibilidade de compostos inorgânicos dissolvidos que podem 
ser incorporados na estrutura de biofilmes através da atividade microbiana ou por 
processos de precipitação de sais. Uma análise da composição do carbono orgânico 
de biofilmes formados na superfície de canalização de coleta de esgotos revelou que 
35% do carbono estava associado a matéria orgânica não identificada. 25% eram 
proteínas extracelulares, 16% eram substâncias húmicas, 15% do carbono estava 
associado aos microrganismos, 7% eram polissacarídeos e 1% eram DNA e ácidos 
urônicos (JAHN & NIELSEN, 1998). Cerca de 80% a 90% do carbono orgânico 
destes biofilmes era extracelular. A presença de proteínas e de DNA extracelulares 
no interior de biofilmes pode indicar a ocorrência de lise das células. Biofilmes formados 
em ambientes saturados de sais podem incorporar uma quantidade significativa de 
cristais precipitados. Biofilmes microbianos são os principais agentes de corrosão 
microbiana. O teor de compostos inorgânicos em biofilmes de corrosão ultrapassa 
75%, primordialmente minerais à base de óxidos de ferro. Quantidade semelhante de 
óxidos de ferro pode ser incorporada em biofilmes expostos a am bientes 
microaerofílicos com elevada disponibilidade de ferro solúvel. Todos estes compostos 
formam a matriz de biofilmes.

O principal elemento estrutural da matriz são os polímeros extracelulares 
produzidos pelos organismos do biofilme (BRANDA et a i , 2005). Estes compostos 
garantem a integridade mecânica da estrutura do biofilme e são os principais 
responsáveis pelas propriedades físico-químicas que condicionam a fisiologia dos 
organismos localizados no interior do biofilme. A diversidade estrutural de biofilmes 
microbianos sugere que a diversidade de exopolímeros produzidos por células de 
organismos formadores de biofilme deve ser grande, mas somente poucos destes 
polímeros foram identificados e caracterizados mais detalhadamente. Uma dificuldade 
metodológica importante destes trabalhos é a separação dos compostos da superfície 
de células do interior do biofilme, sem danificar as células. Os componentes da matriz 
mais bem estudados são os polissacarídeos. A produção destes compostos é induzida 
rapidamente após a adesão de microrganismos a superfícies (DAVIES & GEESEY, 
1995). A estabilização estrutural dos exopolissacarídeos de biofilmes ocorre através 
da formação de pontes iônicas de íons de cálcio e de magnésio e também pelo 
enovelamento de cadeias vizinhas de polissacarídeos no formato de hélices 
(WINGENDER et a i ,  1999). Os polissacarídeos de biofilmes são estruturas altamente 
higroscópicas. Cerca de 85% a 95% do peso de biofilmes com composição 
predominantemente orgânica é constituído de água. Biofilmes podem ser, portanto, 
considerados hidrogéis. A matriz é responsável por uma propriedade mecânica 
importante de biofilmes, a viscoelasticidade. A viscoelsaticidade é uma propriedade
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de certos materiais elásticos, cuja viscosidade aumenta com o incremento da força 
que atua sobre o material. Esta viscoelasticidade permite a biofilmes absorver condições 
transientes de aumento de forças de cisalhamento através da deformação elástica, o 
que evita a ruptura do biofilme. Caso estas condições perdurarem por mais tempo, o 
biofilme responde de forma dinâmica através de seu deslocamento por arraste na 
superfície sem perda de contato com a mesma.

6. F isio log ia de organism os do  b io film e

Os principais fatores que determinam as propriedades fisiológicas de 
organismos no interior de biofilmes são a matriz e a atividade metabólica dos 
organismos. A matriz do biofilme influencia a atividade dos microrganismos através 
de quatro mecanismos distintos:

• Fixação da posição relativa das células no interior do biofilme durante longos períodos 
de tempo

• Peneira molecular

• Barreira de difusão

• Efeito cromatográfico

O mecanismo mais importante é a fixação da posição da célula dentro da 
estrutura e a manutenção de sua posição relativa com relação ao posicionamento dos 
outros organismos durante longos períodos de tempo. A função de peneira molecular 
é assumida pelos poros da matriz, cujo diâmetro varia entre 44 nm a 90 nm. Estes 
poros excluem moléculas de diâmetro maior do biofilme: partículas, colóides de tamanho 
maior do que o diâmetro dos poros e macromoléculas grandes, como, por exemplo, 
anticorpos. Estas partículas podem penetrar os biofilmes através dos canais que 
permanecem abertos na estrutura, mas ficarão separadas das células pela matriz. 
Uma segunda função importante da matriz é a sua atuação como barreira de difusão. 
Os poros da matriz impedem a difusão de moléculas, por menores que sejam, em 
linha direta para as células. As moléculas que penetram a matriz se movimentam por 
caminhos tortuosos pelo interior do biofilme, o que reduz consideravelmente a sua 
taxa de difusão. Este mecanismo é mais efetivo para moléculas de peso molecular 
maior e para compostos que interagem por mecanismos físico-químicos com a matriz, 
do que para moléculas pequenas e relativamente inertes. Por exemplo, o coeficiente 
de difusão de moléculas de oxigênio, nitrato e amônia no interior de biofilmes é cerca 
de 60 a 80% do coeficiente de difusão destas moléculas na água, um valor reduzido 
para cerca de 20% no caso de moléculas como fenol, glicose ou mesmo substâncias 
de peso molecular muito mais elevado, como a dextrana (10.000D, STEWART, 2003; 
BRYERS & DRUMMOND, 1998). Este mecanismo contribui para a retenção de 
enzimas extracelulares na vizinhança das células produtoras destas enzimas no interior 
de biofilmes, o que pode aumentar a disponibilidade dos monômeros produzidos por 
estas enzimas para estas células. Por exemplo, em um biofilme de cultura pura de
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bactéria degradadora de quitina estabelecido sobre superfícies de quitina, cerca de 
30% dos organismos que estavam fisiologicamente ativos não expressavam os genes 
da quitinase, mas utilizavam os monômeros da quitina mobilizados pela atividade da 
quitinase produzida pelos outros 70% dos organismos do biofilme (BATY et al., 2000). 
O terceiro mecanismo importante pelo qual a matriz influencia a atividade microbiana 
é a sua atuação como resina cromatográfica, que retarda ou impede a penetração de 
moléculas com elevada afinidade pela matriz no biofilme.

O ambiente de crescimento de bactérias no interior de biofilmes é determinado 
por gradientes de substratos e metabólitos formados pela combinação da resistência 
da matriz à difusão destes produtos e pelo metabolismo microbiano, que produz ou 
transforma estes produtos. Esta combinação de gradientes limita as taxas de 
crescimento dos organismos no interior de biofilmes. Células de biofilmes são 
organismos pequenos, de tamanho muito inferior ao de células em crescimento 
exponencial (JAHN & NIELSEN, 1998). Fisiologicamente, os organismos de biofilmes 
são mais parecidos a organismos da fase estacionária do que da fase exponencial 
(SPOERING & LEWIS, 2001). Biofilmes são as únicas estruturas microbianas que 
permitem a coexistência de organismos aeróbios e anaeróbios estritos a distâncias de 
poucas centenas de micrômetros um do outro. O mecanismo que permite esta façanha 
é a combinação da fixação da posição do organismo no interior do biofilme, a função 
de barreira de difusão da matriz e a atividade metabólica dos organismos do biofilme 
(Figura 6). Em ambientes aeróbios, a interface entre o biofilme e o meio será ocupada 
por organismos aeróbios (KÜHL & JORGENSEN, 1992). A atividade metabólica 
destes organismos aliada à restrição de difusão do oxigênio na matriz resulta na 
remoção completa do oxigênio em profundidades que variam de 100 [im a 200 (im 
(KÜHL & JORGENSEN, 1992). As camadas inferiores do biofilme serão colonizadas 
por organismos anaeróbios, sendo que na zona de transição com a parte aeróbia 
predominarão bactérias facultativas tolerantes a oxigênio, como as fermentadoras e 
as denitrificantes, que serão substituídas nas partes mais profundas e com potencial 
redox mais baixo por bactérias estritamente anaeróbias, como as sulfato-redutoras e 
metanogênicas (Figura ô, KÜHL & JORGENSEN, 1992; DAMGAARD et al., 2001). 
O sulfeto de hidrogênio ou o metano produzidos na parte anaeróbia do biofilme podem 
não ser detectados na parte aeróbia, pois ambos os compostos podem ser oxidados 
por bactérias nas zonas aeróbia ou denitrificante do biofilme (KÜHL & JORGENSEN. 
1992). Estas características de coexistência de organismos aeróbios e anaeróbios no
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FIGURA 7. Representação esquemática  da  estrutura aqüífero (Figura 7). 
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fenótipo típico e exclusivo de 
biofilmes microbianos ainda não está resolvida. Alguns autores afirmam que células de 
biofilmes expressam um fenótipo característico desta estrutura (HALL-STOODLEY 
et al., 2004) enquanto que outros autores indicam que os genes expressados no interior 
de biofilmes também podem ser ativados em células planctônicas em condições 
equivalentes de meio-ambiente (GHIGO, 2003). Um tema de grande interesse na 
pesquisa sobre biofilmes é a importância de sistemas de quorum sensing na formação 
destas estruturas. Davies et al., (1998) demonstraram que a expressão dos genes de 
quorum sensing era essencial para a formação da estrutura cogumelar de biofilmes de 
Pseudomonas aeruginosa. E importante ressaltar, porém, que a remoção dos genes 
dos sistemas de quorum sensing não impediu a formação de biofilmes por este organismo, 
mas alterou a estrutura do biofilme. Biofilmes de mutantes incapazes de produzir as 
moléculas de quorum sensing eram muito mais compactos, indicando que o sistema de 
quorum sensing é essencial para a produção da matriz extracelular. Este resultado foi 
confirmado para muitos outros organismos formadores de biofilmes e é coerente com o 
perfil dos genes regulados pelos sistemas de quorum sensing. Este sistema regulatório 
controla, principalmente, a expressão de genes de proteínas relacionados com produção 
de materiais excretados por células de microrganismos, incluindo fatores de virulência,

a
enzimas de síntese de exopolímeros etc. (CAMARA et al., 2002).

7. B iofilm es m icrob ianos na na tu reza

Biofilmes colonizam virtualmente todos os ambientes habitáveis por 
microrganismos e estão entre as estruturas biológicas mais antigas da terra. Fósseis 
de biofilmes foram identificados em rochas sul africanas com idade entre 3,4 a 3,5 
bilhões de anos (WESTALL et a!., 2001) e em rochas australianas com idade de 
cerca de 3,2 bilhões de anos (RASMUSSEN, 2000). Estruturas fósseis de biofilmes 
de cianobactérias semelhantes aos estromatólitos existentes atualmente em várias 
partes do globo foram encontradas em várias estruturas rochosas com idade muito 
antiga (DUPRAZ & VISSCHER, 2005). Estromatólitos são biofilmes formados por 
bactérias autotróficas, cuja atividade metabólica resulta na precipitação de carbonatos 
e de outros compostos inorgânicos e cuja matriz extracelular agrega partículas
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inorgânicas, formando estruturas rochosas com camadas alternadas de depósitos de 
matéria orgânica e de materiais inorgânicos (DUPRAZ & VISSCHER, 2005). Os 
estromatólitos de comunidades de organismos fotossintéticos primordiais foram 
provavelmente as primeiras estruturas macroscópicas biológicas formadas na terra e 
dominaram as zonas de mares ou lagoas rasas durante todo o período pre-cambriano. 
O oxigênio produzido por estes organismos modificou gradualmente a composição 
atmosférica, até que esta se tornasse uma atmosfera oxidante. Os estromatólitos 
modernos são comunidades complexas de microrganismos que incluem cianobactérias 
e organismos heterotróficos e oxidadores de sulfetos nas partes aeróbias do biofilme 
e organismos fermentadores e bactérias sulfato-redutoras nas partes anaeróbias das 
estruturas (DUPRAZ & VISSCHER, 2005). Os mecanismos de precipitação de 
minerais no interior de estromatólitos ainda não foram totalmente elucidados, mas 
suspeita-se que a matriz extracelular de biofilmes seja de importância fundamental 
para a formação de núcleos de cristalização.

Os biofilmes naturais mais espessos na atualidade são provavelmente as mantas 
microbianas que se formam em lagoas e rios de água doce, em ambientes marinhos de 
águas rasas, em lagos com águas hipersalinas e em ambientes de águas hidrotermais 
(DUPRAZ & VISSCHER, 2005). Mantas microbianas podem atingir espessuras de 
algumas dezenas de centímetros e são caracterizadas por uma estrutura interna lamelar. 
Estas mantas são formadas por microrganismos autotróficos, mas constituem, na 
realidade, ecossistemas extremamente complexos e com grande diversidade de 
organismos, que incluem representantes de seis grupos principais. O carbono orgânico 
das mantas é produzido pelos produtores primários, principalmente pelas cianobactérias 
aeróbias, muitas das quais também possuem a capacidade de fixação de nitrogênio. A 
contribuição da fixação de carbono por organismos de fotossíntese anaerobia (bactérias 
púrpuras e verdes) é relativamente pequena. Cianobactérias filamentosas e cocóides 
produtoras de exopolímeros produzem a matriz responsável pela retenção de compostos 
orgânicos e inorgânicos e pela coesão da manta. O carbono orgânico incorporado na 
mata pelos produtores primários sustenta uma diversa e numerosa comunidade de 
organismos heterotróficos, que inclui organismos aeróbios, fermentadores e bactérias 
sulfato-redutoras. Os organismos no interior das mantas estão sujeitos a ciclos diários 
de alterações drásticas das condições ambientais (REVSBECH & WARD, 1984). A 
intensa atividade fotossintética das cianobactérias produz um aumento vertiginoso na 
concentração de oxigênio no interior da manta durante o dia, que atinge o seu pico 
algumas horas após o meio-dia. O aumento da concentração de oxigênio é acompanhado 
por um forte incremento do pH interno da manta. Ao anoitecer e com a diminuição da 
energia da radiação a atividade metabólica no interior da manta passa a ser dominada 
pelos organismos heterotróficos aeróbios, que rapidamente consomem o oxigênio e 
tomam o ambiente anóxico, o que viabiliza a atividade de bactérias fermentadoras e 
anaeróbias. A ação conjunta dos organismos heterotróficos reduz drasticamente o pH 
no interior da manta. Os organismos que colonizam o espaço interno de mantas 
microbianas, portanto, devem resistir a estresses consideráveis produzidos pela atividade 
fisiológica dos grupos dominantes.

A grande maioria dos organismos que habitam solos e subsolos vive aderida 
às superfícies minerais e não suspensa no aqüífero (GRIEBLER et a l., 2002). A
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reduzida disponibilidade de carbono nestes ambientes pode inibir o crescimento de 
biofilmes e manter as células aderidas em um estágio inicial do biofilme (KRUMHOLZ, 
2000) sem a formação da matriz de exopolímeros, que ocorre, por exemplo, em biofilmes 
associados a superfícies minerais expostas na superfície (KEMMLING et a l 2004). 
Estudos em minas profundas revelaram a capacidade de a microbiota nativa formar 
biofilmes contínuos e relativamente espessos quando é permitido o escoamento das 
águas dos aqüíferos profundos sobre superfícies artificiais ou naturais (MOSER et a l.,
2003). Praticamente todas as superfícies expostas em ambientes aquáticos são 
colonizadas rapidamente por biofilmes microbianos (ARMSTRONG et al., 2001). 
Microrganismos de biofilmes associados a superfícies vivas ou a substratos inanimados 
são responsáveis pela maior parte da atividade metabólica microbiana em águas naturais 
(H AGLUND et al., 2002). Biofilmes microbianos estabelecidos em superfícies naturais 
ou artificiais nas margens de rios ou lagos são importantes agentes nos ciclos 
biogeoquímicos destes corpos aquáticos (MAGALHÃES etal., 2003).

Biofilmes microbianos colonizam superfícies de animais e plantas (FETT & 
COOKE, 2005). O desenvolvimento de biofilmes na parte interna dos organismos 
pode causar sérios problemas de infecções e levar o hospedeiro a óbito (DONLAN 
& COSTERTON, 2002). A formação de biofilmes na superfície externa geralmente 
não é nociva para o hospedeiro e pode ser importante para a sobrevivência do animal 
ou da planta. Por exemplo, a colonização de superfícies de raízes por biofilmes 
microbianos ou fúngicos é essencial para a nutrição de plantas (RAMEY et a l.,
2004). A associação de biofilmes microbianos com muitos animais e plantas marinhas 
é uma associação simbiótica, que confere vantagens para os hospedeiros, como, por 
exemplo, a redução da intensidade da colonização das superfícies de algas por biofilmes 
deletérios (ARMSTRONG et al., 2001). Biofilmes microbianos estabelecidos em 
superfícies inanimadas geralmente precedem a colonização de moluscos e cracas. 
Os biofilmes produzem substâncias atrativas para as larvas destes animais 
(W1ECZOREK & TODD, 1998). Um caso interessante de associação simbiótica 
entre um biofilme microbiano e um inseto é a associação de estreptomicetos com 
saúvas (CURRIE et a l., 1999). Partes da cutícula de saúvas são cobertas com densos 
biofilmes de Streptomyces sp., um microrganismo filamentoso que produz um potente 
antibiótico contra um fungo parasítico do gênero Escovopsis. Este fungo parasita os 
fungos da família Lepiotacea cultivados pelas formigas nos vegetais cortados 
acumulados no interior do ninho e que serve de alimento para os insetos. Além de 
produzir um potente antibiótico contra o fungo parasítico, as células de Streptomyces 
também produzem compostos que estimulam o crescimento dos fungos benéficos 
para as formigas.

8. Em prego de b io film es em  processos industria is

Os maiores sistemas de cultivo de organismos na atualidade são os reatores 
biológicos de tratamento de águas residuárias. Efluentes industriais ou domésticos 
são caracterizados por baixas concentrações de carbono orgânico comparado com 
meios de cultura utilizados em fermentações industriais para a produção de metabólitos
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de alto valor agregado (aminoácidos, antibióticos, etanol, entre outros). Os volumes 
de tratamento podem ser gigantescos, da ordem de várias dezenas de metros cúbicos 
por segundo no caso de plantas de tratamento de esgotos de grandes cidades. A 
minimização do volume operacional dos reatores de tratamento de águas residuárias 
depende da alimentação contínua e da maximização da concentração de biomassa. 
A concentração de biomassa em um reator de cultura contínua de células 
planctônicas sem retenção de biomassa é diretamente proporcional à concentração 
de substrato no meio de cultura. Esta configuração demandaria um volume muito 
grande de reator para tratamento de soluções com baixas concentrações de 
compostos orgânicos. O emprego de biofilmes imobilizados em substratos ou 
suspensos perm ite acum ular a b iom assa no reator e com isto aum entar 
consid e rav e lm en te  a e fic iênc ia  do p rocesso  (G A N C ZA R C ZY K , 1994; 
NICOLELLA et a l., 2000). Reatores de biofilme podem ser divididos em várias 
categorias em função da estrutura do biofilme. Em reatores de lodo ativado são 
empregados biofilmes suspensos de baixa densidade e relativamente pouco compactos, 
os flocos, que têm um diâmetro relativamente pequeno (até 1 mm) e uma taxa de 
sedimentação baixa (5 m/h, NICOLELLA et a l., 2000). Esta baixa taxa de 
sedimentação não permite a retenção da biomassa diretamente no reator. A retenção 
de biomassa em sistemas de lodo ativado é obtida através da recirculação parcial da 
biomassa decantada em um decantador secundário alimentado com o efluente do 
reator biológico. Falhas na formação dos flocos ou na estrutura dos flocos causadas 
principalmente pelo crescimento descontrolado de bactérias filamentosas impedem a 
sedimentação eficiente nos decantadores secundários, e são problemas operacionais 
importantes de plantas de Iodos ativados (MARTINS et al., 2004).

Grânulos são biofilmes suspensos mais densos, de tamanho maior (diâmetros 
entre 1,5 a 3 mm) e de sedimentação mais rápida do que flocos (40 m/h, NICOLELLA 
et a!., 2000) utilizados em reatores anaeróbios de fluxo ascendente (grânulo puramente 
biológico) ou em reatores de leitos fluidizados (geralmente os grânulos de biofilme 
são formados sobre bases de grãos de areia ou de carvão ativado). Organismos de 
crescimento mais rápido como, por exemplo, as bactérias acetogênicas, ocupam a 
parte externa dos grânulos, enquanto que os de proliferação mais lenta, as bactérias 
metanogênicas, colonizam o interior das estruturas (POL et al., 2004). No caso do 
tratamento anaeróbio, as etapas acetogências e metanogênicas podem ser separadas 
em reatores independentes (DEMIREL & YENIGÜN, 2002). Os biofilmes de reatores 
de filmes fixos (biodiscos, reatores de leito fluidizado, trickling filters, biofiltros, reatores 
com enchimentos móveis, entre outros) têm densidade e estrutura semelhante à de 
biofilmes de grânulos, porém são cultivados em suportes macroscópicos. Biodiscos 
são reatores onde os biofilmes são formados na superfície de discos fixados ao longo 
de um eixo (PATWARDHAN, 2003). Os discos ficam parcialmente submersos no 
efluente e sua rotação expõe os biofilmes alternadamente à água residuária e à 
atmosfera para oxigenação. Trickling filters são tanques com enchimento de material 
de suporte para crescimento de biofilmes (PARKER et al., 2001). A água residuária 
é aplicada por aspersores no topo do reator e percola por gravidade formando um 
filme fino de líquido sobre as superfícies dos materiais de suporte de biofilme. A 
aeração ocorre pela circulação natural do ar entre os espaços dos enchimentos de
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biofilme. Os pedregulhos empregados inicialmente como suportes de biofilmes foram 
substituídos nas décadas mais recentes por suportes de plástico mais leves e com 
maior proporção de superfície de contato por volume de reator. Biofiltros são reatores 
onde os biofilmes são formados na superfície de material poroso granulado, areia, por 
exemplo, e que podem ser empregados para o tratamento de líquidos (COHEN, 2001) 
ou de gases (DELHOMÉNIE & HEITZ, 2005). Os biofilmes de reatores com 
enchimentos móveis (MBBR - moving bed biofilm reactor) são cultivados na superfície 
de suportes submersos com diâmetros de cerca de Icm, cuja pequena dimensão e 
densidade semelhante à da água permite que sejam misturados pela aeração do reator 
(ODEGAARD, 1999). Os biofilmes que crescem na parte interna destes suportes 
são protegidos da abrasão, ao contrário dos biofilmes cultivados na superfície de 
partículas de reatores de leito fluidizado.

Uma segunda grande área de tratamento de resíduos onde ocorre o emprego 
de biofilmes é a estabilização de resíduos sólidos em sistemas aeróbios (compostagem) 
ou anaeróbios. O objetivo do processo de estabilização é a biodegradação da matéria 
orgânica facilmente biodegradável dos resíduos, que é responsável pela emissão de 
poluentes gasosos (odores, compostos orgânicos voláteis) e pela contaminação de 
ambientes com chorume. A compostagem é um sistema aeróbio de oxidação de matéria 
orgânica de resíduos sólidos, onde pilhas de resíduos orgânicos são montadas de forma 
a permitir a circulação de ar pelo seu interior (SHARMA et a i,  1997). A biodegradação 
ocorre em 3 etapas. Na primeira etapa mesofílica ocorre a degradação de polímeros 
como proteínas e polissacarídeos, que gera os monômeros que permitirão o 
desenvolvimento de organismos termofílicos da segunda etapa de tratamento. Durante 
esta etapa ocorre forte aquecimento da pilha de composto, que deve ser revirada com 
freqüência para evitar o superaquecimento do composto e a conseqüente inativação 
dos organismos termofílicos. Esta fase de aquecimento é essencial para a inativação 
dos patógenos presentes no resíduo. Quando as reservas de carbono orgânico facilmente 
degradável são exauridas, a pilha se esfria e a comunidade microbiana passa a ser 
dominada por organismos degradadores das frações mais recalcitrantes da matéria 
orgânica, a celulose e a lignina. Esta fase de maturação pode durar muitos meses e 
produz o composto final escuro e com cheiro de terra característico de estreptomicetos.
O composto fresco obtido após a etapa termofílica ainda contém bastante matéria 
orgânica biodegradável, tomando-o inadequado para uso como adubo. O composto 
maturado é um excelente adubo orgânico para a agricultura. A microbiota e as etapas 
bioquímicas dos processos anaeróbios de estabilização de resíduos sólidos (biodigestores, 
aterros sanitários controlados etc.) são semelhantes aos de reatores de tratamento de 
esgoto anaeróbios e geram como produto final, metano (GUNASEELAN, 1997). A 
compactação dos resíduos obtida após o tratamento anaeróbio é menor do que a obtida 
com o tratamento aeróbio (BORGLIN et al., 2004).

O emprego de biofilmes na produção de produtos biotecnológicos é mais raro 
devido às dificuldades de controle preciso da cinética de reação e devido às elevadas 
concentrações de carbono orgânico dos meios de cultura, que dão uma vantagem 
competitiva para o crescimento de bactérias planctônicas. Uma exceção são processos 
de fermentação de estado sólido, onde o substrato é utilizado como fonte de carbono 
para o cultivo principalmente de fungos e de bactérias filamentosas (PANDEY et
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a l., 2000). Estes processos são a base de muitas fermentações asiáticas para a 
produção de alimentos baseadas na fermentação de bolores, como por exemplo a 
produção de tempeh (NOUT & KIERS, 2005). Outros exemplos de alimentos 
produzidos por biofilmes são o quefir, uma bebida láctea produzida pela fermentação 
de leite com grânulos (biofilmes) formados por culturas mistas de bactérias lácticas e 
de leveduras (WITTHUHN et al., 2005) e o vinagre, produzido por um processo de 
fermentação de estado sólido (LIU et a i, 2004). Biofilmes são empregados na indústria 
de mineração em processos de biohidrometalurgia, onde organismos oxidadores de 
sulfetos são utilizados para a liberação de íons de metais de minérios à base de 
sulfetos, principalmente cobre e ouro (OLSON et al., 2003).

9. Danos causados p o r b io film es em  sistemas industria is  e 
no m e io -am b ien te

Biofilmes são responsáveis pela maior parte das interferências causadas por 
microrganismos em processos tecnológicos. Biofilmes microbianos deletérios 
geralmente não são constituídos somente por células microbianas, mas incluem também 
compostos orgânicos e inorgânicos e outros organismos (algas, fungos, cracas, 
moluscos, entre outros). O termo genérico para definir camadas biológicas indesejáveis 
que se formam em superfícies é biofouling, enquanto que fouling é o termo que designa 
todo o tipo de camada indesejável, independente de conter ou não organismos vivos. 
Um depósito químico sem microrganismos é uma camada de fouling, por exemplo. A 
deterioração causada por processos biológicos é denominada de biodeterioração. 
Exemplos de efeitos de biofouling em processo industriais incluem:

• Aumento da resistência à troca de calor em 50% em 3 meses (Casanueva et al.,
2003).

• O aumento do coeficiente de fricção em superfícies pela presença de biofilmes 
microbianos varia entre 9% a 29% quando analisado com um sistema de rotação 
(HOLM et al., 2004) ou entre 33% a 187% em placas planas (SCHULTZ & SWA1N, 
2000). O aumento do coeficiente de fricção de uma camada com espessura de
I mm na parte submersa do casco de um porta-aviões reduz a velocidade máxima 
do navio em 15% e pode tornar impossível o lançamento de aviões em dias de 
calmaria. Um cruzador de 9.000 toneladas da marinha de guerra com casco coberto 
por camada de fouling gasta 45% a mais de combustível para manter uma velocidade 
de cruzeiro de 20 nós do que um navio com casco limpo. O aumento das despesas 
de combustível causadas por biofouling de cascos de navio é estimado em US$ 750 
milhões por ano (HOLM et al., 2004).

• Em sistemas de filtração por membranas, a formação de biofilmes microbianos 
pode reduzir as taxas de filtração pela metade. A manutenção de uma taxa de 
filtração de projeto de uma planta de osmose reversa pode resultar no aumento 
considerável do custo operacional devido ao aumento da pressão de operação 
(SCHÀFER e ta l ,  2001).
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• Biocorrosão: biofilmes aceleram as taxas de corrosão de metais por uma grande 
variedade de mecanismos (BEECH & SUNNER, 2004).

• Deterioração de materiais de construções naturais (WARSCHEID & BRAAMS,
2000) ou sintéticos (SAND, 1997).

• Drenagem ácida, a mobilização de metais e de acidez através da ação de biofilmes 
microbianos sobre resíduos de mineração, representa um dos principais impactos 
ambientais desta indústria e é um dos impactos de mais difícil resolução (LEDIN & 
PEDERSEN, 1996).

• A formação de biofilmes na superfície de implantes e de órgãos é um importante 
fator de morbidade de indivíduos em sociedades modernas (PARSEK & SINGH, 2003).

• Biofilmes em sistemas de distribuição de água ou de ar condicionado podem servir 
de reservatórios para bactérias patogênicas e compostos alergênicos (LPS, entre 
outros, PARSEK & SINGH, 2003).

• Biofilmes microbianos são importantes fontes de contaminação microbiana na 
indústria de alimentos (KUMAR & ANAND, 1998).

Os impactos econômicos causados por biofilmes são estimados em 1%
do PIB em países industrializados e podem ser classificados nas seguintes
categorias:

• Superdimensionamento do processo ou da estrutura: a perda da eficiência operacional 
de um processo pela formação de biofilmes deverá ser compensada na etapa de 
projeto pelo aumento da estrutura, o que acarreta gastos adicionais com material e 
mão de obra e aumenta os gastos operacionais.

• Gastos de controle de biofilmes: a formação de biofilmes pode ser controlada por 
meio de sistemas de limpeza química ou mecânica e pela adição de biocidas. Estes 
sistemas não seriam necessários na ausência de biofilmes. O cliente do processo 
incorrerá em custos mais elevados pela necessidade da instalação dos aparelhos 
necessários para efetuar a limpeza, e em custos operacionais maiores, pelo dispêndio 
adicional em produtos químicos e mão de obra. No caso da biodeterioração, corrosão, 
por exemplo, o processo de perda do material durante a vida útil do equipamento 
pela ação microbiana deve ser considerado na etapa do projeto. Em casos de risco 
de biocorrosão isto resulta no emprego de chapas de aço com diâmetro muito maior 
do que na ausência da corrosão.

• Gastos com interrupção da produção: a falha de sistemas de controles de biofilme 
pode resultar na interrupção de um processo de produção para reparos ou troca de 
peças defeituosas. Os custos para o operador das plantas não consistirão somente 
nos gastos com a troca de peças e os serviços de manutenção, mas geralmente a 
penalidade financeira maior será causada pela perda da produção. Uma parada de
1 dia de uma usina termelétrica pode causar a perda de cerca de US$ 1 milhão em 
energia produzida. No caso de uma plataforma de petróleo, esta perda pode aumentar 
para cerca de US$ 10 milhões.
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• Risco para a saúde da população: biofilmes em sistemas de distribuição de água ou 
em torres de resfriamento de trocadores de calor podem servir de refúgio para 
patógenos. O desprendimento de pedaços de biofilme contaminados pode resultar 
na infecção de pessoas, que terão de se submeter a tratamento médico. Um segundo 
risco indireto associado à formação de biofilmes em torres de resfriamento é a 
contaminação da água com os biocidas empregados no controle destes biofilmes. A 
inalação dos aerosóis contaminados com os biocidas pode causar problemas de 
saúde para os operários. Biofilmes que atuam como reservatórios de patógenos são 
um fator importante de perda de produção na aqüicultura com tanques de rede, 
onde a formação de camada de biofouling pode entupir os espaços abertos da rede 
e com isto diminuir sensivelmente a troca de água entre o interior da rede e o meio- 
ambiente.

10. M anejo de b io film es

Microbiólogos geralmente empregam a palavra controle para designar medidas 
de eliminação de bactérias. Este termo não define adequadamente o problema da 
redução da formação de biofilmes em processo industriais, pois, como estes sistemas 
geralmente são operados em condições não-estéreis, a supressão total do crescimento 
microbiano é impossível. Em processos industriais é feito o manejo do biofilme, que 
consiste na tomada de uma série de medidas para manter a formação de biofilmes 
em um patamar que não cause perdas significativas nos processos (FLEMMING et 
al., 1996). Para cada tipo de problema causado por biofilmes, podem ser determinados 
limites de impacto no processo acima do qual as perdas causadas pelo biofilme 
justificam o dispêndio com o seu manejo e abaixo dos quais a formação de biofilmes 
não afeta o funcionamento ou o retorno econômico do processo (Figura 8). A 
intensidade de manejo de biofilmes depende do tipo de dano causado e da tendência 
de formação de biofilmes da água de processo. No caso de trocadores de calor, 
biofilmes dispersos espalhados sobre a superfície podem até aumentar as taxas de 
troca e melhorar o rendimento do sistema, enquanto que biofilmes contínuos

aumentarão a resistência à troca de 
calor de m aneira s ignificativa 
somente após atingir uma espessura 
mínim a (Figura 9). No caso de 
biofilmes que causam impacto pelo 
aumento do coeficiente de fricção, 
uma quantidade pequena de biofilme 
não causará impacto no processo 
(Figura 9). As medidas de manejo de 
biofilmes visam a redução de um dos 
dois principais fatores responsáveis 
pela formação destas estruturas: a 
carga de células (inóculo) e a 

FIGURA 8. Critérios para o manejo de biofilmes. quantidade de m atéria orgânica

Biomassa sem contro le
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biodegradável (alimento). Estas 
medidas podem ser classificadas 
nas seguintes categorias:

• Redução do aporte de células: o 
numero de células em circulação 
em um sistema de água pode ser 
reduzido através da filtração por 
membranas de micro - ou 
ultrafiltração (SCHNEIDER & 
TSUTYIA, 2001). O custo destas 
unidades tem baixado muito na 
última década. A esterilização é 
economicamente viável somente 

em alguns circuitos de refrigeração ou de circulação de água de produto da indústria 
farmacêutica ou alimentícia.

• Redução do aporte de nutrientes através do tratamento da água em biorreatores 
projetados para remoção dos componentes que permitem o crescimento de biofilmes 
(MEESTERS et al., 2003).

• Superfícies não-adesivas: uma possível solução para a redução de biofilmes em 
superfícies onde estes microcosmos são responsáveis pelo aumento do coeficiente 
de atrito é o desenvolvimento de superfícies não-adesivas ou pouco adesivas. Esta 
é uma linha importante de trabalho na indústria naval, onde tintas à base de silicone 
reduzem muito a força de adesão de cracas e moluscos aos cascos de navio, tomando 
possível a sua remoção através da aplicação de jatos d ’água (STE1N et a i,  2003). 
Estas tintas não impedem a adesão e o crescimento destes macro-organismos nos 
cascos, funções cuja supressão demanda a incorporação de biocidas nas tintas. A 
produção de superfícies não-adesivas também está sendo investigada para redução 
da adesão de microrganismos a implantes. A dificuldade de desenvolver superfícies 
universalmente não-adesivas é a falta de conhecimento sobre a composição química 
dos pontos de contato entre os polímeros adesivos de microrganismos e biofilmes e 
os substratos e a provável grande biodiversidade destes polímeros. A formação de 
filmes condicionantes que antecede a adesão de microrganismos pode inviabilizar o 
desenvolvimento de superfícies não-adesivas para microrganismos.

• Remoção periódica de biofilmes: esta é uma das técnicas mais comuns de manejo 
de biofilmes. A remoção de biofilmes é obtida por meios mecânicos ou químicos 
quando as estruturas atingem uma espessura além da tolerável pelo processo. A 
limpeza química é empregada, por exemplo, na remoção de biofilmes dos canais de 
alimentação de elementos de osmose reversa. Procedimentos de limpeza química 
envolvem a exposição das superfícies com biofilmes a soluções de ácidos ou de 
bases misturadas com detergentes e, eventualmente, biocidas. A função dos 
compostos químicos é a degradação da matriz e a inativação dos microrganismos. 
As superfícies tratadas devem ser resistentes à ação dos agentes químicos, que são

F IG U R A  9. Re lação  entre  a in tens idade  na 
in te r fe rênc ia  no p rocesso  e a e sp e s su ra  do 
biofilme.
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geralmente aplicados em temperaturas mais elevadas. Os procedimentos de limpeza 
mecânica demandam espaço para a introdução do equipamento de limpeza, as 
superfícies a serem tratadas também devem ser resistentes à abrasão. Fragmentos 
de biofilme não-removidos pelo processo de limpeza podem recontaminar o sistema 
com organismos mais resistentes aos produtos ou às técnicas de limpeza. A limpeza 
química causa um impacto ambiental considerável caso os resíduos deste processo 
não forem tratados adequadamente em sistemas de tratamento de águas residuárias.

• Redução do número de organismos viáveis em biofilmes: esta é uma das principais 
estratégias de manejo de biofilmes adotadas na prática. Os biocidas podem ser 
adicionados de forma contínua ou em doses de choque descontínuas muito mais 
elevadas. O impacto ambiental desta técnica de controle de biofilmes é considerável, 
pois as águas tratadas com biocidas como, por exemplo, rejeito de plantas de osmose 
reversa ou águas de torres de resfriamento, geralmente não são processadas em 
sistemas de tratamento de águas residuárias antes de lançamento no meio-ambiente. 
Um problema adicional desta técnica de tratamento é a resistência intrínseca elevada 
de biofilmes microbianos a biocidas.

A resistência de biofilmes a biocidas ocorre por quatro mecanismos distintos, 
que podem atuar conjuntamente ou de forma isolada (MAH & OTOOLE, 2001):

Efeitos da matriz: a maior parte do carbono orgânico de biofilmes está 
concentrado na matriz extracelular, que pode atenuar o efeito de biocidas sobre as 
bactérias de várias maneiras diferentes. Biocidas oxidantes como o cloro, por exemplo, 
quando penetram no interior de biofilmes entram em contato primeiro com a matriz 
onde serão oxidados e inativados. Esta classe de biocidas geralmente não penetra 
além da camada superficial de 100 a 200 jLtm  do biofilme (de BEER et a l., 1994). 
Biocidas não-oxidantes podem ser retidos pela matriz através de um processo de 
adsorção química (NICKEL et al., 1985), tornando-os inócuos para as bactérias. Se 
os biocidas tiverem carga elétrica, a aplicação de campos elétricos pode aumentar a 
penetração dos biocidas na estrutura.

Fisiologia dos organismos do biofilme: os organismos de biofilme são bactérias 
de crescimento lento, cuja fisiologia se assemelha mais à fisiologia de organismos de 
fase estacionária do que de fase exponencial. Organismos de fase estacionária são 
mais resistentes a biocidas, o que se aplica também às bactérias do biofilme 
(SPOERING & LEW1S, 2001). A redução da dose de biocida no interior do biofilme 
pode resultar na injúria ao invés da inativação dos organismos. Os organismos injuriados 
poderão se recuperar, eventualmente, após o término da ação do biocida.

Microambientes alterados no interior do biofilme: a ação de bactérias 
fermentadoras ou anaeróbias no interior de biofilmes pode resultar no acúmulo de 
subprodutos finais de fermentação, que difundirão através da estrutura e poderão 
reagir preferencialmente com biocidas oxidantes (MAH & OTOOLE, 2001). Biocidas 
para os quais existem enzimas biodegradadoras podem ser inativados pelo acúmulo 
destas enzimas no espaço intracelular da matriz.

Células persistentes: células persistentes a biocidas são um fenômeno 
observado somente em biofilmes. Estas células são organismos que resistem aos 
biocidas mesmo após exposição a doses muito elevadas dos compostos aplicados por
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tempos longos, que inativam mais de 99% das células do biofilme. A persistência 
destas células não está baseada em mutações genéticas, mas em processo fisiológicos 
ainda pouco elucidados (KEREN et al., 2004).

Referências

ALLDREDGE. A.L.; SILVER. M.W. 
Characteristics, dynamics and significance of 
marine snow. Progrcss in O ceanography,  
v.20. p.41-82, 1988.

ARMSTRONG, E ;  YAN. L.; BOYD, K.G.; 
WR1GHT, P.C.; BURGESS. i.G. The symbiotie 
role of  marine microbes on l iving surfaces.  
Hydrobiologia. v.461, p.37-40, 2001. 

BATTIN, T.J.; KAPLAN, L.A.; NEWBOLD, J.D.; 
HANSEN, C.M.E. Contributions of microbial 
b iofi lms to ecosystem processes in st ream 
mesocosms. Nature, v.426, p .439-442,
2003.

BATY III. A.M.; EASTBURN, C .C.; 
TECHKARNJANARUK, S.; GOODMAN, A.E ; 
GEESEY, G.G. Spatial and temporal variations 
in chitinolytic gene expression and bacterial 
biomass production during chitin degradation. 
Applied and Environmental Microbiology. 
v.66, p .3574-3585, 2000.

BEECH. I.B.: SUNNER, J. Biocorrosion: towards 
understanding interactions between biofilms and 
metais. Current Opinion in Bioteehnology. 
v. 15. p. 181-186, 2004.

BORGLIN, S E.; HAZEN, T.C.; OLDENBURG,
C.M.; ZAWISLANSKI,  P.T. Comparison  of  
aerobic and anaerobic biotreatment of municipal 
solid waste Journal of the Air and Waste 
M anagem ent Association. v.54, p .815-822,
2004.

BRANDA, S.S ; VIK, A.; FRIEDMAN. L ; 
KOLTER, R. Biofilms; the matrix revisited.  
Trends in Microbiology. v. 13, p.20-26, 2005. 

BRYERS, J.D.; DRUMMOND, F. Local 
macromolecule diffusion coeffic ients  in 
structurally non-uniform bacterial biofilms using 
fluorescence recovery after photobleaching 
(FRAP) Bioteehnology and Bioengineering, 
v.60, p.462-473, 1998.

CÂMARA, M.; WILLIAMS, P; HARDMAN, A. 
Controlling infection by turning in and turning 
down the volume of bacterial small-talk. Lancet 
Infectious Diseases, v.2, p.667-676, 2002. 

CASANUEVA. J.F.; SÁNCHEZ, J.; GARCIA 
MORALES, J.L.; CASANUEVA-ROBLES, T ; 
LÓPEZ. J A .; PORTELA. J.R.; NEBOT. E.; 
SALES, D. Portable puilot plant for evaluating 
marine biofouling growth and control in heat 
exchangers-condensers .  Water Science  and  
Technology, v.47, p.99-104, 2003.

CHAR ACKLIS, W.G.; MARSHALL. K C. 
Biofilms. New York: Wiley-Interscience, 1990.

CLAUSS, F.: HELAINE, D.; B ALAVOINE, C.; 
BIDAULT, A. Improving activated sludge floc 
strueture and aggregation for enhanced settling 
and thickening performances.  Water Science  
and Technology, v.38. p.35-44, 1998.

COHEN, Y. Biofiltration -  the treatment of  fluids 
by microorganisms immobilized into the filter 
bedding material:  a review. B ioresource  
Technology, v.77, p.257-274, 2001.

CURRIE, C R ;  SCOTT, J.A.; SUMMERBELL, R.C.; 
MALLOCH, D. Fungus-growing ants  use 
antibiotic-producing bactéria to control garden 
parasites. Nature, v.398, p.701-704, 1999.

DAMGAARD, L.R.; NIELSEN, L.P.E.; REVSBECH, 
N.P. Methane microprof iles in a sewage  
biofilm determined with a microscale biosensor. 
Water Research, v.35, p. 1379-1386, 2001.

DAVIES, D.G.; GESSEY, G.G. Regulation of  the 
alginate biosynthesis gene algC  in Pseudomonas 
aeruginosa  during biofilm development  in 
continuous culture. Applied and Environmental 
Microbiology, v.61, p.860-867, 1995.

DAVIES, D.G.; PARZEK, M.R.; PEARSON, J.P.; 
IGLEWSKI, B H ; COSTERTON. J W.; 
GREENBERG, E.P. The involvement  o f  
cell- to-cell  signals  in the development o f  a 
bacterial biofilm. Science, v.280, p .295-298,
1998.

DE BEER, D.; SR1N1VASAN. R.; STEWART, PS. 
Direct measurement of chlorine penetratiun into 
biofi lms during dis infection.  A pplied and  
Environmental Microbiology, v.60, p .4339- 
4344, 1994,

DELHOMÉNIE, M.C.; HEITZ, M Biofiltration 
of  air; a review. Criticai R eview s in 
Bioteehnology, v.25. p .53*72, 2005.

DEMIREL. B.; YENÍGÜN, O. Two-phase anaerobic 
digest ion processes:  a review. Journal o f  
Chemical Technology and B io teeh nology ,  
v.77, p .743-755, 2002.

DONLAN, R.M.; COSTERTON, J.W Biofilms: 
survival mechanisms of  c lin ically re levan t  
microrganisms. Clinicai M icrobio logy  
Reviews, v. 15, p . 167-193, 2002.

DUPRAZ, C.; VISSCHER. P.T Microbia l  
l i thification in marine st romato li tes  and 
hypersaline mats. Trends in M icrobio logy.  
v. 13, p.429-438, 2005.



148 Microbiologia Ambiental

F E t t  w . f . :  C O O K E .  P.H A su rvey  o f  native 
microbial aggregates on alfata, clover and mung 
bean sprout  co ty le d o n s  for th ickness  as 
de te rm ined  by con foca l  s cann ing  laser  
microscopy. Food M icrobiology, v.22, p .253- 
259. 2005.

FLEMMING. H.-C.: GR1EBE. T.; SCHAULE. G. 
Antifouling strategies in technical systems -  a 
short review. Water Science and Technology, 
v.34, p .517-524,  1996.

G A N C Z A R C Z Y K .  J.J. Microbia l  aggrega te s  in 
w as tew ate r  t rea tm en t .  W ater S c ien ce  and  
Technology, v.30. p .87-95. 1994.

GHIGO. J.M. Are there biofilm specific physiological 
pathways without reasonable doubt? Research 
in Microbiology, v. 154. p. 1-8. 2003.

G R IE B L E R .  C.;  M IN D L ,  B.; S L E Z A K ,  D.; 
GEIGER-KAISER, M. Distribution patterns of 
attached and suspended bactéria in pristine and 
contaminated shallow aquifers studied with an 
in situ  sediment exposure microcosm. Aquatie 
M icrobial Ecology, v.28, p. 117 - 129, 2002.

G U N A S E E L A N ,  V. N. A nae rob ic  d iges t ion  o f  
b iom ass  for m ethane .  B iom ass and  
B ioenergy, v . 13, p .83-114, 1997.

HAGLUND, A.-L.; TÕRNBLOM, E.: BOSTRÕM. 
B. E.; TRANV1K, L. Large differences in the 
fraction of active bactéria in plankton, sediments, 
and biofilm. Microbial Ecology, v.43, p .232- 
241, 2002.

HALL STOODLEY, L.; STOODLEY, P Biofilm 
formation and dispersai and the transmission of 
human pathogens .  Trends in M icrobiology, 
v. 13, p .7 - 10. 2005.

H A L L -STOODLEY, L.; C O S T E R T O N ,  J.W.: 
STOODLEY, P. Bacterial  biof i lms: from the 
natura l  e n v i ro n m e n t  to in fec t ious  d iseases .  
Nature Review, v.2. p.95-108, 2004.

HERMANSSON. M.; MARSHALL. K.C Utili/.ation 
o f  surface-localized substrate by non-adhesive 
marine  bac té r ia .  M icrob ia l E co logy . v . l l ,  
p .91-105, 1985.

HOLM, E.R.; SCHULTZ, M.P., HASLBECK, E.G.; 
TALBOTT. W.J.: FIELD. A.J. Evalua tion  of 
hydrodynamic  drag on exper imental  fouling- 
re lease  sur faces ,  us ing  ro ta t ing  disks.  
B iofouling . v.20, p . 2 19-226, 2004.

JA H N ,  A.;  N IE L S E N ,  P.H. Cell  b io m ass  and 
e x o p o ly m e r  co m p o s i t io n  in sew er  b iofi lms.  
Water Science  and Technology, v.37, p. 1 7- 
24, 1998.

KEFFORD. B.; KJELLEBERG, S., MARSHALL, 
K.C. Bacterial scavenging: utili/.ation of  fatty 
acids localized at a solid-liquid interface. Arehives 
of Microbiology, v. 133, p.257-260, 1982.

K E M M L IN G ,  A.;  K À M P E R ,  M.: FLIES. C.; 
SCH1EWECK, O.; HOPPERT. M. Biofilms and 
extracellular matrices on geomaterials. Environ
m ental G eo logy . v.46. p.4 2 9 -435 , 2004.

KEREN, L; KALDALU, N.; SPOERING A.: WANG 
Y.: LEW1S, K. Persister cells and tolerance to 
antimicrobials. FEMS Microbiology Letters, 
v.230, p. 13-18. 2004.

KJELLEBERG S.; HUMPHREY. B.A.; MARSHALL, 
K.C. Effect of interfaces on small, starved marine 
bactéria. Applied and Environmental 
Microbiology. v.43, p. 1166 -1172, 1982.

KLAUSEN, M.; HEYDORN. A.; RAGAS, P.: 
LAMBERTSEN, L.: AAES JORGENSEN, A.; 
MOLIN, S.; TOLKER-NIELSEN, T. Biofilm 
formation by Pseudom onas aeruginosa  wild 
type. f lagella and type IV pi 1 i mutants. 
Molecular Microbiology, v.48, p. 1511-1524, 
2003.

KRUMHOLZ, L.R. Microbial communitites in the 
deep subsurface Hydrogeology Journal, v.8. 
p.4-10, 2000.

KÜHL. M.; JORGENSEN, B.B. Microsensor 
measurements of sulfate reduction and sulfide 
oxidation in compact microbial communities of 
aerobic biofilms. Applied and Environmental 
Microbiology. v.58. p. 1164-1174. 1992.

KUMAR, C.G.: ANAND, S.K. Signií icance of 
microbial growth in food industry: a review. 
International Journal o f  Food Microbiology. 
v.42. p.9-27, 1998.

LEDIN, M.; PEDERSEN. K. The environmental 
impact of mine wastes -  roles of microrganisms 
and their  s ignií icance in treatment of mine 
wastes. Earth-Science Reviews, v.41, p.67- 
108, 1996.

L1U, D.: ZHU. Y.; BEEFTINK, R.; OOIJKAAS, L ; 
RINZEMA, A ; CHEN, J.: TRAMPER. J. 
Chinese vinegar and its solid-state fermentation 
process. Food Reviews International, v.20, 
p .407-424. 2004.

MAGALHÃES, C.M.; BORDALO. A.A; WIEBE. 
W. J. Intertidal biofi lms on rocky substratum 
can play a major role in estuarine carbon and 
nutrient dynamics, Marine Ecology Progress 
Series, v.258. p.275-281, 2003.

MAH. T.-F.C.; 0 ’T 0 0 L E ,  G.A. Mechanisms of 
biofi lm resistance to antimicrobia l  agents.  
Trends in Microbiology, v.9. p.34-39. 2001.

MARSHALL. K.C. Adhesion as a strategy for access 
to nutrients .  In; FLETCHER. M (Ed.).  
Bacterial adhesion  ~ m olecular and 
biological diversity. New York: Wiley-Liss,
1996. p .59-88.

MARTINS, A.M.P.: PAGILLA, K.; HE1JNEN, J.J.; 
VAN LOOSDRECHT, M.C.M. Filamentous 
bulking sludge -  a crit icai review. Water 
Research, v.38, p.793-81 7, 2004.

MEESTERS, K.P.H : VAN GROENESTIJN, J.W ; 
GERRITSE, J. Biofouling reduction in 
rec irculating cooling sys tems through 
bioFiltration of process water. W'ater Research, 
v.37, p .525-532, 2003.



Hiofilmes m icrobianos 149

MOSER. D.P: ONSTOTT, T.C.; FREDRICKSON, 
J.K.: BROCKMAN, F J : B ALKWILL. D.L ; 
DRAKE, G.R.: PFIFFNER. S.M.: WHITE D.C.; 
TAKAI K.; PRATT. L.M.; FONG J : LOLLAR,
B.S.; SLATER. G.: PHELPS. T.J.; SPOELSTRA. 
N.; DEFLAUN. M.; SOUTH AM. G.; WELTY. 
A. T.; BAKER. B. J.: HOEK J. Temporal shifts 
in the geochemistry and microbial community 
structure of an ultradeep mine borehole following 
isolation.  G eom icrob io logy  J o u r n a l ,  v.20, 
p.517-548, 2003.

MOZES, N.; ROUXHET. P.G. Influence of surfaces 
on microbia l  activity.  In: MELO, L. et a l. 
(Ed.)  Biofilm s - Science and technology.  
Amsterdam: Kluwer Academic Publishers. 1992. 
p . 125-136.

MÜNSTER, U. Concentrations and fluxes of organic 
carbon substrates in the aquatic environment.  
Antonie van Leeuwenhoek. v.63, p.243-274, 
1993.

NICKEL, J.C.; RUSESKA. I.: WRIGHT. J.B.; 
COSTERTON, J.W. Tobramycin resistance of  
Pseudom onas aeruginosa  cells growing as a 
biofi lm on urinary ca thete r material .  
A ntim icrobial Agents C h em oth erap h y . 
v.27. p.619-624, 1985.

N1COLELLA. C.; VAN LOOSDRECHT. M.C.M.; 
HE1JNEN. J. J. Wastewater treatment  with 
part icula te  biofi lm reactors.  Journal o f  
Bioteehnology. v.80, p. 1-33, 2000.

NOUT, M.J.R.; KIERS, J.L. Tempe fermentation, 
innovation and functionality: update into the 
third  millenium. Journal o f  A pplied  
Microbiology. v.98, p.789-805, 2005.

ODEGAARD, H ; RUSTEN, B ; SILJUDALEN, J. 
The development of the moving bed biofilm 
process -  from idea to commercial  produet.  
European  Wate r  Management,  v.2. p .36-43,
1999.

OKABE, S.: YASUDA, T.: WATANABE, Y. Uptake 
and release of inert fluorescence particles by 
mixed population biofilms. Bioteehnology and 
Bioengineering. v.53, p .459-469,  1996.

OLSON, G J ; BRIERLEY. J.A.: BRIERLEY, C L  
Bioleaching review part B: progress in bioleaching: 
applications of microbial processes by the 
minerais industries. Applied Microbiology and 
Bioteehnology. v.63, p.249-257, 2003.

PANDEY, A.; SOCCOL, C.R : MITCHELL. D. New 
developments in solid siate fermentation: I- 
bioprocess and products. Process Biochemistry, 
v.35, p. 1153-1169, 2000.

PARKER, D.S.; BRATBY. J.R. Review of  two 
decades  of exper ience with TF/SC process.  
Journal o f  Environm ental E ngineering.  
v.127, p .380-387, 2001.

PARSEK, M.R.; SINGH. PK. Bacterial biofilms: an 
emerging link to disease pathogenesis. Annual 
Review of Microbiology. v.57, p.677-701, 2003.

PATWARDH AN, A.W. Rota ting  b io logica l  
contactors: a review. Industrial Engineering  
C h em istry  R esearch , v.42, p .2035-2051 ,  
2003.

POL. L W.HL: LOPES. S.l. de C.: LETTINGA, G.; 
LENS.  P N .L .  Anaerobic  s ludge granulation.  
W ater R esearch, v.38, p . 1376-1389,  2004.

POWER, K ; MARSHALL, K.C. Cellular growth and 
reproduetion of  marine bactéria on surface-bound 
substrate. Biofouling, v. 1, p . 163-174, 1988.

RAMEY, B. E.; KOUTSOUDIS. M.; VON BODMAN, 
S. B.; FUQUA, C. Biofilm formation in plant- 
microbe associations.  C urrent Opinion in 
Microbiology, v.7, p.602-609, 2004.

RASMUSSEN. B. Filamentous microfossils  in a 
3 ,235-milIion-year-old volcanogenic  massive 
su lphide  deposit .  N a tu r e .  v.405. p.676-679,
2000.

REVSBECH. N.P.; WARD D.M. Microelectrode 
s tudies  o f  in te rs t i t ia l  wa ter  chem is t ry  and 
p h o tosyn the t ic  ac t iv i ty  in a ho t-spr ing  
microbial  mat. A pplied and E nvironm ental  
M icrobiology, v.48, p .270-275, 1984.

R IC K A R D ,  A.H.; GILBERT, P.; H1GH. N.J.; 
KOHLENBRANDER. P.E.: HANDLEY, P. E. 
Bacterial coaggregation: an integral process in 
the  d ev e lo p m en t  o f  m u l t i - spec ies  biof i lms.  
Trends in Microbiology, v. 11, p.94-100, 2003.

S A M U E L S S O N ,  M . O . ;  K IR C H M A N , D.L. 
Degradation  o f  adsorbed protein by attached 
bactér ia  in re la t io n sh ip  to surface  
hydrophobicity.  Applied and Environmental 
M icrobiology, v.56, p .3643-3648,  1991.

SAND, W. Microbial mechanisms of  deterioration 
of inorganic substrates -  a general mechanistic 
overv iew.  In tern a tio n a l B iod eter iora tion  
and B iodegradation . v.40, p. 183-190, 1997.

SCHÀFER. A.I.: FANE, A.G.; WAITE, T.D. Cost 
fac tors  and chemica l  pre t rea tmeni  effects  in 
the membrane fil trat ion o f  waters  containing 
natural organic matter. Water Research, v.35, 
p. 1509-1517, 2001.

SCHNEIDER. R.P.: TSUTIYA. M.T. Tratamento  
de água, esgoto e produção de água de reuso 
a tra v és  de p rocesso  de m em b ran as  
f i l tra n tes .  São Paulo: ABES -  A ssoc iação  
Brasileira de Engenharia Sanitária. 2001. 234p.

SCHNEIDER, R P : MARSHALL. K.C. Retention 
of  the gram-negative marine bacterium SW8 on 
su r faces  - e f fec ts  o f  microbia l  phys io logy,  
subs t ra tum  na ture  and con d i t io n in g  fi lms. 
C ollo ids & Surfaces, B: B io interfaces, v.2, 
p .387-396,  1994.

SCHNEIDER, R.P. What  is a microbial biofi lm9 
Submetido.

S C H N E ID E R .  R .P. C ond i t io n in g  f i lm - induced  
modification of  substratum physicochemistry - 
analysis by contact angles Journal o f  Colloid 
& Interface Science, v. 182, p.204-213. 1996.



150 Microbiologia Ambiental

SCHRAMM, A.; SANTEGOEDS. C M.. NIELSEN,
H.K.: PLOUG H.; WAGNER, M.: PRIBYL, M.: 
WANNER, J.; AMANN, R.; DE BEER. D. On 
the occurrence of  anoxic microniches,  
denitrification, and sulfate reduction in aerated 
activated sludge. Applied and Environmental 
Microbiology. v.65, p.4189-4196. 1999.

SCHULTZ, M.P.: SWAIN, G.W. The influence of  
biofilms on skin friction drag. Biofouling. v. 15, 
p. 129-140, 2000.

SHARMA, V.K.; CAND1TELLI, M.; FORTUNA.
F.; CORNACCHIA, G. Processing of urban 
and agro- industrial  residues  by aerobic 
composting: a review. Energy Conservation  
Management, v.38, p.453-478,  1997.

SPOERING, A.L.: LEWIS, K. Biofilms and 
planktonic cells of Pseudomonas aerugm osa  
have similar resistance to kil l ing by 
antimicrobials.  Journal o f  B acter io lo g y , 
v. 183, p .6746-6751, 2001.

STEIN, J.; TRUBY. K.; WOOD, C.D.; STEIN. J.; 
GARDNER, M.; SWAIN, G.; KAVANAGH, C.: 
KOVACH. B.; SCHULTZ, M.; WIEBE,  D.; 
HOLM, E.; MONTEMARANO, J.; WENDT,
D.: SMITH, C.; MEYER, A. Silicone foul release 
coatings: effect of  the interaction of  oil and 
coating funct ional i t ies  on the magnitude o f  
macrofouling attachment st rengths.  
Biofouling Suppiement, v. 19, p.71-82, 2003.

STEWART. P.S. Diffusion in biofilms. Journal of  
Bacteriology, v. 185, p. 1485-1491, 2003.

STUMM, W ; MORGAN, J.J. Aquatic chemistry. 
3. ed. New York: John Wiley & Sons, 1996.

TANG, W.C ; WH1TE, J.C.; ALEXANDER, M. 
Utili/ .ation o f  sorbed compounds  by 
microorganisms specifically isolated for that 
purpose.  Applied M icrobiology and  
Biotechnology, v.49, p. 117-121, 1998.

TELGMANN, U.; HORN, H.. MORGENROTH, E 
Influence of growth history on sloughing and 
erosion from biofilms. Water Research, v.38. 
p .367 1-3684, 2004.

TESKE, A.P. The deep terrestrial biosphere is alive 
and well. Trends in Microbiology, v. 13, p.402- 
404. 2005.

VISSCHER. P.T.: STOLZ, J F Microbial mats as 
bioreactors:  populations,  processes ,  and 
products,  Palaeogeography, Palaeocli-  
m atology, Palaeoecology, v.2 19, p.87-100.
2005.

WAKSMAN, S.A.; CAREY, C L  Decomposition 
o f  organic matter in seawater by bactéria. 1. 
Bacterial  mult ip lica tion in stored water. 
Journal o f  Bacterio logy. v.29, p .531-545.
1935.

WARSCHEID, T.: BRAAMS. J Biodeterioration 
o f  stone: a review. International  
Biodeterioration and Biodegradation. v.46.
p .343-368, 2000.

WESTALL, F.; DE W1T. M. J.: DANN. J.. VAN 
DER GAAST, S ; DE RONDE, C.E.J.; GERNEKE,
D. Early archean fóssil bactéria and biofilms in 
hydrothermally-influenced sediments from the 
Barber ton greenstone  belt, South Africa. 
Precam brian Research, v. 106. p .93-116.
2001.

WIECZOREK, S.K.; TODD, C.D. Inhibition and 
facilitation of sett lement of  epifaunal marine 
invertebrate larvae by microbial biofilm cues. 
Biofouling, v .12, p .81-118, 1998. 

WINGENDER, J.: NEU, T. R.; FLEMMING, H.-C. 
M icrobial extracellu lar  substances  
Characterization, structure and function. Berlin: 
Springer Verlag, 1999. 258p..

WITTHUHN, R.C.; SCHOEMANN, T.: BRITZ. 
T.J. Characterization of the microbial population 
at different stages of Kefir production and Kefir 
grain mass cult ivation. International Dairy  
Journal, v. 15, p .383-389, 2005.

ZOBELL, C.E.; ANDERSON, D.Q. Observations 
on the multiplication of  bactéria in different 
volumes of stored seawater and the influence of 
oxygen tension and of solid surfaces. Biological 
Bulletin . Woods Hole. v.71, p .324-342.
1936.



7

Fátima Menezes Bento1, Flavio A. de Oliveira Camargo2 e 
Christine Claire Gaylarde'

'U n iv e rs id a d e  Federal do  Rio G rande do  S u l/In stitu to  d e  C iên c ia s  B ásicas d a  S aúde - D epto . de M icrobio log ia . R. S arm ento  
L eite , 500 - C EP: 90050-170  Porto  A legre. RS. U F R G S /F acu ld ad e  de A gronom ia. D epto. d e  S o los, Av, B ento  G onçalves. 7712 
C E P : 9 1 5 4 0 -0 0 0  - Porto  A legre, RS 'U F R G S /In s titu to  d e  B io c iên c ias  - D epio. de B iofísica. Av. B ento  G onçalves, 9500  - CEP: 
9 0 0 1 0 -9 7 0 .



152 Microbiologia Ambiental

1. In tro d u ç ã o

Compostos com propriedades surfactantes/emulsificantes, com ação intra ou 
extracelular, são sintetizados por uma grande variedade de organismos vivos, desde plantas 
(saponinas) e microrganismos (glicolipídios), até estruturas animais mais complexas como 
o corpo humano (sais biliares e surfactante pulmonar). Além das muitas moléculas biológicas 
com ação surfactante, os compostos de origem microbiana que exibem particularmente 
alta atividade de superfície e atividade emulsificante, são classificados como 
biossurfactantes. Os biossurfactantes e bioemulsificantes são moléculas que reduzem a 
tensão superficial (ou interfacial) ou agem como agentes emulsificantes, ou apresentam 
ambas as propriedades (DESAI & BANAT, 1997; MAIER, 2003).

Os biossurfactantes apresentam outras características que são utilizadas pela 
indústria tais como detergência, emulsificação, capacidade espumante, solubilização e 
dispersão de fases. Até o momento, apenas alguns biossurfactantes estão sendo utilizados 
comercialmente, mas ainda incapazes de competir economicamente no mercado com 
os sintetizados quimicamente, devido aos altos custos de produção. Os biossurfactantes 
de origem microbiana têm sido reconhecidos como substitutos parciais ou totais dos 
surfactantes sintéticos, sendo considerados com características superiores aos sintéticos 
na indústria petrolífera e de óleos (ROCHA et al., 1992; MULLIGAN, 2005). Entre as 
vantagens que elevam o potencial comercial destas biomoléculas destacam-se baixa 
toxicidade, biodegradabilidade, seletividade, atividade específica em temperaturas extremas, 
pH e salinidade (BODOUR & MAIER, 2002; ILORI et al., 2005; MULLIGAN, 2005).

Várias espécies de microrganismos são conhecidas por produzirem diversos 
tipos de biossurfactantes, alguns disponíveis comercialmente como a surfactina 
produzida pelo B acillu s su b tilis , o em ulsan produzido pelo A cinetobacter  
calcoaceticus RAGI e um ramnolipídio produzido por Pseudomonas aeruginosa 
(BODOUR & MAIER, 2002). Com reconhecido potencial industrial e inúmeras 
aplicações biotecnológicas, os biossurfactantes ainda representam um desafio em 
relação ao conhecimento de novas espécies potencialmente produtoras, métodos de 
análise, ex tração , purificação  e o tim ização  da produção. Deste modo, os 
biossurfactantes constituem-se em uma promissora área de investigação, mobilizando 
diferentes setores da indústria de cosméticos, alimento, farmacêutica e da agricultura. 
Aplicações dos biossurfactantes e dos bioemulsificantes, bem como as definições, 
modo de ação, classificação, síntese, produção, métodos de detecção e aspectos 
relacionados à extração e purificação serão objeto de abordagem no presente capítulo.

2. D efin ições e m o d o  de ação

Um surfactante por definição é uma molécula anfipática, isto é, apresenta uma
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porção hidrofílica e outra hidrofóbica. A redução da tensão superficial ocorre devido à 
característica antipática (porção polar/apoiar) da molécula, capaz de reduzir a energia 
livre do sistema pela transferência de moléculas de alta energia do interior de uma 
solução para a interface (DESAI & BANAT, 1997; MA1ER, 2(X)3; MULLIGAN, 2005). 
As moléculas de qualquer líquido localizadas na interface líquido/ar realizam um menor 
número de interações intermoleculares, comparadas com as moléculas que se encontram 
no interior do líquido. A tensão superficial é a força que atua na superfície dos líquidos 
(BODOUR & MAIER, 2002). Geralmente, é quantificada, determinando-se o trabalho 
necessário para aumentar a área superficial. Deste modo, quanto menor a tensão 
superficial, maior a facilidade para um líquido se espalhar (BEHRING et a i ,  2004). A 
tensão superficial surge nos líquidos como resultado do desequilíbrio entre as forças 
agindo sobre as moléculas da superfície em relação àquelas que se encontram no interior 
da solução. Assim, a força resultante que atrai as moléculas da superfície de um líquido 
para o seu interior, toma-se o principal obstáculo para a formação de bolhas, gotas e a 
nucleação de cristais em líquidos (BEHRING et a l., 2004).

Todos os biossurfactantes também são moléculas anfipáticas, sendo a porção 
hidrofílica composta por um éster, hidroxil, fosfato, carboxil, grupo carbohidrato, que 
podem estar carregados negativamente ou neutros. Até o momento, não existem 
relatos sobre biossurfactantes com a porção hidrofílica carregada positivamente, 
presumivelmente, devido ao seu caráter tóxico. A porção hidrofóbica é um ácido 
graxo que pode variar de 8-18 carbonos (BOGNOLO, 1999; MAIER, 2003). Como 
estas duas porções se localizam na mesma molécula, os surfactantes se posicionam 
preferencialmente nas interfaces entre fases fluídas com diferentes graus de polaridade 
e ligações de hidrogênio (como nas interfaces óleo/água ou ar/água e superfícies).

Em uma solução aquosa com concentrações diluídas de um surfactante, este 
atua como um eletrólito normal, onde uma parte é dissolvida como monômeros e a

ou tra  parte  fo rm a uma 
monocamada na interface ar- 
água (Figura I). As molé
culas da monocamada estão 
em equilíbrio com os monô
meros no todo da solução e a 
cada concentração deste mo- 
nômero corresponde a uma 
tensão superficial caracterís
tica (Figura 1). Quando a 
concentração do monômero 
atinge um valor crítico, a 
tensão superficial ou interfa- 
cial será reduzida até que a 
concentração de surfactante 
atinja a concentração micelar 
crítica  (CM C). Acima da 
CMC nenhuma redução da 
tensão superficial é observada

Óleo na 
fase aquosa

Água na 
fase oleosa

Mtcelas
|d  *  5 nm)

Monômero de 
Biosurfactante

O
Porção Porção 

Hídrofiiicfíiíca Hidrofóbica

Em concentraçio
---------------

> CMC

V eticu la  
(d ■ 40 è 400 nm)

FIGURA 1. Tipos de agregados formados por b io s su r 
factantes (adaptado de Maier, 2003).
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(Figura 2). Na CMC os monômeros de 
surfactantes começam espontaneamente a 
se associar e formar estruturas agregadas 
conhecidas como micelas, vesículas e 
lam elas (bicam adas) (M AIER, 2003; 
MULLIGAN, 2005). As micelas também 
são definidas como agregados coloidais 
termodinamicamente estáveis, formadas 
espontaneamente como resultado de nume
rosas interações químicas fracas entre os 
g rupos polares e os grupos apolares 
(fo rças de van der Waals, pontes de 
h id rogên io ). A CMC para qualquer 
surfactante é dependente da estrutura 
química, assim como do pH, da força iônica 
da solução e temperatura. Como resultado, 
os surfactantes reduzem as forças de 

repulsão entre as fases nas interfaces ou superfícies, permitindo que as duas fases se 
misturem facilmente.

Os compostos anfipáticos (porção polar e apoiar) podem ser insolúveis ou 
solúveis em solução aquosa. Os insolúveis formam cristais líquidos ou precipitados 
insolúveis em meio aquoso e incluem os principais grupos de lipídios das membranas 
biológicas, como os fosfolipídios, os esteróides e as proteínas das membranas 
biológicas. A estrutura do agregado formado é basicamente comandada pela 
polaridade do solvente na qual o surfactante é dissolvido, não permanecendo de 
uma forma estável no meio de uma solução. Por exemplo, em uma solução aquosa, 
o grupo polar da micela vai estar orientado para fora e a porção apoiar para dentro, 
enquanto que no óleo o grupo polar estará orientado para dentro da micela e a 
porção apoiar para fora (Figura 1).

A propriedade conferida a todo o surfactante é sua habilidade em reduzir a 
tensão superficial de um meio líquido. Por exemplo, a água destilada apresenta uma 
tensão superficial de 73 mM m 1. Um surfactante efetivo produzido por microrganismos 
(biossurfactante) pode reduzir este valor para uma taxa menor que 30 mM m 1 (LANG 
& WAGNER, 1987; ZHANG & MILLER, 1992; WILLUMSEN & KARLSON, 
1997; MAIER, 2003; MULLIGAN, 2005) (Tabela 1).

3. B iossu rfac tan tes  e b ioem u ls ifican tes

Os biossurfactantes podem ser divididos em duas grandes categorias em 
função do peso molecular. Os surfactantes de baixo peso molecular apresentam a 
propriedade de diminuir a tensão superficial, quando presentes em meio aquoso. 
Os surfactantes de alto peso molecular, chamados de bioemulsificantes, são 
responsáveis  pela form ação e estab ilidade da emulsão, porém não causam 
necessariamente a redução da tensão superficial, pois podem não apresentar a

CMC

FIGURA 2. Medidas de tensão superficial 
e in te r fac ia l  e s o l u b i l i z a ç ã o  de  um 
c o n ta m in a n te  em  fu n ç ã o  da  c o n c e n 
tração de surfactante em solução (modi
ficado de Mulligan et a l ., 2001; 2005).
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TABELA 1. Principais classes de biossurfactantes e técnicas utilizadas na extração 
(adaptada de Desai & Banat, 1997 e atualizada com bibliografias mais

Tipos de 
Hiossurfactuntc

Glicolipidios
Ramnolipidios

Trehalolipidios

Sophorolipidios

Celobiolipídios

Lipopeptídeos e
lipoproteinas

Pep ikJeo s-lip id io s

Serraveciina

V i s c o s i n a

Surfactina

Subtilisina
( i r a m i x i d i n a

Polimixina

Ácidos graxos

Lipidios neutros

Fosfolipidios

Surfactantes
Poliméricos

E m u l s a n

Biodispcrsan

Liposan

Hiossurfactantes
p a r t i c u l a d o s

Vesículas e fimbrias 

Células

Estrutura principal

/ o
or*

Principais
microrganismos

o.
J y ---- CM ,f-----CH j-C H j-C H j-C M j-C H j-CH ] CH, P s e u d o m o t t ü s

aeruginosa  
Rhodococcus 
erythropolis 

\  f**' Torulopsis
, _  Y 1 O - CH -CH ,CH --CH ,-CH j-CH j-CH 5-CM, homhwulu

Us t i  lago z eae, U. 
maydis

Bacillus
licheniformis
Serra tia marvesce**-

Tensão Tensão
c , C MC . . ,supernciai , intertaciai

(mN m 1) (mN m )

29  0  1-10

32 4

33

0.25

14-17

1.8

de biossurfactante 
recentes).

Exlração

Precipitação ácida, 
acetona. isopropanol 
Extraçào com solventes 
Centrihigação 
IJltracentrifugação

i vai/
\

U m  —  M a u -----L -L 9U— O CH.
Pseudomonas

DL«u—  L-L*u- ■L-Glu — C“ 0

CH-(CHj)a-CH
CHj ch. Jluorescens

Bacillus xubtihs

27

28 

26

27

12-20 0.1-0,3

150

2 3 -1 6 0

Prec ip ita ção  ácida, 

ace lona,

Extraçào com solventes

Bacillus subtilis
Bacillus brvvis

i l l u s  y t i l m i > a

MJC— CMj-Cts-CMj-CM.-COOÍ

u!”

C orynebactenum  
lepus 30 150 2

Nocardia
32 3 Extração com

erythropolis solventes
ThiohaciUus
t ioox idans

Acin et o ha c ter
calcoaceticus Precipitação com
Acinetobacter sultato de amônio
calcoaceticus

Candida lipolytica

A cinetobacter
calcoaceticus
1'árias espécies
baciertanas

composição anfipática, ou seja, uma porção hidrofílica e outra hidrofóbica 
(WILLUMSEN & KARLSON, 1997; ROSENBERG & RON, 1999; RON & 
ROSENBERG, 2001).

Uma emulsão é uma mistura estável de dois líquidos, constituindo-se em uma 
dispersão coloidal de gotículas de um líquido em outro. Os bioemulsificantes são 
também considerados uma subclasse de surfactantes que estabilizam dispersões de 
um líquido em outro, como por exemplo, as emulsões de óleo em água (RON & 
ROSENBERG, 2001). Normalmente, uma mistura de óleo e água forma fases 
separadas. Entretanto, se a mistura é agitada vigorosamente, o óleo vai dispersar na 
fase aquosa. Se a agitação cessar, as fases se separam rapidamente. Quando se 
adiciona um surfactante, é obtida uma mistura estável ou uma emulsão. Para a 
formação de gotas de óleo na água é preciso que o emulsificante seja solúvel em 
água e a porção hidrofóbica do bioemulsificante será adsorvida na fase oleosa dispersa 
e a porção hidrofílica ficará na interfase. A estabilidade da emulsão é garantida pela 
formação de filmes na superfície das gotículas de óleo na fase aquosa, que tende a se 
manter por longos períodos, refletindo a efetividade do emulsificante. Logo, ocorrerá 
a formação de uma gota de óleo carregada na superfície e provocará a repulsão das 
partículas carregadas semelhantemente, o que evita a coalescência e confere a
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A ■ ESQUEMA GERAL

Exterior Envelope Interior

V 5 V Biosurfactante

1 '  * Q i 1-1**'

Goticulas O  Dissociação 
microemulsòflSNydoa surfactantes i 
de alcanos

Alcano solúvel

ká itá

estabilidade da emulsão (Figura 2). As emulsões representam uma grande área 
interfacial e se formam à medida que a tensão é reduzida, e a estabilidade dependerá 
da natureza do emulsificante e das condições do meio (MAIER, 2003).

Os biossurfactantes e os bioemulsificantes são sintetizados por bactérias, 
leveduras e fungos filamentosos durante o crescimento em diferentes fontes de 
carbono, desde substâncias hidrofílicas como a glicose, até substratos hidrotóbicos 
como os h idrocarbonetos (DESAI & BANAT, 1997; BOGNOLO, 1999; 
ROSENBERG & RON, 1999; NITSCHKE & PASTORE, 2002; MAIER, 2003; 
MULLIGAN, 2005). O principal papel fisiológico atribuído aos biossurfactantes é 
permitir que os microrganismos cresçam em substratos imiscíveis em água, pela 
redução da tensão superficial, tornando-os mais disponíveis para a captação e 
metabolismo.

A biodegradação de um dado composto só ocorre se enzimas microbianas 
estão presentes, porém a primeira etapa do processo envolve a produção e captação 
do substrato pela célula. Por outro lado, assumindo a presença de uma via metabólica 
apropriada, a solubilidade dos compostos orgânicos pode limitar a biodisponibilidade 
aos microrganismos. Sendo assim, foram propostas duas formas possíveis de produção 
dos biossurfactantes e bio
emulsificantes e de captação 
pelas células (REDDY et a i ,
1982; RATLEDGE, 1992;
WATKINSON & MORGAN,
1990; HOMEL, 1990; KOCH 
et a i,  1991; MAIER, 2002):
a) produção extracelular e 
captação pelo contato direto 
com microgotículas dispersas 
na fase aquosa, (Figura 3A);
b) produção associada à 
parede celular e captação pelo 
contato direto das células ao 
composto orgânico através de 
modificações celulares como 
a hidrofobicidade celu lar 
(facilitando a penetração do 
hidro-carboneto no espaço 
periplásm ico) ou fím brias 
(pseudosolubilização) (Figura 
3B).

Desta forma, os mi
crorganism os podem au 
mentar a taxa de captação e 
biodegradação como resultado 
da produção de b iossu r
factantes ou emulsificantes.

i r i f i
Contato dirato / >  ......................

(envelope hidrofobi2ado) r~r  t  t  t

Goticulas de alcanos

{goticulas. micelas. inclusões)

B • CANAL RECEPTOR (captação ao nivel molecular)

■to • ♦ *

FIGURA 3. M ecan ism o proposto  para o p rocesso  de 
c ap tação  de  a lcanos  e ou tros  h id ro c a rb o n e to s  
insolúveis em água para o interior da célula microbiana 
(modificado de Ratledge, 1992).
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Primeiramente, eles podem efetivamente aumentar a solubilidade do composto 
orgânico através da formação de micelas ou vesículas que se associam com os 
hidrocarbonetos. A seguir, podem facilitar o contato das células ao hidrocarboneto, 
transformando a superfície celular para mais hidrofóbica, com maior atração pelas 
gotículas emulsificadas de óleo (MAIER. 2003).

O crescimento de Pseudomonas aeruginosa em alcanos de cadeia longa 
é atribuído a síntese e excreção de ramnolípidios extracelulares. Este fato foi 
demonstrado pela marcada redução na fase lag durante o período de fermentação 
de 60 horas em hexadecano para menos de 10 horas, quando ramnolípidios foram 
adicionados ao meio (WU & JU, 1998). No entanto, existe uma especificidade de 
ação do biossurfactante associada ao modo de captação apresentada por cada 
espécie microbiana. Noordman & Jansen (2002) investigaram o efeito da presença 
e ausência de um ramnolípidio na biodegradação de hexadecano por três espécies, 
P. aeruginosa, Acinetobacter calcoaceticus RAG1 e Rodococcus erythoropolis. 
O ramnolípidio estimulou a degradação de hexadecano pela P. aeruginosa. A 
presença do biossurfactante causou um aumento na hidrofobicidade celular, devido 
à extração de lipolissacarídeos do envelope celular pelo ramnolípidio, o que facilitou 
a captação através do contato direto entre as células e as gotículas do hidrocarboneto 
(NOORDMAN & JANSSEN, 2002). A diferença no comportamento entre as 
espécies foi atribuída às diversas formas de interação com o hidrocarboneto, uma 
vez que o biossurfactante produzido pelo Rodococcus erythropolis é associado 
ao envelope celular (RAPP et a l ., 1979; HOMEL, 1990; NOORDMAN & 
JANSEN, 2002).

O crescimento de Candida lipolitica em meio contendo glicose produziu 
um bioemulsificante extracelular, solúvel em água, com atividade emulsificante 
detectada na fase estacionária (BOGNOLO, 1999). As modificações durante 
o c resc im en to  m ic ro b ian o  em h id roca rbone tos  envolvem  a lte rações  
ultraestruturais como invaginações da membrana citoplasmática, formação de 
vesículas e de inclusões intracelulares (RATLEDGE, 1992; MILLER, 1995a; 
BALD1, 2003). A absorção do hidrocarboneto na forma de gotícula é considerada 
muito comum e, freqüentemente, envolve a produção de moléculas biológicas 
surfactantes. Devido à variabilidade no tamanho das gotículas, os microrganismos 
apresentam adaptações em sua captação (WATKINSON & MORGAN, 1990). 
Essas adaptações têm sido extensivamente demonstradas pelas mudanças na 
composição lipídica da membrana que ocorrem durante o crescimento das células 
em n-alcanos (C l2 - C20) (WATKINSON & MORGAN, 1990; KOCH et al. , 
1991; ZHANG & MILLER, 1992). A membrana externa do lipopolissacarídeo 
(LPS) encontrado em Pseudom onas oleovorans  pode ser modificada pela 
presença de um emulsificante, o qual é liberado gradualmente para fora da célula 
para formar uma camada monomolecular de LPS emulsificante, envolvendo a 
gotícula de hidrocarboneto (RATLEDGE, 1992). Dessa forma, não haveria a 
exigência da biossíntese de qualquer surfactante de baixo peso molecular para 
aumentar a solubilização do alcano, mas simplesmente evitaria o dispêndio da 
metabolização celular, de forma a modificar somente um dos seus componentes 
existentes.
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A biodegradação de alcanos (C 18 e C 36) pode ser realizada também por 
encapsulamento desses hidrocarbonetos em pequenas vesículas unilamelares 
(lipossomas). O encapsulam ento aum entou a dispersão aquosa dos alcanos, 
intercalando o alcano dentro da dupla camada fosfolipídica da vesícula, as quais 
medem aproximadamente 20 a 50 nm de diâmetro. No entanto, o encapsulamento 
é facilitado pela liberação dos alcanos para a membrana provida de monooxigenases, 
ocorrendo à fusão das vesículas com a membrana celular propriamente dita 
(ZHANG & MILLER, 1992). Esse tipo de captação seria uma forma de pinocitose, 
enquanto que o processo de difusão facilitada envolve uma pseudo-solubilização do 
alcano e de outros hidrocarbonetos insolúveis em água pela presença de um 
biossurfactante (RATLEDGE, 1992). Nesse caso, a superfície celular mudaria seu 
caráter hidrofóbico, permitindo a entrada de gotículas do alcano emulsificado, com 
a liberação da molécula surfactante. A assimilação através do envelope celular, 
provavelmente ocorreria por difusão passiva ou através de poros criados por 
mudanças na estrutura do envelope celular. Essa captação do alcano é normalmente 
mais rápida e o excesso de alcano é coalecido em gotículas discretas que se tornam 
facilmente visíveis dentro da célula. Esse aprisionamento não evitaria a oxidação 
subseqüen te , mas fu n c io n a ria  com o um a estra tég ia  de reserva da célu la  
(RATLEDGE, 1992).

Alguns biossurfactantes apresentam papel essencial na sobrevivência celular 
ao regular suas propriedades da superfície celular, durante a adesão e liberação de 
um dado substrato, de acordo com a necessidade. Este fato tem sido demostrado 
para A cin e to b a c ter  ca lcoace ticus  RAG-1 crescendo em óleo cru (RON & 
ROSENBERG, 2001) e para Acinetobacter venetianus em óleo diesel (BALDÍ 
et a l., 2003). Durante a fase exponencial de crescimento, o emulsan é ligado a 
célula na forma de uma minicápsula. A. calcoaceticus utiliza apenas alcanos de 
cadeia longa para crescimento e depois que estes compostos são utilizados, a bactéria 
ainda está aderida à gotícula de óleo, mas libera a minicápsula de emulsan. Ao 
mesmo tempo, a gotícula de óleo utilizada foi marcada, pois agora passa a apresentar 
uma superfície externa hidrofílica, não permitindo mais a adesão da bactéria.

A produção de biossurfactantes e bioemulsificantes geralmente tem sido 
associada com o crescimento celular em meios de cultura ou em meios mínimos 
(mineral) com a fonte de carbono (solúvel ou insolúvel) a ser investigada. Alguns 
autores reportam a redução da tensão superficial do meio na fase exponencial de 
crescimento (W1LLUMSEN & KARLSON, 1997) e muitos outros apenas na fase 
estacionária, sendo considerado por muitos autores como metabólitos secundários 
(WILLUMSEN & KARLSON, 1997; DESAI & BANAT, 1997; WU & JU, 1998, 
RON & ROSENBERG, 2002; PRUTH1 & CAMEOTRA, 2003; TAHZIBI et a i ,
2004). Os bioemulsificantes são geralmente produzidos quando as culturas atingem 
a fase estacionária de crescimento. Em vários casos foi demonstrado que a produção 
de emulsificantes é induzida por sinais moleculares envolvendo quorum-sensing. 
Esta característica regulatória parece ser geral e provavelmente se aplica à produção 
de ambos os emulsificantes de alto e baixo peso molecular (RON & ROSENBERG,
2001). Willumsen & Karlson (1997) acompanharam a redução da tensão superficial 
do meio mineral durante o crescim ento  de microrganismos com diferentes
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hidrocarbonetos policíclicos arom áticos (an traceno , p ireno , fenan treno  e 
fluoranteno). Para a maioria dos 57 isolados bacterianos obtidos, a redução iniciou 
na fase exponencial e para dois isolados, na fase estacionária. Segundo os autores, 
alguns aspectos fisiológicos inerentes das espécies podem estar relacionados, como 
resultantes das diferentes fases do crescimento, ou do alto número de células 
produtoras de biossurfactantes na fase estacionária do que na fase exponencial, ou 
ainda como o resultado de lise celular (W1LLUMSEN & KARLSON, 1997).

4. Classificação dos b iossu rfac tan tes  e b io e m u ls ifica n te s

Os biossurfactantes e bioemulsificantes são considerados uma classe de 
surtactantes naturais, sendo que os surfactantes sintéticos são classificados pela 
natureza do seu grupo polar, enquanto que os biossurfactantes são diferenciados pela 
natureza química da biomolécula e pela espécie microbiana produtora. Os surfactantes 
microbianos são moléculas complexas com uma grande diversidade de estruturas 
químicas. Embora a produção de biossurfactantes ocorra entre os diferentes grupos 
microbianos, muitas vezes o tipo de biossurfactante produzido é específico do gênero 
e às vezes da espécie. Por exemplo, a P. aeruginosa  produz um glicolipídio 
(ramnolipídio) e a Pseudomonas fluorescens  produz, a viscosina e a tensina, 
identificadas como lipopeptídeos (MAIER, 2002). Basicamente, os biossurfactantes 
podem ser divididos em moléculas de baixo e alto peso molecular. Os surfactantes de 
baixo peso molecular (glicolipídios, ácidos graxos e fosfolipídios) e de alto peso 
molecular (polímeros), são formados por polissacarídeos ou por uma mistura 
(WILLUMSEN & KARLSON, 1997; RON & ROSENBERG, 2001; BODOUR & 
MAIER, 2002; MAIER, 2003). Os principais biossurfactantes são os glicolipídios, 
lipopeptídeos e lipoproteinas, fosfolipídios e ácidos graxos, polímeros e biossurfactantes 
particulados (Tabela 1).

4.1 Glicolipídios

Entre os surfactantes microbianos, os mais estudados são os glicolipídios. Os 
glicolipídios têm um grupamento carbohidrato (dissacarídeos) ligado a uma ou mais 
cadeias longas de ácido graxo. Entre os glicolipídios incluem-se os ramnolípidos (MAIER 
& SOBERÓN-CHAVES, 2000), trehalose lipídio (MAIER, 2003), soforo lípidio(LANG,
2002) e manosileritritol lipídio (KIM et al., 2002; HUA et al., 2004). O mais estudado 
glicolipídio é um ramnolípidio que foi isolado de P. aeruginosa e caracterizado em 1949 
(MAIER & SOBERÓN-CHAVES, 2000). Basicamente, é formado pela ligação de 
duas ramnoses, sendo que é possível encontrar seis formas aniônicas diferentes 
(BODOUR & MAIER, 2002). A produção de ramnolipídio é limitada a P. aeruginosa, 
ocorrendo no final da fase logarítmica e na fase estacionária em uma grande variedade 
de fontes de carbono, desde glicose (G U ER R A -SA N TO S et a l 1984) até 
hidrocarbonetos poliaromáticos (DÉZ1EL et al., 1996). Os ramnolipídios podem reduzir 
a tensão superficial para menos de 30 mM m 1 (ZHANG & MILLER, 1992).
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4 .2  L ip o p r o te ín a s

Também referidas como lipopeptídeos, apresentam uma porção proteína e 
outra ácido graxo. A porção proteína pode ser neutra ou aniônica e os aminoácidos 
podem estar arranjados em uma estrutura cíclica. Este grupo é bastante conhecido 
devido às suas propriedades antimicrobianas. As lipoproteínas mais bem caracterizadas 
são as produzidas por Bacillus sp., incluindo a surfactina, iturina, entre outros. (BODOUR 
& MAIER, 2002). A surfactina produzida pelo Bacillus subtilis pode reduzir a tensão 
superficial do meio para 27 dinas cm 1. Outras lipoproteínas são produzidas por diversas 
espécies microbianas (DESAI & BANAT, 1997; NITSCHKE & PASTORE, 2002: 
BODOUR & MAIER, 2002; LANG, 2002; MAIER, 2003; MULLIGAN, 2005).

4.3 Biossurfactantes poliméricos

Os biossurfactantes poliméricos são caracterizados pelo seu alto peso 
molecular. Estes polímeros podem ser grandes cadeias de carbohidratos ou de 
proteínas, podendo ter uma fração lípidica. Em alguns casos, o polímero pode ser 
uma mistura de carbohidrato, proteínas e lipídios. Estes compostos apresentam marcada 
atividade emulsificante, sendo que cada biossurfactante polimérico apresenta diferentes 
graus de emulsificação em função da composição diversa e em geral, não causam 
redução significativa na tensão superficial. O mais estudado e caracterizado 
bioemulsificante é produzido por diferentes espécies de Acinetobacter (GUTNICK 
etaL, 1993; RON & ROSENBERG, 2001; LANG, 2002). O emulsan, produzido pelo 
A. calcoaceticus RAG1 é composto por um heteropolissacarídeo ligado a ácidos 
graxos através de uma ligação éster com ligações amidas e uma porção protéica. O 
emulsan inicialmente se acumula na superfície celular como uma cápsula e então é 
liberado quando as células entram na fase estacionária. O emulsan pode reduzir a 
tensão superficial para 52 mM n r 1. Pode ser encontrado comercialmente. Diferentes 
espécies podem produzir polímeros com propriedades biodispersantes, biofloculantes 
e bioespessantes (GUTNICK et a l., 1993). No meio aquoso, os bioemulsificantes 
são responsáveis pela formação e estabilidade da emulsão além de se ligarem 
fortemente às superfícies.

4.4 Fosfolipídios, lipídios neutros e ácidos lipídicos

Moléculas como os fosfolipídios, lipídios neutros e ácidos lipídicos fazem parte 
da estrutura celular e também apresentam propriedades biossurfactantes. Uma mistura 
de fosfolipídios e lipídios neutros foram isolados de Thiobacillus tioxidans com 
capacidade de solubilizar o enxofre. O Acinetobacter também pode produzir 
fosfolipídios e lipídios neutros, aumentando a solubilidade do hexadecano. Um composto 
identificado como um lipídio neutro, produzido por Nocardia erythropolis foi capaz 
de causar a redução na tensão superficial de 34 mM m 1 durante o crescimento em 
4% de hidrocarboneto (MAIER, 2003).
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4.5 Biossurfactantes particulados

Os biossurfactantes particulados podem apresentar uma importante função 
na captação de alcanos por algumas espécies microbianas. Acinetohacter sp. 
apresentou na membrana externa, vesículas de 20-50 nm de diâmetro que continham 
cinco vezes mais fosfolipídios e cerca de 350 vezes mais polissacarídeos durante o 
crescimento em meio com hidrocarboneto (KAPPELI & FINNERTY, 1979).

5. Biossíntese de b iossurfactantes

Conforme visto, os biossurfactantes apresentam diversidade estrutural, 
produzida por diferentes genes, o que implica em diversidade genética para a 
biossíntese. O entendimento da estrutura e dos mecanismos de regulação para a 
excreção de biossurfactantes pode ser o ponto chave para o desenvolvimento de 
métodos mais baratos para a produção em escala industrial, com capacidade de 
competir comercialmente com os surfactantes sintéticos (SULL1VAN, 1998). As 
informações sobre síntese, regulação e genética da produção de biossurfactantes são 
restritas a alguns tipos e em alguns casos, incompletas. Até o momento, somente o 
surfactante ramnolipídeo (glicolipídeo) e a surfactina (lipoproteína) têm seus 
mecanismos de síntese e regulação descritos. Outros biossurfactantes como a 
liquenezina e o bioemulsificante emulsam apresentam informações sobre a síntese e 
alguns indicativos de regulação (RON & ROSENBERG, 2001).

O glicolipídeo melhor estudado em relação à biossíntese é o ramnolipídeo 
isolado de uma P aeruginosa 141. Este ramnolipídeo apresenta seis diferentes formas 
aniônicas, sendo as mais abundantes, o monoramnolipídeo RI (ramnosil-(3- 
hidroxidecanoil-P-hidroxidecanoato) e o diramnolipídeo R2 (ramnosil-ramnosil-P- 
hidroxidecanoil-(3-hidroxidecanoato) produzido por esta bactéria em meio líquido

(MAIER & SOBERON-CHAVES, 2000). 
A síntese do ramnolipídeo R 1 e R2 ocorre a 
partir da síntese em separado da porção 
ácido graxo e da porção ramnose (Figura 
4). Os ácidos graxos do ramnolipídeo são 
sintetizados a partir da redução do (3- 
cetohidrodecanoil éster pela enzima RhlG 
para (3-cetohidrodecanoil-S-CoA, que é o 
substrato para a enzima PhaC formar o - 
hidroxidecanoil-cetohidrodecanoil 
hidroxidecanoil-S-CoA. A porção ramnose 
é sintetizada a partir da glicose-6-fosfato com 
a produção de D-glicose-1-fosfato por uma 
fosfomano mutase codificada pelo gene 
AlgC  (MAIER & SOBERON-CHAVES, 
2000). Na seqüência, atuam os genes rml,

D-glicose 6 -fosfato
sIntese DE
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• T
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FIG U R A  4. E squem a s im p l i f icado  da  
b io ss ín tese  de ram no l ip ídeos  por  P. 
a eru g in o sa  (adap tado  de M aier  & 
Soberon-Chaves, 2000).



162 Microbiologia AmbientaI

responsáveis pela síntese de enzimas envolvidas na produção final da timididina- 
difosfo-ramnose (dTDP-L-ramnose). A biossíntese destas moléculas tensoativas (RI 
e R2) ocorre através de duas reações seqüenciais de transferência de ramnose, sendo 
cada uma catalizada por uma ramnozil transferase específica Rtl e Rt2, 
respectivamente (Figura4). O monoramnolipídeo (R1) é sintetizado pela Rt 1, utilizando 
a timididina-difosfo-ramnose como doador e o |3-hidroxidecanoil-P-hidroxidecanoil- 
S-CoA como receptor. O diramnolipídeo é sintetizado pela Rt2 a partir da timididina- 
difosfo-ramnose e de monoramnolipídeos (BODOUR & MAIER, 2002).

A expressão do monoramnolipídeo RI é regulada por um sistema de quorum- 
sensing RhlR-RhR, o qual é controlado em níveis transcriptacional e postranslacional 
por um segundo sistema de quorum-sensing LasR-LasI. Estes dois sistemas são 
responsáveis pela expressão em cascata dos genes que são acionados por auto-indutores 
que interagem e ativam reguladores transcnptacionais específicos, quando em elevada 
densidade celular (MAIER & SÓBERON-CHAVES, 2000). A complexidade do sistema 
de regulação da síntese do ramnolipídeo por P. aeruginosa é o principal empecilho 
para o aumento da produção em escala comercial deste surfactante.

A lipoproteína com característica surfactante mais conhecida e mais utilizada 
comercialmente é a surfactina produzida por B. subtilis. A molécula é composta de um 
heptapeptídeo cíclico (Glu-Leu-D-Leu-Val-Asp-D-Leu-Leu) ligado a uma porção de 
ácidos graxos com 13 a 15 átomos de carbono, tendo o ácido 3-hidroxi-13-metil 
tetradecanóico como principal componente. Para a síntese da surfactina são necessárias 
três proteínas. A primeira é a surfactina sintetase, codificada pelo operon srfA que 
codifica a síntese de quatro subunidades desta enzima. Três destas subunidades (E1A, 
E lh e E2) são responsáveis pela adição de ácido graxo na cadeia de sete amino ácidos 
da surfactina e a outra subunidade é uma tioesterase envolvida na lactonização da 
molécula (PEIPOX et al., 1999). A segunda proteína é a acil transferase, responsável 
pela transferência inicial do (i-hidroxi ácido graxo para a surfactina sintetase, cujo gene 
ainda não foi caracterizado. A terceira proteína requerida é uma fosfopanteteinil 
transferase (Sfp) necessária para ativar a surfactina sintetase por modificação 
postranslacional, sendo esta enzima codificada pelo operon sfp (KIM et al., 2000a).

A expressão da surfactina é regulada pelo operon com utilizado para o 
desenvolvimento de competência do Bacillus. O controle da expressão é feito por 
dois peptídeos sinalizadores ComX e CSF (fator de estimulação de competência). O 
peptídeo ComX interage com a proteína associada a membrana ComP que é fosforilada 
a ComA formando o complexo protéico Com A-P. Este se liga ao promotor do srfA  e 
inicia a transcrição. O segundo sinal peptídico CFS é o produto do gene pht<2 e é 
ativado quando excretado pela parede celular. Em baixa concentração de CSF, a 
expressão do operon srfA é estimulada uma vez que a fosfatase RapC é reprimida e 
não interage com ComA-P, resultando no aumento da expressão do operon 
(LAZAZZERA e t «/., 1999).

A liquenezina é um polipeptídeo produzido por Bacillus licheniformis, que 
difere estruturalmente da surfactina pela substituição de uma leucina por uma isoleucina 
no último amino ácido do peptídeo e na porção ácido graxo, a qual é composta por 
uma mistura de ácidos graxos lineares e ramificados (SULLI VAN, 1998). A biossíntese 
da liquenezina é similar a da surfactina, com um operon de 26.6 kb que contém três
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fases de leitura aberta (ORF’s), sendo a licA e licB subunidades multifuncionais e a 
licC que codificam uma peptídeo sintetase. O gene licTE codifica uma tioesterase 
que é homóloga ao gene srfA-D  (BODOUR & MAIER, 2002).

Emulsan é um bioemulsificante de alto peso molecular produzido pelo A. 
calcoaceticus RAG1. Este biopolímero é um heteropolissacarídeo ligado a ácidos graxos 
através de ligações tf-éster e amídicas, composto principalmente de N-acetil-D- 
galactosamina, ácido urônico e galacturônico, diamino deoxi hexosamina, entre outros. 
Apesar da complexidade estrutural, a biossíntese e a regulação do emulsan são realizadas 
na membrana e codificadas pelo gene est com a função de liberar o emulsan da superfície 
da célula (SULLIVAN, 1999). A lipase é codificada por um operon lip, associado com 
a adição de ácidos graxos ao emulsan (BODOUR & MAIER, 2002).

6. P rodução de b iossurfactantes

A ampla propriedade e a diversidade de estruturas oferecem aos biossurfactantes 
grandes vantagens em comparação aos surfactantes sintéticos. Tratam-se de moléculas 
biodegradáveis e menos tóxicas, as quais são efetivas em condições extremas de 
temperatura, pH e salinidade (COOPER & ZAJIC, 1980; BANAT et a i, 1991; ROCHA 
et al., 1992; MURIEL et al.y 1996; NEU & MAY, 1996; CAMEOTRA & MAKKAR, 
2004; ROONGSAWANG et al., 2002), além de serem produzidos a partir de vários 
substratos baratos, o que reduziria seu custo de produção.

A maioria dos biossurfactantes é de alto peso molecular, normalmente 
produzido sob condições altamente aeróbias. Sendo predominantemente lipídeos, sua 
biossíntese se promove em baixos níveis de nitrogênio (KOSARIC, 1992). Alguns 
dos surfactantes produzidos por microrganismos são constitutivos, mas outros requerem 
a presença de alcanos para induzirem sua síntese. Entretanto, vários autores 
constataram a produção de biossurfactantes mesmo crescendo em outras fontes que 
não hidrocarbonetos, como foi relatado por Zhang & Miller (1992), os quais extraíram 
o ramnolipídeo biossurfactante de P. aeruginosa  ATCC 9027 depois do seu 
crescimento em meio contendo proteose-peptona-glicose-amônio, e limitado em fosfato.

Muitos dos surfactantes produzidos por microrganismos degradadores de 
combustível não são constitutivos, requerendo a presença de alcanos para induzirem 
sua síntese. Dois isolados de P. aeruginosa produziram biossurfactante em meio de 
cultura com glicose como única fonte de carbono, embora a adição de óleo bruto na 
fase estacionária do crescimento resultou em um aumento da produção do 
biossurfactante (ROCHA et al., 1992). O consumo de glicose e a atividade emulsificante 
também foram acompanhado durante o crescimento de uma Pseudomonas sp. isolada 
de tanques de estocagem de óleo diesel. Após o consumo de glicose foi adicionado óleo 
diesel e constatado o aumento na atividade emulsificante, sugerindo a produção de 
compostos surfactantes (BENTO & GAYLARDE, 1996). É comum utilizar baixas 
concentrações do substrato insolúvel no meio de crescimento, tais como 1% óleo de 
azeite (CAMARGO de MORAIS et a l 2003) e óleo de soja (RAHMAN et al., 2002); 
um exemplo similar é o uso de gasolina adicionado com álcool como única fonte de 
carbono para a produção de surfactante pela Serratia sp. (CUNHA et al., 2004).
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Cooper (1986) constatou que mudanças no substrato freqüentemente 
causam  alterações na estru tura  e propriedades dos b io ssu rfac tan tes  
produzidos. Como mencionado, os biossurfactantes podem ser produzidos por 
microrganismos crescendo em substratos solúveis, bem como não solúveis, em água. 
Torulopsis petrophilum  produziu dois tipos de biossurfactante de acordo com 
o meio de cresc im ento . Em substra tos  inso lúveis  em água, foram 
produzidos glicolipídeos incapazes de estabelecer emulsões, enquanto que, 
na presença de g licose , um em ulsifican te  foi s in te tizado  (COOPER & 
PADDOCK, 1984). Entretanto, uma espécie do actinomiceto Nocardia produziu 
os dois diferentes tipos de biossurfactante no mesmo meio com hexadecano (KIM 
et al., 2000b).

Em certos casos, a síntese dos biossurfactantes é reprimida catabolicamente 
por glicose ou outros metabólitos primários, como o caso de Arthrobacter 
p a ra ffin e u s , quando o hexadecano foi substitu ído  por g licose , e de P. 
aeruginosa  S7B1, quando >?-alcanos, 1-hexadecano, ou acetil álcool foram 
substituídos por glicose, glicerol ou ácido palmítico (HISATSUKA et a l., 1972; 
DUVNJAK et al., 1982; REDDY et a l., 1983). Entretanto, há muitos exemplos do 
uso de substratos solúveis em água, incluindo a glicose, para produção de 
biossurfactantes (GUERRA-SANTOS et al., 1984; REILING et al., 1986). 
Vildanova-Martishini et al. (2002) pesquisaram a cinética do crescimento da 
produção de biossurfactante em culturas de Rhodococcus luteus com diferentes 
substratos.

O tipo, qualidade e quantidade do biossurfactante são influenciados 
pela natureza do substrato carbonado, a concentração de N, P, Mg, Fe e Mn no 
meio e as condições de cultura, tais como pH, temperatura, agitação e taxa de 
diluição em culturas contínuas (GUERRA-SANTOS et al., 1984; HAFERBERGER 
e ta l., 1986; DUVNJAK et al., 1982; COOPER & ZAJIC, 1980; ATLAS, 1981). 
Mesmo assim, a produção do biossurfactante de estirpes de Pseudomonas MEOR 
171 e MEOR 172 não foi influenciada pelas condições de temperatura, pH e 
concentrações de Ca e Mg presentes nos poços de petróleo (Pruthi & Cameotra,
2003).

A fonte e a quantidade de N são importantes. A. paraffineus ATCC 19558 
produziu maiores quantidades de biossurfactante na presença de amônio ou uréia 
com o fonte de N, do que com nitrato (DUVNJAK et al., 1982). Vários 
autores relatam a im portância de usar meio limitado em N para produzir 
biossurfactantes, no laboratório (BONILLA et al., 2005), ou in-situ (HUDAK & 
CASSIDY, 2004).

Além do substrato, outros fatores afetam a produção, como a concentração 
de ferro (WEI et al., 2004; GUERRA-SANTOS et a l., 1984) e a relação 
carbono-fosfato (GUERRA-SANTOS et a l., 1984). Estes últimos autores 
relataram que a produção do surfactante por P. aeruginosa  foi relacionada a 
baixas taxas de crescimento. Extrato de levedura reduzia a produção, mas, 
num outro trabalho utilizando-se a bactéria B. subtilis o extrato de levedura aumentou 
a biomassa, sem influenciar na produção do surfactante (REIS et al., 2004). 
A adição de alguns antibióticos, como penicilina e cloranfenicol (S YLDATK et al
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1985; RUBINOVITZ et a l. , 1982) também pode aumentar a síntese, bem 
como cátions multivalentes, embora outros autores relatem o aumento da produção 
pela adição de EDTA (REIS et al., 2004), que tem a capacidade de complexar tais 
cátions.

Os m étodos mais usados para aum entar a produção m etabólica  
consistem de seleção de estirpes, mutagênese, manipulação de fatores ambientais 
e nutricionais e manipulação genética (IQBAL et a l., 1995). A partir da seleção 
de m icrorganismos produtores de surfactantes e do estudo das condições 
descritas, pode-se aplicar o melhoramento genético para otimizar o potencial para 
a produção de biossurfactantes, ou as sua propriedades. Como exemplo, a 
modificação por engenharia genética da enzima surfactina sintetase, de B. subtilis, 
produziu um biossurfactante que aumentou a atividade antimicrobiana (SYMMANK 
et a l., 2002).

O futuro das aplicações destas moléculas será determinado pelo custo 
dos p rocessos de produção e iso lam ento , pois é necessário  que sejam  
economicamente viáveis. Neste aspecto, são comuns as pesquisas sobre o uso de 
resíduos industriais ou agroindustriais como substratos para a produção dos 
biossurfactantes, conforme é mostrado na Tabela 2. Kosaric (1992) sugeriu o uso 
de “co-culturas” de bactérias ou leveduras junto com uma alga lipogênica, como a 
Chlorella, o que aumentaria a produção. No futuro, será importante associar as 
pesquisas atuais, numa tentativa de produzir grandes quantidades de biossurfactantes 
utilizando-se microrganismos ou consórcios apropriados e resíduos industriais ou 
agronômicos como substratos. O controle da produção através de quorum-sensing, 
sem dúvida, será uma etapa fundamental no processo. Já foi identificada uma 
substância do grupo hom oserina lactona, que influencia na produção de 
biossurfactante por Pseudomonas fluorescens, um patógeno de brócolis (Cui et 
al., 2005).

T A B E L A  2. A l g u n s  e x e m p l o s  de  r e s í d u o s  u t i l i z a d o s  c o m o  
biossurfactantes.

substratos para a produção de

Resíduo Indústria

Processam ento de
Agroindústria

azeite
Processam ento de

Agroindústria
soja

M elaço de soja Agroindústria

Refinaria de petróleo Petroindústria

Processam ento de
Agroindústria

Agroindústria

cassava

Ó leo de babaçu

Processam ento de Indústria
batata alimentíc ia
Ó leo de motores Petroindústr ia
veiculares

M icrorgan ismo

Pseudomonas sp.

C a n d id a  b o m  b ic o  Ia 
ATCC 2 2 2 1 4

Referência 

Sidal & Ozkale-Taskin (2 0 0 3 )

Kim et al. (2 0 0 5 )

Candida bombicola  Solaiman et a l ., ( 2 0 0 4 )

Levedura  Bednarsky et al., (2 0 0 4 )  

Bacillus subtilis 

Candida Upolytica 

Bacillus subtilis

Acinetobacter  sp.

N itschke e Pastore (2 0 0 4 );  
N itschke et al., (2 0 0 4 )  
Vance-Harrop et al., (2 0 0 3 );  
C osta  et al., ( 2 0 0 5 )

N o a h  et al., (2 0 0 5 )

Koma et al., (2 0 0 1 )
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7. M é to d o s  p a ra  a de tecção  da  a tiv idade  su rfac tan te  e 
e m u ls ifica n te

O in teresse  em se p roduzir  su rfactan tes  microbianos tem levado à 
necessidade de se desenvolver métodos rápidos e eficientes, quantitativos e 
q u a li ta t iv o s  para  a se leção  e an á lise  de m icro rgan ism os p rodu to res  de 
biossurfactantes (BODOUR & MAIER. 2002; MAIER, 2003; YOUSSEF et al.,
2004). Devido à grande diversidade nas propriedades físicas e químicas apresentadas 
pelos biossurfactantes, existe pouca homologia na codificação dos genes dos vários 
tipos de surfactantes, e por esta razão são pouco utilizadas técnicas de seleção 
molecular e bioquímica (BODOUR & MAIER, 2002).

7 .1 Redução na tensão superficial ou interfacial

Os biossurfactantes podem ser quantificados através das medidas de tensão 
superficial e interfacial, e constituem-se em uma ferramenta comum para monitorar 
as modificações no meio líquido durante o crescimento de microrganismos. Esta é 
uma quantificação genérica e desta forma não distingue entre os diferentes tipos de 
surfactantes que podem estar presentes no meio líquido. Embora seja uma medida 
comum de encontrar em trabalhos sobre biossurfactantes, ainda é um dado difícil 
para se comparar ou racionalizar, pois em muitos casos tratam-se de produtos 
específicos de microrganismos, crescendo em condições específicas como tipo e 
concentração de nutrientes, pH, aeração e fonte de carbono (Bognolo, 1999).

A tensão superficial mede a força exigida para mover um anel de platina ou 
a placa de Wilhelmy que está sobre um líquido através do ar. A concentração micelar 
crítica (CMC) é determinada pela medida da tensão superficial em uma série de 
amostras diluídas de um tampão fosfato (0.1 M pH:7,0) (MILLER & ZHANG, 1997). 
Os dados da concentração do surfactante (log) versus as medidas de tensão superficial 
podem ser utilizados para se estimar a CMC de um surfactante em estudo (Figura 2). 
A tensão interfacial mede a força necessária para mover um anel imerso em um 
líquido, no caso um hidrocarboneto, através da interfase de um outro líquido, no caso 
a água. O procedimento de se determinar a concentração do surfactante na amostra 
pela medida da tensão interfacial é similar a medida da tensão superficial.

Método do anel de Platina (Du Nouy) ou Placa de Wilhelmy: entre os 
métodos mais utilizados estão o método de anel de platina Du Nouy e da placa de 
Wilhelmy. Este método é amplamente utilizado devido a sua reprodutibilidade, facilidade 
de utilização e de rápida obtenção (BOGNOLO, 1999; MAIER, 2002; BODOUR & 
MAIER, 2002; YOUSSEF et a l 2004). No entanto, este método exige equipamento 
apropriado e apresenta limitação em relação ao volume de amostra necessário para 
a análise. Alguns componentes do meio, dissolvidos na solução, como a glicose, não 
interferem com o método do anel (Du Nouy). Outros componentes como a peptona 
ou solventes como o metanol ou etanol, podem reduzir a tensão superficial na ausência 
de um surfactante. Desta forma, é preciso ter cautela no momento de realizar as
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medidas, consideradas controle de tensão superficial. Como as medidas de tensão 
superficial e interfacial são dependentes da temperatura, logo as amostras devem ser 
medidas à temperatura ambiente.

Teste de Colapso da Gota: o teste de colapso da gota tem sido utilizado na 
seleção de microrganismos produtores de biossurfactante e também como um método 
quantitativo para se determinar a concentração de surfactante (JAIN et a l , 1991; 
BANAT, 1995; BODOUR & MAIER, 1998, 2002; AYUB et al., 1998; BATISTA, 
2002; HERNANDEZ-ANGUIANO et a l ,  2004; YOÜSSEF et a l , 2004; ILORI et 
a l., 2005). Este teste constitui-se na observação de que gotas de suspensões celulares 
de microrganismos produtores de biossurfactantes colapsam em uma superfície coberta 
com óleo. Suspensões sem surfactante permanecem com a mesma configuração da 
gota de água utilizada como controle. Trata-se de um ensaio rápido, fácil de realizar 
e com a utilização de poucos equipamentos. Este teste pode ser utilizado para uma 
seleção qualitativa de microrganismos produtores de biossurfactantes (BODOUR et 
a l., 2003) ou em um teste quantitativo, utilizando curvas com concentrações padrão 
de surfactantes sintéticos como o sódio dodecil sulfato (SDS) e microbianos como 
um ramnolipídio (BODOUR & MAIER, 1998; 2002).

Lâmina de vidro inclinada: esta técnica qualitativa foi utilizada, originalmente, 
para selecionar a produção de biossurfactante por Pseudomonas sp. e Vibrionaceae 
sp. (BODOUR & MAIER, 2002). Neste teste, o organismo cresce em placas com 
ágar nutritivo para bactérias. Uma colônia é misturada em uma gotícula de uma 
solução de cloreto de sódio (0,9%) que é colocada sobre a extremidade de uma 
lâmina de vidro. A seguir, a lâmina é inclinada; se o biossurfactante está presente, a 
gotícula se movimentará pela lâmina de vidro. Se a gotícula não se movimentar pela 
lâmina, a amostra não apresenta biossurfactante. Este teste tem a vantagem de ser 
rápido, simples e não exige equipamento especializado, porém em alguns casos, uma 
colônia bacteriana pode produzir resultados falsos negativos (BODOUR & MAIER, 
2002).

Hemólise: alguns biossurfactantes têm propriedades de lisar hemácias 
(células vermelhas do sangue). Os resultados são avaliados como positivos para a 
produção de biossurfactantes, quando zonas de hemólise são detectadas ao redor 
das colônias das bactérias em meio ágar sangue (5% sangue de carneiro). Entretanto, 
apenas os ramnolipídios são capazes de causar a hemólise e o método pode ser 
também afetado por íons divalentes e outras hem olis inas produzidas pelo 
microrganismos sob investigação. Para confirmar se a hemólise é uma conseqüência 
da produção de biossurfactante (ramnolipídio que é estável ao calor) ou devido a 
uma hemolisina (fosfolipase, sensível ao calor) é necessário fazer a extração e 
secagem do biossurfactante. A seguir, diluir o estrato seco em água (1/10) e testar 
a atividade hemolítica em diferentes temperaturas ( IQBAL et a l , 1995; AYUB et 
a l., 1998; TULEVA et a l., 2002; BODOUR & MAIER, 2002; TAHZIBI et a l., 
2004; YOUSSEF et al., 2004).

Análise do perfil da gota: uma técnica modificada da análise pela forma 
aximétrica de uma gota foi utilizada para acompanhar a produção de biossurfactantes
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por onze espécies de Strepcoccus sp. Esta técnica consiste em adicionar 100 fiL de 
uma cultura da bactéria crescida durante 12 horas (centrifugada e suspendida em 
uma solução tampão fosfato na concentração de 5 x I0g células m L 1) sob uma 
superfície de teflon. A forma da gota sob a superfície é acompanhada com o auxílio 
de um vídeo e de um software especifico, capaz de acompanhar as modificações na 
forma da gota, pela presença de um surfactante (BODOUR & MAIER, 2002).

Teste colorim étrico: outro método que pode ser utilizado é o método da 
placa de ágar, específico para biossurfactantes aniônicos que consiste na detecção 
de ramnolipídios extracelulares. Estes biossurfactantes formam um par iônico 
insolúvel com o surfactante catiônico brometo de cetilmetilamônio e o corante básico 
azul de metileno que são adicionados no meio mineral com ágar em placas de petri 
(SIEGMUND & VAGNER, 1991). Este método indica a produção de ramnolipídios 
pelas colônias inoculadas, através da presença de halos no meio com o azul de 
metileno em torno das colônias (TULEVA et a i , 2002; BENTO et a l., 2005a). 
Está técnica foi originalmente desenvolvida para selecionar ramnolipídios, mas pode 
ser utilizada para selecionar qualquer biossurfactante aniônico de baixo peso molecular 
(BODOUR & MAIER, 2002).

7.2 Atividade emulsificante

A informação prévia da capacidade de emulsificação de hidrocarbonetos pelos 
m icro rgan ism os é possível de ser v isualizada  durante o crescim ento dos 
microrganismos em meio mínimo (meio mineral), através de macro ou micro emulsões 
formadas na fonte insolúvel de carbono (como o óleo cru, óleo diesel, querosene, 
gasolina), comparando-se com o controle (sem microrganismos).

índice de emulsificação (IE 24% ): uma técnica simples de selecionar a 
atividade de emulsificação foi desenvolvida por Cooper & Goldenberger (1987) e é 
baseada no índice de emulsificação (E?4). Este índice é obtido adicionando-se 2 mL 
da cultura e 2 mL de hidrocarboneto em um tubo de ensaio com fundo reto. A 
solução é agitada por dois minutos e deixada em repouso. Após 24 horas, é calculado 
a altura da emulsão (camada entre a fase aquosa e o hidrocarboneto) dividido pela 
altura total dos 4 mL e multiplicado por 100. Desta forma, é obtido o IE 24(%) 
(índice de emulsificação) no hidrocarboneto que se deseja avaliar. Existem trabalhos 
avaliando a emulsão obtida no tubo de ensaio após 24 horas, com óleo diesel (AYUB 
et al., 1998; BICCA et a l 1999; JESUS, 1998; ILORI et al., 2005; BENTO et al., 
2005 a,b), com gasolina (CUNHA et al., 2004) e querosene (MURIEL et al., 1996; 
HABA et al.,2000; NASCIMENTO, 2003; TULEVA et al., 2004; COSTA et al.,
2005).

Uma emulsão é definida como estável se o IE após 24 horas foi 50% melhor 
do que a emulsão após 2 horas de agitação. Sendo que um bom isolado produtor de 
biossurfactante deverá apresentar um IE > 0,5 (equivalente a 50% de emulsificação 
do óleo diesel). Para o melhor entendimento da produção do biossurfactante, ou seja, 
se é extracelular ou se está associado à célula, é aconselhável que se obtenham os



H iossurfactaníes 169

índices com ou sem células (amostras centrifugadas). A redução da tensão superficial 
e a atividade emulsificante podem ou não estar correlacionadas, sendo atribuído à 
superfície celular, ou a produtos extracelulares ou ainda a modificações no envelope 
celular e a fase do crescimento.

Ensaios de turbidade: a atividade emulsificante pode ser estimada pela 
turbidade de um surfactante causada pela dispersão de hidrocarbonetos em uma 
solução aquosa (BANAT et aL, 1991; M U R IE L et a l 1996; BEN TO  & 
GAYLARDE, 1996). Um ensaio de emulsificação, baseado em medidas de turbidade 
foi proposto inicialmente por Rosenberg e colaboradores em 1979, e tem sido 
modificado e adaptado por diferentes autores (BANAT et a l 1991; MURIEL et 
a l 1996; BENTO & GAYLARDE, 1996; JACOBUCCI et a l., 2001). O ensaio 
consiste em filtrar 10 mL do caldo de cultura e a seguir secar o filtrado. O filtrado 
seco é colocado a 1,5 mL de tampão Tris e a densidade ótica medida a 446 nm. Em 
seguida são adicionados 0,2 mL de hidrocarboneto e a mistura é agitada por 2 
minutos. Após 10 minutos a densidade ótica é medida novamente. A atividade 
emulsificante é obtida pela diferença entre a medida inicial e a final. Segundo Bodour 
& Maier (2002) este é um resultado difícil de comparar com os obtidos na literatura, 
uma vez que os biossurfactantes mostram seletividade e não é utilizado um padrão 
de hidrocarboneto. Desta forma, é preciso realizar medidas com controle positivo e 
negativo. Uma outra forma de se estimar a atividade emulsificante é a adição 
direta da cultura (35 |iL) a um tubo com 5 mL de tampão Tris (20 mM, pH:8,0). A 
seguir é adicionado 35 (iL de xileno ou outro hidrocarboneto (tolueno, benzeno) e a 
mistura é agitada por 45 segundos e depois de 20 minutos é realizada a leitura da 
densidade ótica da solução a 660 nm. Alta absorbância indica alto nível de dispersão 
do xileno ou óleo no tampão e desta forma, a presença de biossurfactantes; baixa 
absorbância indica baixa concentração ou ausência de biossurfactantes (BANAT 
e t a l 1991; BENTO & GAYLARDE, 1996; JACOBUCCI et al., 2001:BODOUR 
& MAIER, 2002).

H idrofobicidade celular: Pruthi & C am eo tra  (1997) sugeriram  a 
identificação rápida de bactérias produtoras de biossurfactantes utilizando técnicas 
para avaliar a modificação da hidrofobicidade da superfície celular. Estes autores 
encontraram uma correlação direta entre a hidrofobicidade e a produção de 
biossurfactante. A técnica consiste em avaliar isolados bacterianos quanto a 
hidrofobicidade, com testes de interação hidrofóbica cromatográfica, teste de 
agregação de sais, teste de adesão a hidrocarbonetos e teste de aderência ao 
poliestireno. Entretanto, não está claro nesta técnica qual o método para medir a 
hidrofobicidade da superfície celular é mais apropriado para uma seleção geral de 
microrganismos produtores de biossurfactantes (YOUSSEF et a l 2004). O teste de 
adesão a hidrocarbonetos, originalmente proposto por Rosenberg et al. (1980), consiste 
em determinar as mudanças na hidrofobicidade do envelope celular durante o 
crescimento em meio mineral com fonte de carbono solúvel e insolúvel. A afinidade 
pelos hidrocarbonetos pode ser acom panhada durante as diferentes fases do 
crescimento (exponencial e estacionária) dos microrganismos tanto com substrato 
solúvel (glicose) ou insolúvel (hexadecano). Após o crescimento, as células são
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centrifugadas, lavadas e suspendidas em solução tampão e a seguir são dispensadas 
(1,2 mL) em tubos de ensaio com 10 mm de diâmetro 0,2 mL de diferentes 
hidrocarbonetos (dodecano, hexadecano, pristano) são adicionadas, e as amostras 
são agitadas por 2 minutos e deixadas por 15 minutos em repouso a temperatura 
ambiente. A turbidade (660 nm) da fase aquosa é medida antes e depois da agitação. 
Os resultados são expressos em percentagem da absorbância depois da mistura com 
a suspensão antes da agitação (PHALE et a l ,  1995; PRUTHI & CAMEOTRA, 
1997; TULEVA et a i ,  2002) conforme a equação: % de células transferidas para o 
hidrocarboneto = [(Absorbância 660mn após a agitação) -r (Absorbância 660 mn 
antes da agitação)! * 100.

8. Extração e caracte rização

A recuperação de biossurfactantes depende principalmente de características 
como a carga iônica, solubilidade em água e localização (intracelular, extracelular ou 
ligado a célula) (DESA1 & BANAT, 1997). Geralmente, a baixa concentração e a 
natureza anfipática dos surfactantes microbianos limitam o processo de recuperação. 
Como ainda são poucas as estruturas de biossurfactantes que têm sido completamente 
elucidadas em termos de sua biosíntese, regulação e qual informação é codificada 
geneticamente, o conhecimento destas biomoléculas tem crescido à medida que 
diferentes populações e espécies vem sendo isoladas e caracterizadas dos mais 
distintos ambientes. Desta forma, é apresentado um resumo de diversas técnicas 
citadas na literatura para a extração e caracterização de biossurfactantes, envolvendo 
diferentes espécies microbianas.

8.1 Extração

A razão pelas quais poucos b iossurfactan tes  têm sido elucidados 
estruturalmente é pelo fato do processo exigir técnicas laboriosas de extração, 
purificação e análise da molécula (MAIER, 2003). Inicialmente, todos os processos 
de extração do biossurfactante passam pela separação inicial das células, através da 
centrifugação. Conforme apresentado na Tabela 1, algumas técnicas têm sido utilizadas 
para a extração, porém com base na literatura, foi observado que uma determinada 
técnica, como por exemplo, a precipitação com acetona, tanto pode ser utilizada para 
a recuperação de um glicolipídio (PRUTHI & CAMEOTRA, 1997) como para um 
lipopeptídeo (ILORI et al.,  2005). Dependendo da natureza da biomolécula (inerente 
da espécie) e das condições de crescimento (fonte de carbono, disponibilidade de 
nutrientes, pH, concentração salina, aeração e temperatura) podem ser produzidos 
biossurfactantes e ou bioemulsificantes com características estruturais completamente 
distintas. Desta forma, em cada caso deve-se procurar conhecer pelo menos o gênero 
dos microrganismos estudados e testar diferentes métodos de extração, visando ao 
melhor rendimento do biossurfactante recuperado do meio de cultura (KUYUKINA 
et a l . , 2001; COELHO, et a l ,  2004).
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Vários trabalhos apresentam a precipitação (podendo ser ácida, com acetona 
ou com sulfato de amônio) do biossurfactante, seguida ou não da extração com 
diferentes combinações de solventes tais como: clorofórmio-metanol, diclorometano- 
metanol, butano, elil acetato, pentano, hexano, entre outros. A precipitação ácida é 
muito utilizada na primeira parte da extração da surfactina (SIM et a l 1997; 
NITSCHKE & PASTORE, 2002; NITSCHKE & PASTORE, 2004; NITSCHKE, 
et al., 2004; COELHO et a l., 2004) como a de glicolipídios (MERCADÉ et a l., 
1996; MATA-SANDOVAL et a l., 1999; HABA et al., 2000; COSTA et a l., 2005). 
Para glicolipídios, pode ser utilizada também a precipitação por acetona (PRUTHI 
& CAMEOTRA, 1995; 1997; COELHO et al., 2004; BENTO et a l 2005c), por 
isopropanol (BRYANT, 1990) e por sulfato de amônio (Kim et al.y 2000b) e por 
sulfato de alumínio (SCHENK et a l., 1995). Os glicolipídios produzidos por 
Rodococcus spp. são predominantemente associados ao envelope celular, que por 
sua vez podem ser efetivamente isolados pela extração com solventes orgânicos 
(KUYUKINA et al., 2001), como por exemplo por isopropanol (BRYANT, 1990). 
Um glicolipídio produzido por diferentes espécies de Candida, pode ser extraído 
com clorofórmio-metanol (CIRIGLIANO & CARMAN, 1984), com etil acetato 
(KIM et a/., 1999) ou com etanol-butanol-clorofórmio (KIM et al., 2002). Desta 
forma, podemos encontrar diferentes combinações de solventes orgânicos podem 
produzir diferentes quantidades de biossurfactante recuperado do meio de cultura 
(KUYUKINA et al., 2001).

A recuperação  do b io ssu rfac tan te  pode ser rea lizada  através da 
centrifugação (em várias etapas e velocidades) e pode resultar em um meio efetivo, 
simples e rápido de recuperação do biossurfactante. O meio de cultura centrifugado 
a várias forças (100 g, 1000 g e 20.000 g) pode ser testado, garantindo que a 
possibilidade de lise celular contribua para uma maior concentração de compostos 
com ação surfactante. No entanto, para a identificação das propriedades surfactantes 
e emulsificantes apresentados pelos produtos de lise celular, é necessário analisar a 
capacidade emulsificante e atividade superficial desse estrato em solução aquosa 
(PHALE et al., 1995). A ultracentrifugação com membranas (lOOkDa) também 
tem sido utilizada na extração do biossurfactante produzido pelo Bacillus 
licheniformis, resultando em 95% de recuperação da biomolécula (RAMMANI et 
a i, 2005).

8.2 Purificação e caracterização

A etapa de purificação do biossurfactante tem sido realizada através de 
cromatografia delgada fina e da cromatografia gasosa líquida. Segundo Maier (2003) 
esta é ainda uma etapa laboriosa e que necessita de participação de outros 
profissionais e equipamentos especializados. Poucos trabalhos apresentam a 
metodologia de purificação e caracterização do biossurfactante, como no caso do 
ramnolipídio da P aeruginosa (SCHENK et íj/.,1995; SIM et al., 1997; MATA- 
SANDOVAL et al., 1999; Haba et al, 2000; Maier, 2003), da Nocardia spp. (KIM 
et al., 2000a), da Cândida spp. (CIRIGLIANO & CARMAN, 1984; KIM et
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a l., 1 9 99), do R h o d o co c cu s (B R Y A N T, 1 990; M ERCADE et a l ., 1996; 
KUYUKINA et a i , 2001), do Acinetobacter (BACH et al., 2003) e de Bacillus 
(M A K K A R  & C A M E O T R A , 1997). Alguns trabalhos sugerem a simples 
precipitação, secagem e pesagem do biossurfactante, sem nenhuma técnica de 
purificação (PRUTH1 & CAMEOTRA, 1995). Outros utilizam a etapa de diálise 
logo após da p rec ip itação  (C IR IG L IA N O  & CARM AN, 1984; PATIL & 
CHOPODE, 2001; NOORDMAN & JANSSEN, 2002, BACH et al., 2003). Uma 
técnica frequentemente empregada para a caracterização de biossurfactantes tem 
sido a cromatografia delgada fina, para uma purificação parcial (BRYANT, 1990; 
SIM et a l., 1997; MAKKAR & CAMEOTRA, 1997; HABA et al., 2000; ILORI 
et a l 2005). Embora esta análise possa fornecer informação sobre o conteúdo 
quali-quantitativo dos biossurfactantes, envolvem procedimentos de pré-purificação 
como a extração e precipitação orgânica (BOGNOLO, 1998).

A grande maioria dos trabalhos faz uma caracterização bioquímica preliminar 
do precipitado com base no conteúdo de proteínas, carbohidrato e lipídios (BRYANT, 
1990; C IR IG LIA N O  & CA RM A N , 1984; PRUTHI & CAMEOTRA, 1995; 
MERCADÉ et al., 1996; WU & JU, 1998; PATIL & CHOPODE, 2001; ILORI et 
al., 2005). O conteúdo de ramnose também tem sido monitorado como uma forma de 
quantificar os biossurfactantes ramnolipidios (SCHENK et al., 1995; MATA- 
SANDOVAL et al., 1999; HABA et al., 2000; KIM et al., 2002), porém não informa 
sobre a possibilidade de uma possível mistura de biossurfactantes. Desta forma, 
métodos que utilizam à análise em cromatografia líquida (HPLC) são mais precisos 
em quantificar frações de interesse como ácidos graxos (SCHENK et a i , 1995; 
MATA-SANDOVAL et al., 1999).

A HPLC representa uma alternativa efetiva para a análise de biossurfactante 
com a sensibilidade desejada. Porém, é um método que exige muitas vezes a utilização 
de procedimentos de diálise após a precipitação do biossurfactante. Está técnica tem 
sido utilizada na análise quantitativa e ou para a purificação de alguns lipopeptídeos 
(BOGNOLO, 1999) e de ramnolipidios (SCHENK et al., 1995; MATA-SANDOVAL 
etal., 1999). Outras técnicas utilizadas na análise química de biossurfactantes incluem 
a análise de infravermelho Fourier que possibilita visualizar grupos funcionais como 
ácidos carbox ílicos  e carbonila  (W U & JU, 1998; TULEVA et a l., 2002; 
GARTSHORE etal., 2000; NITSCHKE, etal., 2004) e espectroscopia de ressonância 
magnética nuclear e espectroscopia de massa (LIN, 1996; MATA-SANDOVAL et 
al., 1999; TAHZIBI et al., 2004; NITSCHKE et al., 2004: COSTA et a i , 2005).

9. P ro p rie d a d e s  e aplicações

Os biossurfactantes de origem microbiana têm sido reconhecidos como 
substitutos parciais ou totais dos surfactantes sintéticos, sendo considerados com 
características superiores aos sintéticos na indústria petrolífera e de óleos. Essas 
moléculas devem ser biodegradáveis, não tóxicas e devem ser produzidas por 
ferm entação com custos inferiores aos dos sintéticos (BANAT et al., 1991; 
ROCHA et al., 1992). Os biossurfactantes têm diferentes aplicações, incluindo
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tratamento de derrames de óleo no mar ou na terra, remoção de pesticidas do solo, 
estabilizadores de espuma, nas indústrias de alimento e farmacêutica, e na produção 
de sabões e detergentes (COOPER, 1986). Além destes, são utilizados na indústria 
de petróleo para melhorar a recuperação do óleo (recuperação terciária), para 
despoluir áreas contaminadas e no transporte da fração pesada do petróleo em 
tubulações (CARRILLO et al., 1996). A seguir, algumas das principais aplicações 
dos biossurfactantes.

Antimicrobianos: entre as muitas propriedades dos biossurfactantes 
destaca-se a sua atividade antimicrobiana (CAMEOTRA & MAKKAR, 2004). Vários 
biossurfactantes possuem alta atividade antifúngica, antibacteriana e anviral. Outros 
usos relevantes para as ciências biomédicas incluem o papel dos biossurfactantes 
como agentes antiadesivos contra os patógenos, sendo muito utilizado no tratamento 
de muitas doenças e como agente terapêutico e probióticos. Entre os biossurfactantes 
do grupo dos Iturina, o primeiro trabalho que abordou a atividade antimicrobiana dos 
biossurfactantes foi a iturina A, um potente lipopeptídeo antifúngico, produzido por B. 
subtilis (BESSON, 1976). Nas células de leveduras a iturina A lesa a membrana 
plasm ática pela formação de pequenas vesículas e agregação de partículas 
intramembranosas, liberando eletrólitos e produtos de alto peso molecular e degrada 
também os fosfolipídios (THIMON et a l 1995). Uma nova espécie de bactéria do 
gênero Paembacillus produz um componente antifúngico similar a iturina, a qual 
poderia ser mais efetiva contra doenças causadas por fungos. A surfactina é um dos 
biossurfactantes mais conhecidos pela suas propriedades antimicrobianas. Existem 
três diferentes tipos de surfactinas denominadas A, B a C, aos quais são classificadas 
de acordo com as diferenças nas suas seqüências de aminoácidos. A surfactina A 
tem a L-leucina, a surfactina B tem a L-valina e a surfactina C tem a L-isoleucina na 
posição do aminoácido involvido com a formação do anel de lactona com o ácido 
graxo [3 C l4-Cl5. Além das propriedades antifúngicas e antibacterianas, a surfactina 
inibe a formação de coágulos, induz a formação de canais iônicos nas membranas 
lipídicas da bicamada, inibe a formação do monofosfato de adenosina cíclico (AMPc) 
e exibe atividades antivirais e antitumorais (KIM et a i , 1998). Surfactina é ativa 
contra vários vírus, incluindo o vírus da herpes, vírus do estomatite vesicular, vírus do 
imunodeficiência simian, e o vírus do encefalomiocardite. A inativação de vírus 
envelopados, especialmente o herpes vírus e retrovírus, foi significativamente mais 
eficiente do que para vírus não envelopados, sugerindo que a ação antiviral da surfactina 
é primariamente devido à interação físico-químico entre o surfactante ativo de 
membrana e o lipídio da membrana do vírus (VOLLENBROICH et al., 1997). Entre 
os biossurfactantes do grupo dos lipídios manolisterititol, destacam-se algumas estirpes 
de Candida antartica que produzem dois tipos de lipídios manosileritiritol (MEL A e 
MEL B), que exibem atividade antimicrobiana, particularmente contra bactérias gram- 
positivas. 22MEL-A é um dos mais utilizados até hoje.

Antiadesivos: os biossurfactantes podem ser utilizados como estratégia 
preventiva impedindo o crescimento dos biofilmes microbianos em cateteres e outros 
instrumentos médicos cirúrgicos, diminuindo o número de infecções hospitalares, sem 
a utilização de drogas sintéticas e químicas. Os biossurfactantes podem apresentar
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algumas propriedades que interferem no processo de formação de biofilme pelas 
bactérias. Uma de suas propriedades é a de inibir a adesão de bactérias patogênicas 
a superfícies sólidas ou a sítios de infecção. A surfactina diminui a quantidade de 
biofilme formado por SalmoneUa typhimurium, Salmonella enterica, Escherichia 
coli e Proteus mirabilis em poços de placas de polivinil (placas de imunoensaio) 
assim como em cateteres de vinil utilizados em uretras (MIRELES et al., 2001). A 
aplicação de uma solução de surfactina em cateteres antes da utilização foi tão efetiva 
quanto à adição de surfactina no meio de cultura. Dada a importância nas infecções 
oportunísticas com as espécies de Salmonella, incluindos as infecções do trato urinário 
de pacientes com síndrome da imunodeficiência adquirida (AIDS), estes resultados 
apresentam um grande potencial em aplicações práticas.

A adesão inicial do biossurfactante às superfícies sólidas pode constituir-se 
em uma nova e efetiva maneira de combater a colonização por microrganismos 
patogênicos tanto na área de microbiologia médica como na qualidade microbiológica 
de alimentos. Neste sentido, foi avaliado um biossurfactante produzido por P. 
fluorescens, que foi capaz de inibir a adesão de Lxsteria monocytogenes L028 em 
superfícies de aço inox e politetrafluoroetileno (MEYLHEUC et a l 2001). Foi 
demonstrado que o pré-tratamento da superfície provoca uma considerável redução 
na adesão microbiana, que chegou a 77% no caso da adesão ao vidro por Enterococus 
faecalis (VELRAEDS et a l., 1996) e 85% com relação à adesão de Cândida albicans 
na borracha de silicone (BUSSCHER et a!., 1997).

Os biossurfactantes também podem ser incorporados em preparações 
probióticas para combater as infecções do trato urogenital. Como tratam-se de 
microrganismos que são biologicamente seguros, os biossurfactantes produzidos 
podem ser uma alternativa viável aos agentes antimicrobianos sintéticos (S1NGH 
& CAMEOTRA, 2004). Existem trabalhos sobre a inibição do biofilme formado 
por uropatogênicos e leveduras na borracha de silicone por biossurfactantes 
produzidos por L actobacillus acidophilus (VELRAEDS et a ! ., 1998). Esta 
característica do papel de biossurfactantes no corpo humano não é um fenômeno 
novo. O surfactante pulmonar é um complexo lipoproteíco sintetizado e excretado 
pelas células epteliais dos pulmões no espaço extracelular, onde o surfactante baixa 
a tensão superficial entre a interface ar/líquido dos pulmões e também apresenta 
uma função importante na defesa contra infecções e inflamações. Este fato sugere 
uma interessante linha de terapia para as doenças infecciosas e inflamatórias dos 
pulmões (WRIGHT, 2003).

Biorremediação de hidrocarbonetos: o principal uso dos biossurfactantes 
tem sido na rem ed iação  de am bien tes  contam inados, especialm ente com 
hidrocarbonetos, devido a sua propriedade de estabilização. Esta propriedade aumenta 
a solubilidade e disponibilidade de poluentes hidrofóbicos, aumentando o potencial 
para a biodegradação (BENTO et a l 2003). Um ramo importante da pesquisa atual 
sobre biorremediação é a busca destes biossurfactantes, que podem ser utilizados 
como aditivos para solos contaminados com compostos pouco solúveis, facilitando, 
nesta maneira, sua biodegradação. Mulligan (2005) apresenta uma extensa revisão 
que inclui as aplicações ambientais dos biossurfactantes para o tratamento de solo e 
da água. Os biossurfactantes são promissores devido a sua biodegradabilidade, baixa
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toxicidade e efetividade em aumentar a biodegradação e solubilização de compostos 
de baixa solubilização. No entanto, mais informações são necessárias para se poder 
predizer um modelo de comportamento das biossurfactantes. Até o presente momento, 
a maioria dos trabalhos, tem sido realizada com ramnolipidios e outros biossurfactantes 
precisam ser investigados, pois podem apresentar muitas propriedades promissoras 
(BENTO et aL  2005).

Biorrem ediação de metais: m etais não são degradados quím ica e 
biologicamente e a grande maioria encontra-se adsorvido na matriz coloidal, em baixa 
disponibilidade. Deste modo, as estratégias se restringem a alteração na especiação 
para formas não tóxicas e o aumento da biodisponibilidade para que as reações de 
detoxificação ocorram (CAMARGO et a l 2004). Conforme descrito, biossurfactantes 
são compostos microbianos que reduzem a tensão superficial e produzem emulsão. 
Especificamente, os biossurfactantes podem ser utilizados para aum entar a 
disponibilidade dos metais na solução aquosa. De acordo com Miller (1995b), os 
biosurfactantes aumentam a desorção de metais pesados no solo da seguinte forma:
a) complexando as formas livres do metal na solução, decrescendo a atividade dos 
metais na solução que são então desorvidos de acordo com o principio de Le Chatelier;
b) pelo contato direto do biosurfactante com o metal adsorvido na interface sólido- 
solução, onde a redução da tensão superficial permite que o biossurfactante se acumule 
nesta interface. A forma mais prática de remoção de metais por biossurfactantes 
utiliza uma betoneira onde o solo contaminado é colocado com biossurfactantes. Com 
o revolvimento, o metal forma complexo solúvel com o surfactante, que é retirado por 
lavagens. O complexo solúvel metal-biosurfactante é tratado ou precipitado deixando 
o metal na solução para recuperação. A ligação entre o metal (+) e o surfactante 
(-) é forte o suficiente para remover o complexo da matriz coloidal do solo (S1NGH 
& CAMEOTRA, 2004).

Recuperação de petróleo: os biossurfactantes podem ser produzidos em 
grandes quantidades por microrganismos e dessa forma, não necessitam ser 
dependentes de produtos derivados do petróleo (KOCH et al., 1991). O interesse por 
surfactantes microbianos tem aumentado consideravelmente nos últimos anos, 
especialmente por seu potencial na recuperação de óleos, redução da viscosidade de 
óleos crus (emulsificação), na biorremediação, como espumantes pesados, entre 
outros. A mais importante aplicação dos biossurfactantes, concentra-se dentro da 
microbiologia do petróleo, dentro do processo MEOR (Microbial Enhanced Oil 
Recovery), incluindo aplicações na limpeza de tanques de óleo, extração de betume, 
bombeamento de óleo cru, uso como bioemulsificantes, redução da viscosidade de 
frações pesadas dos óleos crus, entre outros (F1NNERTY & SINGER, 1984; 
GUERRA-SANTOS et a i ,  1984; COOPER, 1986; KOSARIC et a i ,  1987).

Limpeza de tanques: os biossurfactantes são utilizados na limpeza de tanques 
e seu modo de ação é a dispersão de componentes oleosos pesados por meio da 
redução da viscosidade do resíduo oleoso, formando macro e micro emulsões de óleo 
na água ou de água no óleo. A emulsão menos viscosa é facilmente bombeada e a 
fração oleosa pode ser facilmente separada após a quebra da emulsificação. Banat 
et al. (1991) produziram biossurfactantes com a estirpe bacteriana denominada PET
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1006, que foi crescida em glicose e hidrocarboneto como fonte de carbono. Esses 
autores desenvolveram uma planta-piloto com uma produção de duas toneladas de 
cultura com atividade biossurfactante. O produto foi utilizado como um substituto 
para o surfactante químico na limpeza de um tanque de estocagem de óleo da 
Companhia de Óleo do Kuwait. A limpeza foi feita sucessiva-mente removendo o 
resíduo oleoso do fundo do tanque, e também permitiu a recuperação de mais de 90% 
de hidrocarboneto aderido ao resíduo oleoso.

Controle biológico: alguns surfactantes têm sido utilizados no controle 
biológico de patógenos de plantas em substituição a pesticidas. Stanghellini et al. 
(1996) estudando o efeito de surfactantes sintéticos no controle de Pythium  
aphanidermatum e Phytophora capsici infectando abóbora e pimenta verificou a 
lise dos zoosporos fúngicos devido à presença de biossurfactantes, produzido por P 
aeruginosa (ramnolipídio). Verificou-se que o biossurfactante produzido apresentava 
ação zoosporicida contra estas espécies fúngicas mais a Plasm opara em 
concentrações entre 5-30 [iL m L 1, onde atuava rompendo e lisando a membrana. 
Biossurfactantes também têm sido utilizados na formulação de pesticidas 
orgnofosforados, como é o caso do emulsificante produzido por Bacillus que foi hábil 
em formar emulsões na presença do pesticida fenthion (PATEL & GOPINATHAN, 
1986). Biossurfactantes também podem ser importantes na biodegradação de 
pesticidas conforme descrito por Singh & Cameotra (2004b).

Mineração: os biossurfactantes podem ser utilizados na mineração como 
dispersantes de minérios e em processos industriais que necessitem desta propriedade. 
Rosenberg et al., (1988) observou que a produção de um polissacarídeo aniônico 
chamado biodispersan pelo A. calcoaceticus A2 preveniu a floculação e aumentou 
em 10% a dispersão da rocha calcárica em meio aquoso. Neste caso específico, o 
biodispersan atuou como dispersante, surfactante e foi responsável pela fratura da 
rocha em partículas menores. Mais recentemente, Rosenberger & Ron (1999) 
sugeriram que o pH deve ser alcalino durante o processo de moagem e nesta situação, 
o biodispersan entra nas microrupturas da rocha e diminui a energia necessária para 
fraturar a rocha. A indústria Kao Chemical Co (Japão) utilizou Pseudomonas, 
Corynebacterium, Nocardia, Arthrohacter, Bacillus e Alcaligenes para a produção 
de biossurfactantes para a estabilização do efluente de carvão, durante o transporte 
(SINGH & CAMEOTRA, 2004b).

Cosméticos: biossurfactantes têm sido utilizados em grande escala na 
composição de cosméticos devido às suas propriedades humectantes e compatibilidade 
com a pele (Brown, 1991). Biossurfactantes como sorolipídios são produzidos por 
algumas bactérias (Tabela 1), utilizando diferentes substratos. Grande parte dos 
sorolipídios misturados com propileno glicol é compatível com a pele humana e são 
encontrados em formulações comerciais como hidratante (YAMANE, 1987). Algumas 
outras indústrias utilizam biossurfactantes como a Sofina (sorolipídio) nas formulações 
das maquiagens.

Indústria de alimentos: na indústria de alimentos, os biossurfactantes são 
utilizados como emulsificantes durante o processamento de materiais crus. Neste
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caso, os emulsificantes têm a função de proporcionar a consistência e a textura 
adequada. São utilizados em molhos, na fabricação de pães e em frigoríficos, os quais 
influenciam propriedades reológicas como o sabor (SINGH & CAMEOTRA, 2004b).

Outras aplicações: o uso de biossurfactantes é bastante amplo e variado. 
Além dos exemplos anteriores, são utilizados na indústria de papel, têxtil, cerâmicas, 
tintas, e no processamento de minérios, entre outras possibilidades.

10. Considerações finais

A partir dos anos 60, do século XX, um grande número de microrganismos 
tem sido relatado como produtores de inúmeras classes e tipos de surfactantes. Os 
biossurfactantes e os bioemulsificantes são sintetizados por bactérias, leveduras e 
fungos filamentosos durante o crescimento nas mais diferentes fontes de carbono, 
desde substâncias hidrofílicas como a glicose, até substratos hidrofóbicos como os 
hidrocarbonetos. Os biossurfactantes permitem que os microrganismos cresçam em 
substratos imiscíveis em água, pela redução da tensão superficial, tornando-o mais 
disponível para a captação e metabolismo. Os surfactantes sintéticos são classificados 
pela natureza do seu grupo polar, enquanto que os biossurfactantes são diferenciados 
pela natureza química da biomolécula e pela espécie microbiana produtora. Os 
surfactantes microbianos são moléculas complexas com uma grande diversidade 
estrutural, ocorrendo à produção entre os diferentes grupos microbianos, sendo, 
entretanto, muitas vezes específico do gênero e às vezes da espécie. Simplificadamente, 
os biossurfactantes podem ser divididos em moléculas de baixo e alto peso molecular. 
Os surfactantes de baixo peso molecular (glicolipídios, ácidos graxos e fosfolipídios) 
e de alto peso molecular (polímeros), são formados por polissacarídeos ou por uma 
mistura. Os surfactantes de baixo peso molecular apresentam a propriedade de diminuir 
a tensão superficial do meio, quando presentes no meio aquoso. Os surfactantes de 
alto peso molecular, chamados de bioemulsificantes, são responsáveis pela formação 
e estabilidade da emulsão, porém não causam necessariamente a redução da tensão 
superficial. O interesse em se produzir surfactantes microbianos tem levado ao 
desenvolvimento de métodos rápidos e eficientes, quantitativos e qualitativos para a 
seleção e análise de microrganismos produtores de biossurfactantes. Devido a grande 
diversidade nas propriedades físicas e químicas apresentadas pelos biossurfactantes, 
existe pouca homologia na codificação dos genes dos vários tipos de surfactantes, e 
por esta razão são pouco utilizadas técnicas de seleção molecular e bioquímica. A 
diversidade estrutural dos biossurfactantes codificada por diferentes genes, implica 
em diversidade genética para a biossíntese. O entendimento da estrutura e dos 
mecanismos de regulação para a excreção de biossurfactantes pode ser o ponto 
chave para o desenvolvimento de métodos mais baratos para a produção em escala 
industrial, com capacidade de competir comercialmente com os surfactantes sintéticos 
e um dos principais indicadores de pesquisa futura. A amplitude de usos, propriedades 
e de estruturas oferecem aos biossurfactantes grandes vantagens em comparação 
aos surfactantes sintéticos. Trata-se de moléculas biodegradáveis e menos tóxicas,
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as quais são efetivas em condições extremas de temperatura, pH e salinidade, além 
de serem produzidos a partir de vários substratos baratos, reduzindo o custo da produção. 
Os biossurfactantes de origem microbiana têm sido reconhecidos como substitutos 
parciais ou totais dos surfactantes sintéticos, sendo considerados com características 
superiores aos sintéticos na indústria petrolífera e de óleos. Os biossurfactantes têm 
diferentes aplicações, incluindo tratamento de derrames de óleo no mar ou na terra, 
remoção de pesticidas do solo ou de metais, estabilizadores de espuma, nas indústrias 
de alimento e farmaceútica, e na produção de sabões e detergentes. Com reconhecido 
potencial industrial e inúmeras aplicações biotecnológicas, os biossurfactantes ainda 
rep resen tam  um desafio  em re lação  ao conhecim ento  de novas espécies 
potencialmente produtoras, métodos de análise, extração, purificação e otimização 
da produção, mobilizando diferentes setores da indústria de cosméticos, alimento, 
farmacêutica, da agricultura e ambiente.
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I. In trodução

A biocatálise é a aplicação de enzimas livres ou de células íntegras como 
agentes catalisadores (BEILEN & Ll, 2002). Alguns autores preferem utilizar 
definições mais específicas e considerar a tecnologia enzimática como a aplicação 
competitiva de enzimas em bioprocessos de grande escala (PANKE & WUBBOLTS, 
2002). Neste capítulo utilizaremos a primeira definição.

A biocatálise industrial é amplamente vista com a “terceira onda” da 
biotecnologia, em seguida às ondas farmacêutica e agrícola. No centro desta tecnologia 
estão os catalisadores biológicos, ou melhor, as enzimas industriais (MARRS, 1999). 
Os catalisadores biológicos em geral são bastante atraentes para aplicação industrial, 
principalmente pela sua ação eficiente e seletiva. As reações mediadas por 
biocatalisadores resultam em elevados rendimentos com excelentes níveis de pureza, 
minimizam a formação de subprodutos e em geral promovem régio-, estéreo- 
especificidade. Todas estas vantagens asseguradas pelos biocatalisadores ocorrem 
em condições reacionais brandas. A biocatálise apresenta muitas aplicações em 
diferentes setores industriais e muitas são também as áreas do conhecimento com 
interface no desenvolvimento, aplicação e avanço da tecnologia enzimática, conforme 
representado na Figura 1.

Nem todo catalisador biológico pode ser utilizado como uma enzima industrial. 
Alguns aspectos precisam ser considerados para a sua aplicação industrial: estabilidade, 
viabilidade e produtividade. Na Figura 2 estão descritos de forma mais detalhada 
alguns parâm etros que devem ser avaliados para aplicação industrial de 
biocatalisadores e todos os passos que devem ser considerados (BEILEN & LI, 
2002; SCHMID et al., 2001). A Figura 2 é chamada de ciclo da biocatálise. O primeiro 
passo no desenvolvimento de um processo biocatalítico é descobrir a reação-alvo. O 
biocatalisador é definido, selecionado, caracterizado e modificado. Posteriormente, o

FIGURA 1. Correlação da 
b ioca tá l ise  com  outras 
áreas do conhecim ento  
e os pr inc ipa is  setores 
de aplicação (Bommarius 
& Riebel, 2004).
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biocataüsador é pro
duzido, aplicado na 
bioconversão e o pro
duto é recuperado 
(BEILEN & LI, 2002).

O cresc i
mento da biocatálise 
também está relacio
nado ao desenvolvi
mento de novas tec
nologias e aplicação 
de tecnologias vigen
tes na descoberta e 
aprim oram ento de 
b io c a ta l  i s a d o re s ,  
conforme descrição 
apresentada na Ta
bela 1.

FIGl?RA 2. O ciclo da biocatálise (Beilcn & Li. 2002; Schmid et 
a L  2001).

TA B E L A  1. Tecnologias que  dão  suporte ao desenvolv imento  da tecnologia enzimát ica  (Beilen & Li,
2002).

T ec n o lo g ia  A v an ç o s  p r o p o rc io n a d o s

• Descoberta de enzimas
G enôm ica  funcional ‘ C orre |aç 5o d e genom a e  at,v ,d ad e enzim ática

• Genômica para o descobrimento de drogas relacionadas à 
atividade enzimática

D e te rm in a ç ã o  d a  e s tru tu ra  p ro té ie a  • G en ô m ic a  e s tru tu ra l

• Descoberta e otimização de enzimasl mobilização de 
enzimas em sistemas sol-gel

• M étodos de seleção de alta velocidade (h igh-thm ughput)

• E vo lu ção  dirigida para otim ização  d e  en an tio sse le tiv id ad e
■ E vo lu ção  dirigida e  b ioca tá lise
• N o v a s  a tiv id ad es cnzim áticas a través d e m o d ifica çõ es  

quim icas
• Enzim as artificiais

• Polimerização enzimática
• G lico sila çã o  d e  c o m p o sto s  b ioa tivos

• B io se n so r e s , b io rca to res e  cé lu las b íocom b u stíveis
• M eta b ó lito s  com o  p rod u tos quím ico industriais
• B io ca tá lise  industrial
■ Im obilização enzim ática cm  d iferentes m ateriais
• T écn ica  d e  p ro teçã o  d e  gru p os en zim áticos

• Re-e nove lamento protéico para processos industrias
• Fermentações contínuas em estado semi-sólido
• Novos desenvolvimentos em bio-separação

• O rgan ism os gen eticam en te m od ificad os
■ R ed u ção  d e  resíd u os e  p o lu ição

M é to d o s  d e  a lta  v e lo c id a d e  (h igh- 
th ro u g h p u t)

E n g en h a ria  en z im á tica

B io c a tá lise  c o m b in a to r ia l

B io e le tro c a tá lis e  
E n g en h a ria  m e ta b ó lic a  
E n g en h a ria  d e  b io p r o c e s s o s

P ro d u ç ã o  d e  p ro te ín a s  e  p ro c e s s o s  
d e  d o w n s tre a m

A s p e c to s  re g u la tó r io s
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2. M ercado  de enz im as

O mercado de enzimas industriais, que incluem enzimas técnicas, enzimas 
para a indústria de alimentos e enzimas para ração animal, foi estimado em dois 
bilhões de dólares em 2004, com expectativa de crescimento anual de 3%, atingindo 
assim 2,4 milhões em 2009 (Business Communication Company, 2004). A produção 
de enzimas “in house” deve corresponder a aproximadamente 10% do mercado de 
enzimas (GODFREY, 2002; MAISTER. 2001). Considerando o seu uso em larga 
escala, os maiores nichos correspondem às indústrias do amido (a-amilase, glicoamilase 
e glicose isomerase), de detergentes (proteases alcalinas), têxtil (amilases e celulases) 
e de laticínios (renina). Outras aplicações relevantes ocorrem em panificação, 
cervejaria, produção de sucos de frutas, ração animal, indústria de papel e celulose, 
arom atizantes, p rocessam ento  de óleos e gorduras, hidrólise de proteínas, 
processamento de couro, química fina e tratamento de efluentes. Proteases e amilases 
são as enzimas de maior uso, correspondendo a 25% e 20% do mercado total, 
respectivamente (Business Communication Company, 2004). O crescimento do 
mercado das enzimas para ração animal é significativo, impulsionado em grande parte 
pelo crescente uso da enzima fitase.

Este mercado é, entretanto, majoritariamente suplantado pelas enzimas com 
aplicação em medicina e pelas chamadas enzimas especializadas (utilizadas em 
analítica, biotecnologia e pesquisa).

O m ercado  m undia l de b io ca ta lisad o res  é dom inado pelos países 
desenvolvidos. Assim, a Europa e a América do Norte detêm mais de 66% 
deste m ercado, ficando aprox im adam ente  30% para o restante do mundo 
(GODFREY, 2002). O Brasil, apesar da sua biodiversidade e enorme disponibilidade 
de biomateriais, que lhe conferem  uma vocação para o desenvolvimento da 
biotecnologia, corresponde a apenas 2% do mercado mundial de enzimas (BON & 
PEREIRA Jr., 2000).

A produção e o uso de biocatalisadores industriais é uma área em expansão 
pela grande diversidade natural de biocatalisadores e também devido a disponibilidade 
de técnicas modernas para o melhoramento e otimização na seleção, produção, 
estabilização e modificação das enzimas industriais. Estas técnicas possibilitam a 
inserção de novos biocatalisadores nos processos industriais por contribuírem 
também na viabilidade econômica. A utilização de enzimas como catalisador traz 
vantagens imediatas aos processos que as utilizam: sua especificidade minimiza 
a formação de subprodutos e as condições mais brandas de reação resultam 
num menor consumo energético (temperaturas entre 25 a 40°C, pressão atmosférica 
e pH em torno da neutralidade) (ROZZELL, 1999). Adicionalmente, os efluentes 
de processos industriais catalisados por enzimas apresentam menor impacto 
ao meio ambiente. O desenvolvimento deste tipo de tecnologia é uma tendência 
m undia l e vem  c re sc e n d o  b as tan te  em  países desenvo lv idos , gerando 
inúmeras patentes e aplicações industriais rentáveis (BELICZEY et al., 1998; 
AZEV ED O et a l ., 1999; BRUHN et a l 1995; DÜNNWALD et a l ., 1999, 
KOELLER & WONG, 2001).
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3. S usten tab ilidade  dos b ioprocessos

Inicialmente as enzimas eram obtidas como produtos naturais de tecidos 
animais, vegetais ou microbianos. Com o desenvolvimento dos processos fermentativos, 
os catalisadores de origem microbiana foram tomando espaço.

Otto Rohm, em 1908, empregou tripsina no tratamento de couro. Em 1913, 
esta mesma enzima foi utilizada na formulação do detergente BURNUS na Alemanha. 
Logo, estes são os primeiros relatos sobre a utilização industrial de enzimas. Além 
disso, em 1874, o químico dinamarquês Christian Hansen extraiu renina de estômagos 
secos de bezerros e esta preparação foi utilizada para produção de queijos. É importante 
lembrar também que a diastase foi extraída do malte em 1833. Assim, entre 1833 e 
1876, portanto entre 170 e 130 anos atrás, proteases e amilases, que são as enzimas 
industriais mais utilizadas até os dias de hoje, foram pela primeira vez extraídas de 
tecidos animais e vegetais (BON & PEREIRA Jr., 2000). O primeiro processo 
industrial utilizando enzimas imobilizadas foi desenvolvido por Chibata e colaboradores 
em 1969, para a produção de L-aminoácidos a partir de misturas racêmicas usando 
L-aminoacilase imobilizada em DEAE-Sephadex, pela companhia japonesa Tanabe 
Seiyaku. Quase simultaneamente foi colocado em operação nos Estados Unidos o 
processo de produção de xarope de frutose a partir de amido de milho utilizando 
glicose isomerase imobilizada (LIESE et a i, 2000). Logo, estes são os primeiros 
relatos sobre a utilização industrial de enzimas.

No mínimo 134 processos de biotransformação para a obtenção de produtos 
ou precursores para síntese química já se encontravam desenvolvidos em escala 
industrial em 2002 (STRAATHOF et a i y 2002). Muitos destes processos estão 
relacionados à produção de fármacos ou agroquímicos. A Figura 3 apresenta dados 
da evolução de processos industriais biocatalisados desde a década de 60 até o 
presente. Estes dados se referem às últimas cinco décadas. Neste período, a 
biotecnologia e muitas ciências afins evoluíram de forma surpreendente. Logo, 
acredita-se que a tendência de crescimento seja ainda maior para os próximos anos. 
A transição da indústria química tradicional para a biocatálise deve ser bastante

ampliada nos países desenvol
vidos e deve iniciar um cresci
mento mais intenso nos países 
em desenvolvimento. Hoje, o 
que impulsiona a expansão de 
processos biocatalíticos não é 
somente a idéia de preservação 
do meio ambiente e o desenvol
vimento de tecnologias limpas e 
sim aspectos econômicos que 
serão tratados nos estudos de

FIGURA 3. Evolução na implantação de processos casos que serão apiesentados. 
industriais biocatalisados na indústria química Dentre os 134 processos biocata- 
(Straathof et ai, 2002). lisados citados por Straathof, a
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Não descrito

E n z im a s  livres

Enzimas imobilizadas

Células livres

Células imobilizadas

10 20 30 40 50 60

Número de processos

FIGURA 4. Forma de utilização do biocatalisador na 
indústria química (Straathof et al., 2002).

Setores industria is com produtos provenientes 
de biotransformações

C om rtcos
Alimeniaçáo

maioria utiliza células livres como 
agente catalítico  (Figura 4). 
Muitos processos não descrevem 
detalhes de u tilização dos 
biocatalisadores e quase a mesma 
quantidade de processos são 
conduzidos com enzimas livres ou 
im obilizadas. M enos de 20 
processos utilizam células 
imobilizadas.

Na Figura 5 estão 
apresentados setores industriais 
com produtos provenientes de 
processos biocatalisados. Neste 
aspecto, a indústria farmacêutica 
recebe grande destaque, seguida 
pela indústria  de alim entos, 
agroindústria e cosmético. Entre 
os processos biocatalisados, já  
pode ser relatada a produção de 
commodities como a acrilamida 
(OGAWA & SHIMIZU, 1999; 
WANDREY et a l , 2000). As 
vantagens técnicas e econômicas, 
re lacionadas anteriorm ente, 
vinculados aos processos 

biocatalisados, quando comparados aos processos químicos tradicionais e aos 
processos microbianos, está exemplificada na Figura 6, que compara esses três 
processos para a produção de acrilamida.

A Organization for Economic Co-operation and Development (OECD) 
organizou em 2000 uma reunião em Paris para discutir o papel da biotecnologia na 
sustentabilidade do desenvolvimento industrial. Esta organização possui duas 
importantes publicações: Biotecnologia para produtos e processos limpos e Aplicação 
da Biotecnologia para sustentabilidade industrial (www.oecd.org/bookshop). Nestas 
duas publicações, vários aspectos da biotecnologia industrial são discutidos, sendo 
apresentadas avaliações atuais e futuras da implementação de novos bioprocessos. 
Abaixo, são apresentados alguns casos interessantes:

r*fm«céut»a>

outros setores

FIGURA 5. Setores industriais que aplicam biocatálise 
na obtenção de produtos (Straathof et a i ,  2002).

Caso 1: Produção de acrilamida (Mitsubishi Rayon, Japão).

• O uso do processo enzim ático para a produção deste com odity  reduziu 
significativamente a produção de resíduos, em função da alta seletividade inerente 
aos processos enzimáticos.

• Houve diminuição do consumo de energia (1,9 MJ/kg no processo antigo contra 0,4 
MJ/kg para o processo enzimático).

http://www.oecd.org/bookshop
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(A )  Processo catalisado por 
cobre

(B ) Processo 
Microbiano

(C ) Processo 
Enzimático

H20
C ü f l f l j  C h 2 =  CH — COOH

H2O
CH2=- CH CN

N1TRILA HIDRATASC

FIGURA 6. Comparação entre os três processos para a produção de acrilamida. (A) Catálise 
metálica, (B) Transformação por via microbiana. (C) Catálise enzimática (Ogawa & Shimizu, 
1999).

• Ocorreu redução das emissões de COv O processo antigo produzia 1,5 kg CO,/kg 
de produto enquanto o enzimático produz 0,3 kg CO,/kg de produto.

Caso 2: Produção de vitamina B2 (Hoffman La-Roche, Alemanha).

• A utilização de um microrganismo geneticamente modificado substituiu um processo 
químico constituído de várias etapas.

• A disposição final de resíduos perigosos foi reduzida significativamente.

• Os efluentes líquidos foram reduzidos em 66%.

• As emissões gasosas foram reduzidas em 50%.

• O custo do processo foi reduzido em 50%.

Caso 3: Produção do antibiótico 7-amino cefalosporan (Bichemie, Alemanha).

• A síntese química foi substituída por processo biológico.

• A rota química utilizava solventes clorados e produtos químicos perigosos.
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• O processo biológico utiliza reagentes não tóxicos.

• Houve uma redução na emissão de gases, efluentes líquidos e disposição final de 
resíduos sólidos.

Caso 4: Produção do antibiótico cefalexina (DSM, Holanda).

• Substituição da síntese química pelo processo biológico.

• O processo químico produzia 30-40 kg de resíduo por kg de produto.

• O processo biológico eliminou a necessidade de uso do cloreto de metileno como 
solvente de síntese.

• Houve diminuição significativa de geração de resíduos e emissão de gases.

Caso 5: Síntese de poliéster (Baxeden, Inglaterra).

• O processo químico utilizava titânio como catalisador a 200°C.

• O processo enzimático é energeticamente mais eficiente.

• O novo processo eliminou a necessidade de utilização de solventes orgânicos e 
ácidos inorgânicos.

• Ocorreram de forma concomitante ganhos ambientais e na qualidade do produto.

Caso 6: Remoção de resíduos da indústria têxtil (Windel, Alemanha).

• A eliminação do peróxido de hidrogênio usado como alvejante de tecidos requer 
sucessivos ciclos de lavagem. O uso da catalase elimina estas etapas.

• Redução nos custos de produção.

• Redução do consumo de energia em 14%.

• Redução no consumo de água em 18%.

Caso 7: Processamento de polpa de madeira (Leykam, Áustria).

• No processamento tradicional, a madeira é aquecida na presença de alguns agentes 
químicos para a obtenção da polpa.

• A biopolpação (tratamento da madeira com fungo) usa as enzimas fúngicas para 
degradar seletivamente a lignina.

• Se a etapa posterior é o tratamento mecânico, verifica-se uma redução de 30 -40% 
nos gastos energéticos.

• Se a etapa posterior é o tratamento químico, verifica-se uma redução nos gastos de 
cloro para clareamento da polpa. Isto ocorre devido a uma eficiente remoção da 
lignina, 30% a mais se comparado ao processo tradicional.

• Redução dos gastos de energia e no consumo de produtos químicos.
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Caso 8: Processamento de zinco (Budel Zinc, Holanda).

• Nos processos tradicionais, o efluente possui metais pesados, ácido sulfurico e gipsita.

• O novo processo biológico empregado foi desenvolvido utilizando bactérias redutoras 
de sulfato.

• Este processo permite que o zinco e o sulfato sejam convertidos em sulfeto de 
zinco, que pode ser reciclado.

• Como resultado, verifica-se a não produção de gipsita, a qualidade da água foi 
melhorada e o zinco pode ser reciclado, observando-se ganhos ambientais e no 
custo da produção.

Caso 9: Produção de biopolímero (Cargill Dow, Estados Unidos).

• A produção de ácido polilático (PLA) a partir de açúcar de milho substitui os 
processos tradicionais de produção de plástico, onde o petróleo é a matéria-prima.
• PLA pode substituir o polietileno tereftalato (PET), polyesters e poliestirenos.

• PLA é compostável.

• No futuro, o PLA será feito a partir da utilização de material ligno-celulósico.

4. P rincipais enzim as em  síntese o rg â n ica

Três principais motivos têm chamado atenção dos químicos orgânicos para 
utilização de enzimas como catalisadores em síntese:

• as enzimas são capazes promover reações químicas de interesse em condições 
brandas de pH, temperatura e pressão;

• as enzimas são catalisadores quirais, assim sendo, são capazes de produzir moléculas 
opticamente ativas;

• os biocatalisadores podem mediar transformações muito difíceis de serem obtidas 
através da química orgânica tradicional.

Conseqüentemente, o emprego da biocatálise em química orgânica minimiza 
gastos energéticos relacionados aos processos, permite o desenvolvimento de 
processos mais eficientes e minimiza o impacto ambiental causado por este ramo 
industrial (ADAM et al., 1999; KOLLER & WONG, 2001). Em decorrência dos 
aspectos expostos, pode-se c o n c lu ir  que  os p ro cesso s  que em pregam  
biocatalisadores são tecnologias limpas, cujo desenvolvimento está muito favorecido 
atualmente. O avanço destas tecnologias, também cham adas de “ tecnologias 
verdes”, é ferramenta importante para o crescimento econômico e tecnológico, 
fornecendo subsídios para a implementação de políticas de desenvolvimento 
sustentável. A Tabela 2 mostra enzimas freqüentemente utilizadas em síntese 
orgânica e a Tabela 3 reúne alguns exemplos de empresas que utilizam processos
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TABELA 2. Enzimas freqüentemente utilizadas em síntese orgânica (Koeller & Wong, 2 0 0 1 ; Adam et 
a l 1999).

Enzimas R ea çõ es  catalisadas

Lipases ,  e s te ra ses H idrólise de  é s t e r e s

Amidases (proteases , acilases) Hidrólise de amidas

D esid rogenases O x i r r e d u ç à o  d e  á lcoois  e c e to n as

O xigenases (mono e d i-oxigenases) O xidaçào

P erox idases O x id a ç à o ,  e p o x id a ç ã o ,  h a logenaçâo

Quinases Fosforilação (dep en dente  de ATP)

Aldolases ,  t r ansace to lases R ea ç ão  d e  a ldo l  ( C - C )

G licosidases, glicosiltransferases 

Fosfori lases ,  fosfa tases

Form ação de ligação glicosídica  

F o r m a ç ã o  e hidrólise d e  fosfato

Sulfotransferase Form ação de éster sulfato

Transaminases

Hidrolases

l so m erase ,  liase, hid ra tase

Sín tese  d e  am inoác idos  

Hidrólise

Isom er izaçào ,  ad içào ,  e l iminação, subst i tuição

TABELA 3. Alguns exem plos de processos industriais que utilizam enzimas livres de células com o  
catalisadores.

Empresa Enzima Produto Aplicação Referência

BASF
Alemanha

Intermediário
oxidase Ácido (R) 2-fenilpropiônico na produção 

de herbicida
Dingler et a l.. (1996)

BASF
Alemanha

D-aminoácido
oxidase

Ácido a-ce to-adip i l -7-  
aminocefalosporínico

Precursor de 
fármaco

Tanaka et a i . (1993)

LILLY
Desidrogenase

(S)-(2,3-metilenodioxyfenil) Precursor de Anderson et a l..
Estados Unidos -2-propanol fármaco (1995)

BASF
Alemanha Lipase ( S ) - 1 -feniletilamina

Intermediário
quiral

Balkenhohl, (1997)

M I T S U B IS H
Japão

N itrila
hidratase

Acrilamida (10.000 
toneladas/ano)

Monômero na 
síntese de 

poliacrilamidas
Shimizu e t a l.. (1997)

G L A X O
W E L L C O M E

Epimerase e 
aldolase

Ácido N-acetil-neuramínico
Precursor de

drogas
Mahmoudian,  (1997)

biocatalisados nas suas linhas de produção. As enzimas utilizadas, assim como os 
produtos e suas aplicações, estão também apresentados.

5. B iocatálise am b ien ta l

Conforme apresentado e amplamente discutido no início deste capítulo, os 
processos biocatalisados apresentam várias vantagens ambientais diretas e indiretas,
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podendo estes também ser utilizados para o tratamento de resíduos e efluentes 
industriais. O uso de enzimas no tratamento de efluentes foi primeiramente proposto 
nos anos 30 do século passado (Grumman Aerospace Corp., 1970; apud DUNFORD, 
1999). Entretanto, o conceito da utilização de enzimas para a destruição de poluentes- 
alvo só foi desenvolvido 40 anos após. Um aspecto importante do uso de enzimas na 
degradação de poluentes consiste na sua seletividade e eficiência (AITKEN 1993; 
PERALTA-ZAMORA et al., 2002).

Um grande número de enzimas de diferentes fontes vegetais e microbianas 
têm sido estudadas visando a sua aplicação em efluentes industriais. Peroxidases ou 
fenoloxidases podem agir em compostos recalcitrantes específicos promovendo a 
precipitação destas substâncias ou a sua transformação em compostos mais facilmente 
degradáveis pelos processos convencionais. Como exemplo, as tirosinases catalisam 
a hidroxilação de fenóis e desidrogenação de o-difenóis, resultando em excelentes 
níveis de remoção destes compostos. Na presença de mediadores tipo ABTS ou 
HBT, as lacases também promovem a degradação oxidativa dos fenóis. Já na ausência 
destes mediadores, as reações de polimerização são preferenciais. A imobilização 
destas enzimas em vários suportes tem sido tema de estudo de muitos grupos de 
pesquisa que têm verificado que a imobilização destas enzimas não compromete a 
sua eficiência. Além disso, o aumento da vida útil da enzima acarreta uma direta 
redução nos custos relacionados a sua aplicação no tratamento ou pré-tratamento de 
compostos recalcitrantes (DURÁN & ESPOSITO, 2000).

Muitas pesquisas vêm sendo desenvolvidas nas duas últimas décadas com o 
objetivo de investigar novas possibilidades de aplicações de enzimas em catálise 
ambiental pelos motivos abaixo relacionados:

• A taxa de introdução de xenobióticos e recalcitrantes orgânicos no meio ambiente é 
muito elevada. Consequentemente, é cada vez mais difícil atender aos padrões de 
remoção destes contaminantes utilizando métodos químicos e biológicos tradicionais.

• Existe consenso de que as enzimas podem ser usadas para atingir poluentes-alvo.

• Avanços biotecnológicos relacionados, por exemplo, ao melhoramento genético de 
microrganismos produtores, têm permitido uma sensível diminuição do custo de 
produção de enzimas.

Sumarizando e de acordo com Karam & Nicell em 1997, são as seguintes as 
vantagens da aplicação de enzimas no tratamento de efluentes:

• aplicação a compostos biorefratários;

• utilização em altas e baixas concentrações de contaminantes;

• aplicação em um amplo intervalo de pH, temperatura e salinidade;

• ausência de choque por carga orgânica;

• ausência do período de aclimatação;

• ausência de geração de biomassa;

• menor tempo de retenção e maior facilidade de controle durante os processos.
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TA BELA  4. Alguns poluentes ambientais bastante com uns e possibilidades de tratamento enzimático  
(Aitken, 1993; Karam & N icell ,  1997).

Poluentes am bientais F on tes  polu ídoras Enzimas aplicáveis

Anilinas, fenóis ,  
corantes, P C B s ,  
PAHs

indústrias químicas em  geral: petróleo, 
plástico , textil, corantes

• Peroxidases
• Tirosinase
• Lacase

Resíduos de papel e 
celulose

Indústria de papel e celulose
• Peroxidases
• Lacase
• Celulases

Pesticidas A tiv idade agrícola em  geral
• Paration hidrolase ou  

fosfotriesterase
• Peroxidases

Cianeto
Indústria química e farmacêutica, 

produção de intermediários químicos, 
fibras sintéticas, borracha

• Cianidase
• Cianeto hidratase

R esíduos da indústria 
de alimentos

Laticínios, p rocessam en to  de carnes, 
extratos vegeta is  e processam en to  de 

grãos

• Proteases
• Amilases
• Pectinesterase
• Lactase
• Quitinase
• Pectinase
• Lipase

R esíduos só lidos  
e lodo

Indústrias que descartam material 
celulósico e ligno-celulósico

• Ligninases
• Lipase
• Lisozima 
■ Celulose

M etais p esa d o s A tividade industrial e de mineração • Fosfatases

Na Tabela 4 estão apresentados alguns dos poluentes ambientais mais comuns 
e as enzimas aplicáveis na sua solução. É bastante interessante destacar o uso de 
oxidases, incluindo peroxidases, no tratamento de resíduos da indústria química e 
farmacêutica. Já as hidrolases são principalmente aplicadas ao tratamento de resíduos 
provenientes das indústrias de alimentos.

6. C onsiderações fina is

O uso de biocatalisadores visando a produção de bens e serviços é um ramo 
da biotecnologia que tem permitido ganhos ambientais e econômicos. A biotecnologia, 
por definição, é a aplicação de conhecimento científico e dos princípios da engenharia 
no processamento de materiais utilizando agentes biológicos. A biotecnologia moderna 
conta com ferramentas poderosas, tais como: a engenharia genética, engenharia 
metabólica, bioeletrônica, nanobiotecnologia, engenharia de proteínas, obtenção de 
plantas e animais transgênicos, engenharia de órgãos e tecidos, ensaios imunológicos, 
genoma e proteoma, biosseparação, engenharia de biorreatores, entre outros. A reunião



Importância ambiental da biocatálise 197

de todas estas ciências e a aplicação dos conhecimentos gerados diminuem a nossa 
dependência por recursos e combustíveis não renováveis, previnem o aumento da 
poluição, aumentam a economia associada à produção e permitem a obtenção de 
muitos produtos novos e tradicionais (GAVRILESCU & CHISTI, 2005).
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1. In trodução

O sucesso de um programa de biorremediação de áreas contaminadas 
dependerá, em parte, de um bom planejamento inicial sobre isolamento e seleção de 
um microrganismo ou de um consórcio de microrganismos eficientes na degradação 
da molécula em estudo. O isolamento permite estudar com mais detalhes as vias 
metabólicas, enzimas, produtos intermediários, entre outros.

Os estudos relativos às enzimas envolvidas no processo de biodegradação 
auxiliam a estabelecer correlações sobre estrutura-biodegradabilidade. Também, o 
isolamento pode explicar que tipo de degradação pode estar ocorrendo no ambiente, 
se catabólica (mineralização) ou cometabólica. Na mineralização, o substrato absorvido 
é quebrado em moléculas 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 consideravelmente com a 
expansão da população microbiana. A mineralização significa que a molécula é 
degradada completamente a moléculas inorgânicas de ocorrência universal como: 
CO^ CO, H?0 ,  NHr  H^S, HC1. |É, portanto, o único meio de eliminar um composto 
xenobiótico do ambiente. Em alguns 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 persistência no ambiente ocorre 
com pesticidas degradados por processos cometabólitos. No cometabolismo, o 
crescimento microbiano requer a presença de um outro substrato, isto é, um substrato 
secundário é requerido como fonte 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 quais a microflora 
degrada os pesticidas são listadas por Fournier et al. (1993) e sumarizadas na 
Tabela 1.

Outros mecanismos utilizados pelos microrganismos na remoção de pesticidas 
são as reações de conjugação, as quais consistem na combinação da molécula do 
xenobiótico ou um de seus metabólitos com outros compostos como carbohidratos ou 
aminoácidos, levando à formação de moléculas mais hidrossolúveis. O acúmulo do 
xenobiótico pode ocorrer dentro das células, por um processo ativo ou passivo, 
ocasionando uma remoção temporária da molécula do ambiente (MUSUMECI, 1992).

2. Estratégias de iso lam ento

Antes de passarmos a discorrer sobre as etapas de isolamento de micror
ganismos é fundamental um amplo conhecimento sobre metabolismo microbiano,
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TABELA 1. Estratégias microbianas para a degradação de pesticidas no solo.
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Termo Usual Metabolismo Com etabolism o
Principal suporte para o 
crescim ento Pesticidas Outros substratos

Núm ero de pesticidas de  
interesse

Poucos Muito

Fontes de carbono energia Baixas quantidades mas 
específicas

A s vezes  grandes 
quantidades mas alta 
com petição c o m  os demais 
microrganismo

Micro flora envolvida Poucas linhagens bacterianas 
especificas

Freqüentemente organismos 
omnívoros com o os  fungos

Principal problema agrícola
A daptação à degradação  
após suplementação  
microbiana

Persistência acidental 
excessiva

E xcesso  de pesticida ou
Principal problema ambiental Mobilidade persistência de metabólito e  

mobilidade

já  que as tecnologias de biorremediação estão respaldadas na exploração do 
metabolismo microbiano que catalisam reações bioquímicas.

A biodegradação de um composto pode ser estudada de diversas maneiras. 
Uma delas é avaliar a atividade metabólica e dissipação do xenobiótico em condições 
ambientais bem definidas, sem, contudo, levar em consideração a comunidade 
microbiana envolvida no processo. Em contraste, colônias isoladas são usadas para 
identificar vias metabólicas específicas, enzimas envolvidas na transformação de 
moléculas e os mecanismos de controle genético.

Os processos envolvidos incluem: níveis de concentração do contaminante, 
metabolismo simultâneo de vários compostos, e degradação seqüencial de misturas 
químicas de enzimas não-específicas. Desse modo, sob condições favoráveis, 
microrganismos catalizam substratos complexos, fornecendo à célula C e energia. 

pSegundo Atlas & Bartha (1981), as taxas de crescimento microbiano são, parcialmente, 
uma função das concentrações do substrato e da diversidade do substrato. Por exemplo, 
se o ambiente contém grandes quantidades de material prontamente degradável, não- 
tóxico, repressão catabólica pode ocorrer e por conseqüência a degradação também. 
Noutras circunstâncias, materiais prontamente biodegradáveis podem ser menos 
disponíveis e a repressão catabólica poderá ser reprimida. Cm concentrações muito 
baixas do substrato, as taxas de crescimento microbiano tendem a ser mínima, 
mantendo-se o limite mínimo necessário para o metabolismo.*

/Muitos contaminantes são encontrados em concentrações extremamente 
baixas, as vezes, da ordem de ppb (parte por bilhão). Contudo, pode ser possível um 
organismo metabolizar contaminantes presentes em baixas concentrações se a 
população microbiana for suportada por um outro composto presente em concentrações 
adequadas. Por outro lado, é sabido que quando presente em altas concentrações, 
qualquer composto pode ser tóxico (KUNC & RYBAROVA, 1983)1

Para propósito de biorremediação é interessante que o xenobiótico seja usado 
como fonte de carbono e energia para a microrganismo, que por sua vez induz à
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síntese de enzimas apropriadas. Estas são, via de regra, altamente específicas, e 
outras não, isto é, uma dada enzima pode exibir atividade catalítica contra um análogo 
estrutural do composto alvo que, presumivelmente, fornece pressão seletiva para sua 
evolução. Mais adiante, neste capítulo, serão abordados ensaios para a seleção de 
microrganismos produtores de enzimas envolvidas na degradação de xenobióticos.

As estratégias básicas de isolamento de microrganismos degradadores são 
relativamente fáceis e diretas. As populações de microrganismos degradadores de 
pesticidas representam 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 freqüência, estratégias 
especiais de isolamento devem ser adota para maximizar as chances de sucesscft

VXmostras de solos, água, sedimentos ou de outras áreas contaminadas 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 
tratamento de frutas com fungicidas, principalmente aqueles fungicidas protetores 
contra doenças que ocorrem em pós-colheita.

Certos fungos adquirem resistência a determinados fungicidas devido à pressão 
natural ocasionada por aplicações sucessivas. Citam-se os fungicidas sistêmicos como 
benomil, carbendazim, iprodione e vinclozolim, dentre outros, como os mais utilizados 
na agricultura e com maior número de casos de ocorrência de resistência. E possível 
que estes fungos possam estar utilizando o fungicida como fonte de carbono (MELO 
et a i, 1997) ou que outros fungos e actinobactérias possam, devido às constantes 
aplicações, estar degradando estes compostos.

Locais de tratamento de madeira que utilizam certos protetores, como PCP e 
creosoto, podem ser amostrados para isolamento seletivo desses compostos. Indústrias 
de papel e celulose podem também ser escolhidas para isolamento de microrganismos 
envolvidos na degradação de celulose, hemicelulose, dentre outros. Fungos ligninolíticos 
podem ser isolados a partir de podridões de raízes de árvores. Em virtude da natureza 
química complexa da lignina, muitos microrganismos degradadores desse polímero, 
dentre eles os basidiomicetos, têm se destacado como potentes biodegradadores de 
pesticidas do grupo dos organoclorados (BUMPUS et a i, 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. Foi dentro desse enfoque que se isolou o fungo Phanerochaete 
chrysosporium, agente causai da podridão branca da madeira. Esse fungo produz 
peroxidases que catalizam a despolimerização oxidativa da lignina.

O solo, contudo, permanece como o mais importante reservatório para o 
isolamento de microrganismos. A comunidade microbiana, o número e tipos de 
microrganismos presentes num solo em particular, são muito influenciados pela 
localização geográfica, temperatura, textura e estrutura, pH, conteúdo de matéria 
orgânica, cultivo, aeração e umidade. Por exemplo, as actinobactérias são encontradas 
em pequeno número em solos alagados com baixa tensão de oxigênio. Solos de 
florestas contêm uma predominância de Streptomyces que são tolerantes à acidez
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(DAVIS & WILLIAMS, 1970), enquanto solos ácidos e solos alcalinos podem conter 
m enor número de Streptom yces  e maior número de A ctinop lanes  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 rizosféricos à procura de 
microrganismos degradadores. Na rizosfera, análogos estruturais de vários xenobióticos 
presentes em exsudados, componentes de paredes celulares e lisados, assim como 
produtos secundários da decomposição desses materiais podem ser seletivos para 
microrganismos que metabolizam ou cometabolizam estes compostos xenobióticos. 
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 seletivamente favorecidos na rizosfera de cana-de-açúcar.

Os fatores ambientais abióticos citados, que podem atuar na atividade 
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.

Jfcendo os xenobióticos substâncias orgânicas sintéticas, e, portanto, estranhas 
ao ambiente, eles são difíceis de serem degradados pelos microrganismos que 
evoluíram e adquiriram mecanismos genéticos para o catabolismo e reciclagem de 
produtos biossintéticos. Pesse modo, a procura de microrganismos degradadores pode 
ser dirigida àqueles locais 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.

2 .1 Coleta de amostras de solo

Quando o objetivo da coleta é somente o isolamento de microrganismos úteis 
com potencial para degradação, não é necessário, em geral, proceder à coleta de 
amostras representativas da área em estudo. Procede-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 mesmo 
modo, o transporte e armazenamento dessas amostras requerem alguns cuidados, 
podendo-se manter o solo à temperatura ambiente por vários meses antes do
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isolamento. No entanto, as condições de armazenamento podem induzir mudanças 
nas popu lações  m icrob ianas  chegando , sob condições extrem as, a matar 
microrganismos úteis. O ideal seria manter as amostras de solo no laboratório 
conservando as mesmas características físicas, químicas e biológicas, tais como 
aquelas encontradas in situ. Isso é quase impossível e, assim, recomenda-se proceder 
ao isolamento imediatamente após as coletas ou poucos dias depois. E aconselhável, 
portanto, evitar o armazenamento de amostras de solo se os objetivos foram de avaliar 
a atividade enzimática e contagem de microrganismos. A secagem do solo durante o 
armazenamento resulta no aumento da acidez do solo, redução de Mn e aumento da 
solubilidade e oxidação da matéria orgânica (BARTLETT & JAMES, 1980).

Há evidências de mudanças na população microbiana dentro de poucas horas 
da am ostragem  e, portanto, as am ostras deveriam ser analisadas dentro de, 
aproximadamente, 6 horas após a coleta (JENSEN, 1968). E, pois, questionável se 
solo arm azenado  m esm o em cond ições consideradas ótimas mantém suas 
propriedades. Estudos de Stotzky et al. (1962) mostraram que o número de 
microrganismos, excetuando-se actinobactérias, diminuiu após três meses de 
armazenamento. Já Wollum (1994), verificou que o armazenamento do solo por um 
período de 7 a 21 dias não alterou significantemente algumas propriedades 
fundamentais, tais como biomassa total, contagem de grupos microbianos específicos, 
N disponível e atividades enzimáticas. Desse modo, verifica-se que o armazenamento 
do solo a 4°C por um período curto, de até 3 semanas, no escuro, pode ser aceitável. 
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, congelar 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).

E comum acondicionar as amostras no laboratório em sacos de polietileno, 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 microrganismos 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 deveriam ser 
tomadas a partir de uma área e analisadas separadamente para evitar qualquer erro 
ocasionado pela variabilidade. Várias pequenas sub-amostras de um local são preferíveis 
a uma grande amostra de solo. A umidade do solo deveria ser muito homogênea. Quando 
a área em estudo é heterogênea, com horizontes de solos distintos, aconselha-se subdividi- 
la em unidades menores, mais homogêneas e analisá-las separadamente. Na 
impossibilidade de se processar amostras de solos trazidas do campo, é recomendado 
que todas as amostras sejam pré-incubadas por 5 - 7  dias em condições de laboratório 
antes da análise. Essa prática atenua alguns dos distúrbios associados com a amostragem, 
mas, no entanto, permite mensuração de situações dinâmicas.
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Via de regra, amostras deveriam ser coletadas nos primeiros 5 10 cm do perfil 
do solo, já que é nesta profundidade que tem lugar a maior atividade microbiana. Se 
na área amostra da não se encontrar um grande número de microrganismos, pode-se 
recorrer ao isolamento a partir de solo rizosférico ou de raízes. E 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 capazes 
de utilizar glucose, alanina, acetato etc.

£olos secos ao ar e homogeneizados devem ser peneirados através de uma 
peneira de 2 mm de malha. Peneiramento do solo é indicado para remover restos de 
material vegetal, grandes torrões de terra, pedra, diminuindo a heterogeidade da amostra.^ 
Amostras de solo pequenas (20 gr) são preferidas devido à economia de coleta, espaço 
e armazenamento, mas, aumenta-se a variância da amostra, quando comparado com 
amostras maiores. Amostras de 50 gramas, obtidas a partir de sub-amostras compostas 
bem misturadas são indicadas. 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. tampão), 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 liquidificador tem sido 
mais eficiente na dispersão das partículas do que a agitação em shaker (KANAZAWA 
et a i, 1986). Segundo Strickland et al. (1988), este procedimento foi mais útil para um 
solo altamente orgânico, devido à natureza 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 
q ue lan te  de troca  iôn ica  e um 
detergen te  an iônico  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 
alguns passos a fim de maximizar a 
dispersão de agregado do solo e 
liberar microrganismos (Figura 1). 
Depois de cada etapa do processo, 
as células liberadas são coletadas no 
sobrenadan te , seguindo a baixa 
cen tr ifu g ação  (500  xg por até 
2 minutos). O material precipitado 
após cada e tapa  é reex tra ído

FIGURA 1. Fluxograma mostrando as etapas para n a  e t a P a seguinte. O sobrenadante
m áxim a  d ispersão  de ag regados  do  so lo  e de ca d a  e tap a  consti tu i  o ex tra to
centrifugação diferencial proposto por Hopkins e  O “ p e l le te  f inal  r e p re s e n ta  o
et a i  (1991). resíduo.
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Existem técnicas especiais para recuperação de fungos não-esporulantes do 
solo. Geralmente as hifas tendem a aderir às partículas 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.

2.2 Meios de cultivo e seleção de colônias

Existem muitos meios de cultivo 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 cultivo com 
o xenobiótico em estudo têm sido usadas com sucesso para isolar microrganismos 
degradadores. Essas técnicas têm a vantagem de estimular 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, anilinas, herbicidas a base de fenilamidas) estes nutrientes 
podem ser também utilizados 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 de solos e nos 
respectivos meios de isolamento é o alto grau de toxicidade, insolubilidade em água, 
alta volatilidade ou instabilidade térmica das substâncias xenobióticas. Um ou mais 
desses fatores, segundo Bartha (1990), pode evitar ou inibir o crescimento no meio 
de cultura de tal modo que toma-se infrutífera qualquer tentativa de isolamento. Os 
solventes de baixo peso molecular (clorofórmio, piridina, hexano, ciclohexano, benzeno), 
os aldeídos (formaldeído), os fenólicos (fenol, cresol), aminas aromáticas (anilina, 
benzidina), ésteres do ácido hidroxibenzóico (paraben, 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 
compostos, adicionar às amostras de solo ou de sedimento, baixas concentrações e 
aplicar repetidamente. Os solventes podem ser também fornecidos como vapor/

A seleção de microrganismos em meio de cultivo requer muita habilidade por 
parte do técnico, no sentido de d is tinguir colônias degradadoras daquelas 
oligocarbofflicas acidentais. (Ds 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 talos 
ao redor das colônias. Em meio para isolamento de celulolíticos é adicionado
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carboximetiicelulose, 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 (HANK1N & ANAGNOSTAKIS, 1977). Para isolamento de 
quitinolíticos, por exemplo, Hsu & Lockwood (1975), empregaram um meio mineral 
suplementado com quitina coloidal.

/Um diagnóstico rápido para identificar biodegradadores é observar a mudança 
de cor do meio de cultura, ou talo de degradação ao redor das colônias, em função do 
uso de indicadores ácido-base/ A viragem é causada por um processo metabólico 
específico de linhagens degradadoras. Um exemplo ilustrativo pode ser apresentado 
com o herbicida atrazina, onde usa-se o indicador vermelho 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 produção de HC1, que muda a cor do meio de vermelho (pH 7.0) 
para amarelo (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 m icrorganism os degradadores de pesticidas 
organoclorados. Utilizando reagentes indicadores, Bordeleau & Bartha (1969) isolaram 
microrganismos do solo que cometabolizam anitinas substituídas e azobenzenos. Os 
autores recorreram ao uso de p-anisidina ou p-anisidina-H.O, 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 descoloração 
marrom-avermelhada das colônias. O uso de indicadores em meio de cultura facilita 
e agiliza a seleção de um número considerável de microrganismos degradadores, ao 
mesmo tempo em que simplifica as determinações através do número mais provável 
de microrganismos degradadores e evita as quantificações futuras de centenas de 
prováveis microrganismos via cromatografia.

Ém muitos casos, o próprio xenobiótico, usado no meio de cultura sólido, é 
usado para indicar e identificar colônias degradadoras. Isolamento de Pseudomonas 
sp. degradadoras do herbicida atrazina foi feito em um meio de cultivo sólido contendo 
sais minerais e 0, 1% de citrato de sódio como fonte de carbono e atrazina (100 
ppm) como única fonte de nitrogênio (MANDELBAUMET et a l., 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 
xenobióticos podem ser testados a despeito do objetivo de trabalho em estudo, 
no sentido de facilitar a etapa laboriosa de seleção  de potenciais  agentes 
degradadores.

Um método padrão que tem sido usado para isolamento de microrganismos 
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 (enriquecimento) 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 !), extrato de levedura 
(100 mg/L '), antibióticos para impedir o crescimento de muitas bactérias e o próprio 
composto xenobiótico que poderá ser ainda acrescentado gradualmente aos frascos.
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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, procedesse à quantificação da utilização do 
substrato. Caso se observe ao microscópio 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 isolamento efetivo de linhagens de Pseudomonas tolerantes a 
tolueno foi adotada por Nakajima et a i  (1992), utilizando-se um método de seleção 
que consiste 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 
bactotriptona 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 ^L de cada uma das 10 culturas com bom crescimento 
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 meio de seleção) contendo 2 mL 
de tolueno. Essas subculturas foram incubadas 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 linhagens de 
microrganismos tolerantes a tolueno.

O isolamento de microrganismos capazes de degradarem polímeros tem sido 
possível em laboratório. Os polímeros estão entre os compostos orgânicos mais 
recalcitrantes. Todavia, muitos deles, incluindo nylon, borracha vulcanizada, muitos 
plásticos e corantes poliméricos são suscetíveis ao ataque microbiana sob condições 
apropriadas. O biodegradação de corantes poliméricos, por exemplo, está relacionada 
ao sistema de degradação de lignina por muitos fungos. Assim, muitos fungos, 
principalmente os basidiomicetos, têm sido usados com sucesso para descoloração

de corantes da indústria têxtil. Enzimas 
envolvidas no processo de degradação 
de muitos corantes, como, por exemplo, 
Poly B-411, Poly R-478 e Remazol 
Brilliant Blue-R, pertencem ao sistema 
ligninolítico (Os capítulos 13, 14 e 16 
tratam com maior profundidade sobre as 
enzimas envolvidos nesse processo).

A seleção de um grande número 
FIGURA 2. Visualização da descoloração do de isolados fúngicos capazes de 

corante remazol pelo fungo Ganoderma sp. degradar corantes poliméricos pode ser
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avaliada diretamente em placas de petri contendo meio de cultivo contendo o corante. 
Fungos que apresentam o sistema enzimático inespecífico atuando na degradação do 
corante formam halo visível de descoloração (Figura 2).

2.3 Avaliação da atividade enzimática

A presença de diversas enzimas microbianas, incluindo as pirocatecases e 
peroxidases, envolvidas na quebra de muitos compostos orgânicos sintéticos tem sido 
usado como indicador de degradação. As peroxidases, [lignina-peroxidase(LiP) e 
manganês-peroxidase(MnP)], por exemplo, catalisam reações na presença de peróxido 
de hidrogênio. Podem ser dependentes, ou não, do manganês e estão envolvidas na 
degradação da lignina e muitos xenobióticos. A LiP catalisa reações de degradação 
da lignina e poluentes aromáticos na presença de H2Or  Essas reações incluem 
oxidação do álcool benzílico, quebra de cadeias laterais, reações de abertura de anéis 
aromáticos, demetilações e descolorações oxidativas. Todas elas são compatíveis 
com o mecanismo envolvido na degradação não-específica desta enzima. A atividade 
de LiP é determinada pela oxidação do álcool veratrílico.

As MnPs participam de reações de despolimerização de cloroligninas, 
desmetilação de ligninas e branqueamento de polpa. Tanto a LiP como a MnP têm 
despertado interesse por causa dos possíveis aplicações para descontaminação de 
efluentes e de solo. A atividade do MnP é avaliada pelo vermelho de fenol na presença 
de manganês e peróxido de hidrogênio.

2.3.1 Fenol -  Oxidase

A obtenção de microrganismos produtores de fenol-oxidases, enzimas 
envolvidas na degradação de substâncias fenólicas, pode ser feita em meio de cultivo 
sólido contendo ácido gálico. A seleção de linhagens produtoras é acompanhada por 
meio do halo de intensidade da cor marrom, característica da “reação de Bavendamm” 
que indica a presença de fenol-oxidases (NOBLE, 1965).

As fenoloxidases são sub-divididas em duas classes: tirosinases e lacases, 
ambas reagem com oxigênio, não necessitando, todavia, de co-fatores. São enzimas 
que têm menor finalidade com os substratos do que as hidrolases.

A maioria dos substratos usados in vitro para medir a atividade da fenol- 
oxidase não é adequada para uso em amostras ambientais por causa da baixa 
solubilidade ou por causa de necessidade de se medir a absorbância em 
espectrofotômetro. Os ensaios para determinação de fenol-oxidase envolvem a 
oxidação de L-3,4-dihidroxifenilalanina (DOPA), que pode ser medido com ou sem a 
adição de peróxido de hidrogênio.

A lacase (bengenediol: oxigênio oxidoredutase), uma polifenoloxidase, catalisa 
a oxidação via transferência de elétrons de radicais fenóis por radicais fenoxila. A 
especificidade da enzima ao substrato, todavia, depende da origem da lacase. Assim, 
lacases produzidas por fungos diferentes podem oxidar diversos substratos, incluindo, 
corantes fenólicos, fenóis , clorofenóis, HAPs, organofosforados, dentre outros.
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O metabolismo do catecol pode ocorrer tanto por clivagem entre os grupos 
hidroxida (clivagem orto ou intradiol), como por clivagem adjacente a um dos grupos 
hidroxida (clivagem meta ou extraidiol). Com relação à clivagem orto, algumas 
linhagens bacterianas que metalizam as cloroanilinas produzem altos níveis da enzima 
pirocatecase II, que atua na via metabólica da degradação das cloroanilinas. Por 
outro lado, a presença da enzima pirocatecase I está envolvida na degradação da 
anilina evidenciando a existência de duas enzimas isofuncionais que atuam clivando 
orto desses compostos aromáticos.

A avaliação de atividade da pirocatecases é baseada na formação do ácido 
cismucônico a partir da oxidação do catecol da metodologia de cultivo bacteriano, 
sonicação de células para extração introcelular e avaliação da pirocatecase podem 
ser encontrados em Scramin et al. (2003).

3. B iodegradação acelerada

A adaptação de microrganismos a muitos compostos orgânicos exerce um 
importante fator nas taxas de degradação. A adaptação se refere a mudanças na 
comunidade microbiana que, por sua vez, incrementa a taxa de transformação de um 
dado composto como resultado de uma exposição prévia a esse composto. Respostas 
adaptativas têm sido observadas em culturas puras, ambientes aquáticos, solos e 
aqüíferos (MOORMAN, 1990). Quando os microrganismos são expostos a um 
determinado xenobiótico, há geralmente um período inicial de adaptação e nenhuma 
transformação ocorre. /

fessa fase é crucial com relação à persistência do composto no ambiente, 
principalmente se a fase de adaptação for longa. Muitos xenobióticos 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), TC A, dalapon, monuron, chlorprophan, 
endothal, pirazon), inseticidas (paration metílico e azinfhos metílico), compostos 
quaternários de amônia (cloreto de dodeciltrimetilamanio), hidrocarbonetos policíclico 
aromáticos (naftaleno e antraceno) e outros (fenol, 4-clorofenol, 4-nitrofenol, 1,2 e 
l,4-diclorobenzeno).\

Alguns compostos chegam a ter um período de adaptação extremamente curto 
(24 horas), como o cloreto de dodeciltrimetilamonio, outros têm um período mais longo, 
de seis meses, como por exemplo, os halobenzo atos (LINKFIELD et aL  1989)i 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, mutação, 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 naturais são expostas a novos substratos. Spain & Vanveld 
(1983) citam que, quando compostos xenopióticos são adicionados a concentrações

2.3.2 Pirocatecases
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abaixo de 100 ppb 000 ng/mL), as taxas de degradação podem ser mil vezes superiores 
em populações que são pré-expostas ao composto. Um longo período de adaptação 
poderia acomodar mudanças genéticas como um mecanismo de adaptação microbiana.

As informações genéticas podem ser transferidas entre populações através 
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 envolvidos 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 (TAM et al., 1987; MUELLER et a i, 1988).

Plasmídeos são moléculas de fitas circulares de DNA que se replicam como 
entidades independentes do cromossomo do hospedeiro. Em geral, 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 outros compostos xenobióticos são freqüentemente, mas nem sempre, 
localizados 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 codificadas por somente pequenas porções 
do conteúdo total. Por exemplo, 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 comunidade microbiana são 
considerados de grande importância, no sentido de predizer o destino da disseminação 
no solo de novas combinações genéticas introduzi das.

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 aplicações continuadas do mesmo pesticida, cujo 
fenômeno é chamado de degradação 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 populações 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 )pO 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 a i , 1986).

E possível também observar populações microbianas envolvidas na degradação 
acelerada com relação a um pesticida degradarem uma outra molécula estruturalmente 
similar. Esse fenômeno tem sido denominado de adaptação cruzada./Obrigawitch et



TABELA 2. Relação parcial de pesticidas suscetíveis à degradação acelerada.

2 1 2  Microbiologia Ambiental

Pesticidas Referências

2 ,4 - D Audus (1 9 4 9 )

Carbofuran Felsot et a i  (1981) 1989

Iprodione, vinclozolin Walker (1 9 8 7 )

Procimidone Slade et a i  (1992)

Diazinon Forrest e t  al. (1 9 8 1 )

Fensulfotion Read (1983)

Isfoenfós R acke & C oats  (1 9 9 0 )

Butilato Skipper et a i  (1986)

EPTC Tal et al. (1 9 8 2 )

Atrazina Assaf & Turco (1994)

Trialato Cotterill & O w en  (1 9 8 9 )

Carbendazim, benomil Yarden e t  a i  (1985)

Aldicarb Suett & Jukes (1 9 9 3 )

Diphenamid Avidov et al. (1990)

Isoticiam ato d e  metila Sm elt et al. (1 9 8 9 )

Fenamifós Da vis et a i  (1993)

N apropam ide Walker et ai. ( 1996)

al. (1983) observaram que vemolato e butilato foram degradados mais rapidamente 
em solos com uma população microbiana adaptada ao EPTC, do que em um solo não 
exposto a este herbicida. Há casos, no entanto, em que a adaptação cruzada tem sido 
verificada com moléculas que não são estruturalmente similares. Por exemplo, 
populações microbianas de solos adaptadas ao herbicida trialato degradaram o herbicida 
EPTC em taxas aumentadas, mas também degradaram 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 a i, 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 tratados com seu 
metabólito 2-aminobenzimidazole (AHARONSON et a i, 1990).

4. A va liação  da b iodeg radação

Tradicionalmente, os estudos de biodegradação freqüentemente envolvem o 
enriquecim ento  de culturas, seguindo-se o isolamento de culturas puras de 
microrganismos capazes de crescerem no xenobiótico como única fonte de carbono 
e energia.
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Os principais problemas associados com o enriquecimento convencional 
incluem: 1 -isolados obtidos podem ou não ser importantes na degradação do xenobiótico 
em ambientes naturais pobres em nutrientes, porque a pressão de enriquecimento, 
submetida na fermentação das culturas a altas concentrações do compostos, está 
re lac ionada às máximas taxas de c resc im en to  e sp ec íf ico  para os vários 
microrganismos; 2 -  alguns xenobióticos podem empreender uma degradação parcial 
ou extensiva por cometabolismo e, portanto, a população microbiana ativa deverá 
requerer um substrato para crescimento; 3 -  a degradação do xenobiótico pode requerer 
a interação complexa de vários membros de um consórcio m icrobiano que, 
freqüentemente, conduz à tentativas frustradas para se isolar culturas puras capazes 
de degradar o poluente; 4 -  em níveis relativamente altos do xenobiótico, geralmente 
empregados para culturas enriquecidas, o xenobiótico e/ou seus produtos de 
transformação podem ser tóxicos aos microrganismos presentes no inóculo; e 5 -  
interfaces ambientais, alternando mudanças na aeração ou potencial redox do ambiente 
e/ou gradientes podem ser necessários para promover a biodegradação.

Quase sempre, nos estudos de biodegradação de muitas substâncias orgânicas 
avaliadas em condições de laboratório, se valia de concentrações quím icas 
exageradam ente superiores àquelas encon tradas  no cam po. Portanto , uma 
extrapolação de resultados obtidos nessas condições pode não refletir a situação real 
sob condições naturais. Nesse sentido, é que o uso de radioisótopos, têm possibilitado 
as pesquisas sobre transformação com informações seguras sobre a mineralização 
e/ou cometabolismo em concentrações comumente encontradas em ambientes 
naturais. O isótopo 14C possui meia-vida de 5770 anos, permitindo a sua utilização 
como traçador em experimentos de longa duração. Sua desintegração se dá através 
da emissão de partículas beta negativas de 156 Kev de energia.

A conversão do xenobiótico l4C para 14CO? (mineralização) serve como um 
indicador de biodegradação. Atualmente, são utilizados alguns métodos de estudo 
para quantificação das taxas de mineralização. Em todos eles a substância química 
radiomarcada é incubada no solo, em frascos que são continuamente amostrados. Os 
dois sistemas mais usados são o frasco de cal sodada e frasco de Bartha-Prammer. 
O CO, é coletado em armadilhas especiais contendo KOH 0,2M ou NaOH 0,2M ou 
monoetanolamina pura ou diluída em água. O dióxido de carbono desprendido é medido 
por espectrometria de cintilação líquida. A molécula original e os metabólitos formados 
devem ser determinados frente a padrões, por meio de cromatografia. Maiores 
detalhes sobre avaliação da mineralização são encontrados em Monteiro (2000).

5. Considerações finais

Solos, sedimentos e águas contaminadas com compostos xenobióticos são 
substratos adequados para isolamento de microrganismos já  adaptados. 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 microrganismos
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ind ígenas ou in troduzidos  em áreas contam inadas e, assim, 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 a lcançada. 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 compostos 
xenobióticos que não são persistentes no ambiente, mesmo sabendo-se da existência 
de microrganismos biologicamente ativos naquela área em estudo .^  de se esperar 
que sinergismo ou cometabolismo estejam 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 poderiam bloquear a 
biodegradação.

Ainda considerando-se a importância do cometabolismo e sinergismo na 
transformação de xenobióticos, os estudos de biodegradabilidade deveriam ser 
realizados com comunidades microbianas ou consórcio de microrganismos e não com 
linhagens individuais.
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I. In tro d u ç ã o
Pasteur. 1822. 1895

É inegável que os microrganismos anaeróbios atraem a curiosidade de 
cientistas e tecnólogos há dezenas de anos, sobretudo devido à sua importância na 
produção e deterioração de alimentos e bebidas, bem como na conversão da matéria 
orgânica poluente a metano e na geração de combustíveis como o álcool.

Desde os primórdios da ciência moderna, os estudos sobre transformações 
microbianas de compostos revelam que o metabolismo anaeróbio integra a gama 
de acontecimentos que resultou no nascimento da Microbiologia. Foi Louis Pasteur, 
então professor de Química da Universidade de Lille no norte da França, quem 
revelou a existência de células vivas capazes de mediar a conversão de açúcar em 
ácido lático. Em seu artigo de 1857, Pasteur afirmou que as células eram o fermento, 
e que a fermentação do açúcar era importante para as suas vidas. Assim, ele 
desenvolvia a teoria do germe, descobria a vida sem oxigênio e eliminava a teoria 
da geração espontânea, que durante séculos propunha que a vida poderia surgir 
espontaneamente a partir de matéria orgânica. Mais tarde, a frase atribuída a 
Pasteur “fermentação é a conseqüência de vida sem ar” viria resumir uma de suas 
principais descobertas, a existência do mundo sob anaerobiose (DARMON, 1995; 
DUBOS, 1998).

Em função dos estudos sobre a fermentação natural e dos tipos específicos 
de fermentação microbiana, foi inevitável a revolução nos processos químicos 
industriais, o que de certa forma marcou o início da Biotecnologia. Por sua vez, para 
a medicina, o reconhecimento da vida anaeróbia esclareceu o papel de germes 
causadores da septicemia e da gangrena e possibilitou o desenvolvimento de técnicas 
para eliminar agentes microbianos patogênicos, bem como controlar os mecanismos 
de contaminação (DARMON, 1995; DUBOS, 1998).

Desde o início do século XX, um número crescente de compostos derivados 
de reações anaeróbias tem sido produzido pela indústria química e/ou bioquímica. 
Porém, nos anos 50 e 60, a pesquisa sobre os processos metabólicos anaeróbios 
diminuiu, muito em função da expansão da Biologia Molecular no âmbito da 
microbiologia. Posteriormente, durante o período da crise energética, notadamente 
no início dos anos 70, vários cientistas redescobriram o metabolismo anaeróbio e 
seu potencial gerador de energia, e assim muitas investigações foram iniciadas ou 
re to m ad as  sob re  os p rocessos  anaeró b io s  de produção de com bustíveis , 
com o o á lcoo l (m e ta b o lism o  fa c u l ta tiv o  de leveduras), o h id rogên io  
(bactérias fotossintetizantes anoxigênicas) e o metano (arquéias metanogênicas). 
No mesmo período, a conscientização da sociedade em relação aos cuidados 
com o meio ambiente deu origem a discussão sobre os impactos das práticas 
da agricultura intensiva em solos férteis e na qualidade das águas, estimulando a 
pesquisa sobre o metabolismo da desnitrificação. Por conseguinte, consagrava-se
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assim a ampliação de sistemas e processos anaeróbios no campo da Biotecnologia 
Energética e Ambiental (ZIN D E R , 1993; V A Z O L L E R , 1995b; W O LFE,
1999).

A história dos anaeróbios encerra ainda o ganho no desenvolvimento de 
técnicas apropriadas à manipulação dos grupos microbianos anaeróbios estritos no 
final dos anos 60 e início dos anos 70. O cultivo em laboratório das células anaeróbias 
mais exigentes pode requerer concentrações de oxigênio nos frascos da ordem de 
10 moléculas por litro de meio, em outras palavras, potenciais de óxido-redução de 
-350 a -400mV. Tal restrição fomentou a busca de métodos de manipulação de 
culturas eficientes tanto na preparação como na manutenção física e química de 
meios reduzidos, levando ao desenvolvimento do sistema de distribuição simultânea 
de gases em frascos e tubos de ensaio, como descrito em Hungate (1969), Balch et 
al. (1979), da câmara anaeróbia (EDWARDS & MCBRIDE, 1975) e de vidraria 
especializada para impedir o acesso do oxigênio no sistema de cultivo (MILLER & 
W OLLIN, 1974; LJUNGDAHL & W IE G E L , 1986; V A Z O L L E R , 1995a; 
NAKAYAMA, 2005).

A otimização dos procedimentos para o cultivo dos anaeróbios, de maneira 
geral, possibilitou o isolamento de muitos exemplares microbianos, cujas características 
morfo-fisiológicas das células conduziram a estudos sobre a distinção de estruturas 
de parede e membrana, bem como de vias m etabólicas peculiares dentre os 
procariontes. Certamente, essas constatações em muito estimularam os trabalhos 
conduzidos por Carl Woese e colaboradores no início dos anos 80, em direção a 
reclassificação dos seres vivos. Por conseguinte, três grandes Domínios foram 
definidos: Bactéria , Archaea e Eukarya , a partir do estudo do RNAr 16S de 
organismos anaeróbios metanogênicos. Novamente, uma significativa explosão no 
conhecimento dos anaeróbios ocorreu e o progresso nessa área é atualmente muito 
rápido (OLSEN e ta l ., 1985; WOLFE, 1999; SCHÀFER eta l., 1999; HOWLAND,
2000).

Muito embora a compreensão de vários aspectos do metabolismo anaeróbio 
energético e de síntese celular seja atraente e de enorme interesse, o presente capítulo 
direcionará essencialmente seu conteúdo para descrever os processos metabólicos 
anaeróbios responsáveis pela degradação de compostos orgânicos sob metanogênese, 
bem como exemplificar algumas rotas metabólicas únicas no uso de compostos 
inorgânicos sob anaerobiose. Assim, o enfoque será apresentar a biodegradação 
anaeróbia como solução de problemas ambientais de poluição, através do emprego 
de processos biológicos comuns ao saneamento ambiental, como a biodigestão 
anaeróbia de resíduos, e apontar o emprego de microrganismos, sob anaerobiose, na 
biorremediação de compostos tóxicos.

Inicialmente, alguns tópicos gerais sobre ecologia microbiana e biodegradação 
anaeróbia serão apresentados, a fim de facilitar a compreensão entre os processos 
anaeróbios naturais e os tecnológicos. Apesar da relevância indiscutível dos 
microrganismos facultativos em várias áreas da ciência e tecnologia, especialmente 
para a Biotecnologia Energética no Brasil devido a produção do etanol, os processos 
fermentativos facultativos serão considerados de maneira sucinta apenas no escopo 
da Biotecnologia Anaeróbia aplicada ao meio ambiente.
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2. Ecologia m ic ro b ia n a  a n a e ró b ia

“Studv o f  obligate anaerobes continually provides that 
extra challenge fo r  ali procedures, but fo r  some o f  us,

challenge is what it is ali about".
Ralph Wolfe, 1999.

Os microrganismos anaeróbios incluem espécies de procariontes, bactérias e 
arquéias, bem como de eucariontes como fungos e protozoários. São amplamente 
encontrados na natureza em ambientes com baixos potenciais de óxido-redução, como 
no interior de solos comuns aos diversos hemisférios, na rizosfera de plantas, nos 
sedimentos de mares, rios e lagos, em alagados, pântanos, mangues, habitats 
geotermais, mantas microbianas (microbial mats), assim como no trato gastrointestinal 
de animais ruminantes e de insetos (cupins). A ocorrência de certos anaeróbios 
associados a protozoários de vida livre também é comum. Mais recentemente, os 
estudos sobre ambientes extremos realçam a presença dos anaeróbios em locais cuja 
faixa de valores de temperatura, pH e salinidade é a mais improvável para a existência 
de vida, tais como fendas vulcânicas em oceanos e geleiras dos pólos ártico e antártico.

Quando se avalia o vasto universo de reações que caracteriza os ciclos 
biogeoquím icos dos elem entos, tem -se a exata dimensão das atividades de 
transformação de compostos mediadas por anaeróbios em um sistema natural. Assim, 
para exemplificar aspectos da ecologia microbiana anaeróbia é imprescindível 
considerar pelo menos um desses ciclos na natureza, como o do carbono (Figura 1), 
no qual localiza-se com certa facilidade o papel dos seres vivos na formação dos 
compostos oxidados e reduzidos do carbono, incluindo o gás metano, a forma mais

reduzida desse elemento no ambiente.
Algumas rotas relacionadas a 

um número significativo de tipos 
microbianos cujo metabolismo é de 
fato independente do oxigênio são 
ilustradas na Figura 2 (adaptada de 
ROGERS & WHITMAN, 1991). O 
esquema mostra um perfil em corte 
de um corpo d’água e suas margens, 
destacando as várias reações 
mediadas por organismos aeróbios e 
anaeróbios em um ambiente natural.

O b s e r v a n d o - s e  a f ig u ra ,  
verificam-se quatro zonas distintas, 
m a rc a d a s  a p a r t i r  do  s e d im e n to  
(esquema ampliado) e ao longo da 
coluna d ’água. A zona mais profunda 

FIGURA 1. Esquema simplificado do Ciclo do mostra as reações dos organismos 
Carbono. Fonte: adaptado de Vandecasteele, anaeróbios estritos produtores do gás 
2005- m e ta n o  e a p o n ta  a o r ig e m  d os
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FIGURA 2. Transformações bio- 
g e o q u ím ic a s  em  um s i s tem a  
a q u á t i c o  na tu ra l  (pe r f i l  em 
corte) .  As d is tân c ia s  en tre  as 
zonas propostas são meramente 
ilustrativas.

substratos desses organismos a partir da atividade microbiana de procariontes 
fermentativos formadores de ácidos de cadeia curta e hidrogênio. Além disso, nessa 
mesma zona, há organismos metilotróficos (metanotróficos) utilizadores de metano 
sob anaerobiose. Em geral, essa região possui potenciais de óxido-redução da ordem 
de -300 a -400mV. Na zona imediatamente superior encontra-se a atividade de redução 
do íon sulfato por procariontes redutores de sulfato (bactérias redutoras de sulfato - 
BRS) com formação do gás sulfídrico (H?S). Nessa zona, o potencial de óxido-redução 
é, em geral, próximo a -200mV.

Na zona de desnitrificação, na qual ocorre um dos metabolismos mais 
importantes do ciclo do nitrogênio, a respiração anaerobia do nitrato com liberação do 
nitrogênio, os potenciais de óxido-redução são iguais ou superiores a faixa de +50 a 
+250mV. Nessa região, pode haver emissão do oxido nitroso. Essa zona encontra-se 
muito próxima à zona aeróbia, cujos valores de potenciais de óxido-redução estão 
acima de +750mV, e na qual há atividade da maioria dos heterótrofos aeróbios e de 
bactérias quimioautótrofas nitrificantes, que oxidam a amônia para a formação do 
nitrito e do nitrato.

No esquema, realça-se um dos produtos característicos dos ambientes 
anóxicos ou anaeróbios, os gases derivados do metabolismo microbiano. Esses gases,
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como o metano e o gás sulfídrico, como observado na Figura 2, servem como fontes 
energéticas para outros organismos, tanto aeróbios como anaeróbios. No caso do 
metano, a oxidação aeróbia desse gás é bastante comum e conduzida próxima a 
fonte de emissão por organismos procariontes metanotróficos. Por sua vez, o gás 
sulfídrico integra o metabolismo fotossintético das bactérias fotótrofas anoxigênicas 
do ciclo do enxofre, que resulta na formação do sulfato ou de enxofre elementar. A 
desnitrificação geradora do gás nitrogênio e outros gases pode ocorrer tanto por 
organismos heterótrofos facultativos capazes de realizar a respiração anaerobia do 
nitrato em um meio orgânico, bem como por autótrofos obrigatórios capazes de usar 
a amônia para reduzir o nitrato a nitrogênio, e sintetizar compostos orgânicos a partir 
do dióxido de carbono. As reações da zona aeróbia são representadas pelo metabolismo 
energético comum ao sistema respiratório aeróbio e, certamente, dependentes do 
oxigênio molecular emanado pelos organismos fotossintéticos e/ou oriundo da 
atmosfera. A fixação do nitrogênio por plantas e a interferência de plantas superiores 
e mecanismos de foto-oxidação na geração de tipos gasosos são também apontados 
na Figura 2.

Na natureza, a metanogênese biológica possui um importante papel na etapa 
final do fluxo do carbono em vários habitats anaeróbios. O metano emanado nesses 
ambientes sofre a oxidação microbiana ou é diretamente liberado para atmosfera.

Nos últimos anos, a crescente emissão do metano no ambiente constitui enorme 
preocupação e é devida essencialmente à atividades antropogênicas, tais como as 
derivadas do setor agropecuário - criação de gado e plantação de arroz e do 
represamento de águas para fins de consumo e eletricidade. Em ambos os casos, a 
metanogênese é de origem microbiana.

Embora as aplicações práticas da metanogênese, como o tratamento anaeróbio 
de esgotos sanitários e industriais em biodigestores (biorreatores operados sob 
anaerobiose), e de resíduos sólidos (lixo) nos aterros sanitários, também constituam 
fontes do metano, seu impacto positivo na estabilização de poluentes e conservação 
de energia é evidente e incontestável. E certo porém, que tanto o metano, como o 
dióxido de carbono compõem o conjunto de gases prioritários do conhecido efeito 
estufa.

A ecologia da metanogênese é facilmente compreendida, em função da bem 
definida atuação das arquéias metanogênicas no ambiente. As metanogênicas realizam 
reações muito simples e específicas, fundamentais para a remoção do hidrogênio e 
do ácido acético do meio em que habitam. O grupo metanogênico é dependente de 
outros tipos microbianos que disponibilizam seus substratos preferenciais; assim, pode- 
se afirmar que a metanogênese ocorre como resultado final de distintas interações de 
culturas microbianas na degradação de compostos complexos. Portanto, a relação 
sintrófica, muitas vezes obrigatória, se estabelece e permite a bioconversão anaerobia 
de polímeros por bactérias hidrolíticas fermentativas e/ou eucariontes como fungos 
celulolíticos, cujos produtos da hidrólise e fermentação compõem os substratos para 
outros organismos fermentadores (acetogênicos) eficientes na geração do hidrogênio 
e do acetato, que por sua vez podem ser utilizados na produção do metano. Essas 
reações seqüenciais formam uma cadeia alimentar extremamente bem coordenada, 
que invariavelmente conduz a produtos gasosos como o metano, o dióxido de carbono
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FIGURA 3. Esquemas que represen
tam o fluxo de carbono durante a 
decom pos ição  anaeróbia  da 
matéria  orgânica  com plexa  a 
metano em ambientes diversos. 
(A) Sedimentos de corpos aquá
ticos; biodigestores; (B) Sedi
mentos marinhos contendo sul
fato; (C) Trato digestivo de ani
mais ruminantes; (D)Trato diges
tivo de cupins. (1) Anaeróbios hi- 
drolíticos e fermentativos; (2) 
Bactérias acetogênicas produ
toras de H,: (3) Arquéias metano
gênicas consumidoras de H,; (4) 
Bactérias acetogênicas consumi
doras de H,; (5) Arquéias metano
gênicas acetotróficas; (6) Bacté
rias redutoras  do sulfato; (7) 
Arquéias metanogênicas metilo- 
tróficas. Os compostos interme
diários estão apresentados nos 
quadros mais claros e os com
postos iniciais e f inais  nos 
quadros mais escuros. As setas 
largas indicam o fluxo do carbono 
mais intenso, enquanto as setas 
estre itas  estão associadas aos 
menores  fluxos de carbono. 
Fonte: baseada em Zinder (1993).

e o sulfeto de hidrogênio. Os desvios na rota do metano são dependentes dos tipos de 
doadores e aceptores de elétrons disponíveis no ambiente anaeróbio.

A Figura 3, adaptada de Zinder (1993), mostra o fluxo do carbono a metano 
em habitats anaeróbios, tais como sedimentos de corpos d’água doce e marinha, no 
trato digestivo de ruminantes e de cupins. A presença do sulfato é expressiva nos 
sedimentos marinhos, o que toma possível a produção do gás sulfídrico em detrimento 
do metano. A seqüência da Figura 3 (A) exemplifica também o que ocorre nos 
processos anaeróbios de tratamento de resíduos líquidos e sólidos em biodigestores e 
aterros sanitários. Os organismos responsáveis e a lógica das reações anaeróbias 
apontadas na figura estão detalhados no item 3, que descreve aspectos da 
biodegradação anaeróbia.

Uma das características notáveis da metanogênese relaciona-se com a 
imprescindível compreensão das relações microbianas nativas, o que reforça a ênfase 
a ser dada à condução experimental com culturas mistas nas investigações sobre 
ecofisiologia, a fim de manter íntegras as interações entre as diferentes populações. 
Por conseguinte, a elucidação do funcionamento da comunidade na transformação e/
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ou estabilização de um composto torna-se mais próxima dos mecanismos concretos 
da biodegradação anaeróbia. Essa visão é essencial na adoção de biotecnologias 
anaeróbias para o saneamento ambiental.

3. M e ta b o lism o  anaerób io : b iodegradação e transform ações 
- ênfase à m etanogênese

Como descrito, os organismos anaeróbios compreendem espécies que podem 
crescer em am bientes extrem os de temperatura, pH, salinidade ou contendo 
substâncias tóxicas. Os estudos sobre evolução e filogenia têm indicado que as primeiras 
espécies de procariontes foram anaeróbias adaptadas a altas temperaturas; e assim, 
os termoanaeróbios e suas enzimas estáveis têm servido como sistemas-modelo para 
investigações básicas e aplicadas sobre a degradação de polissacarídios como a celulose 
e o amido, de vias da metanogênese, etanolgenêse, acetogênese, sulfetogênese, fixação 
autotrófica do C 0 2, bem como da produção de enzimas glicolíticas, hidrogenases e 
desidrogenases. Diferentemente dos aeróbios, os anaeróbios parecem envolver um 
número maior de mecanismos de conservação de energia e adaptação fisiológica ao 
stress ambiental, nesse último caso, um bom exemplo é a peculiar composição lipídica 
de membranas de algumas espécies anaeróbias.

A Figura 3 (item B) mostra que os compostos complexos podem ter diferentes 
origens, que incluem não somente polissacarídeos, como também proteínas e lipídeos. 
Particularmente, segundo Wolfe (1999), foram os estudos sobre o metabolismo 
anaeróbio dos aminoácidos, realizados por Stickland em 1934, que revelaram a 
dimensão metabólica dos microrganismos anaeróbios em degradar compostos 
com plexos. Em bora o valor desse com entário  centre-se nos resultados de 
investigações sobre a degradação anaeróbia de aminoácidos, as descobertas das 
reações de Stickland foram consideráveis. Os experimentos com suspensões celulares 
da espécie Clostridium sporogenes demonstraram que certos aminoácidos quando 
adicionados em pares eram passíveis de serem oxidados sob anaerobiose, enquanto 
simples aminoácidos não podiam ser metabolizados. Esses resultados corroboraram 
com o grande avanço no conhecimento do metabolismo anaeróbio dos compostos 
nitrogenados, com o isolamento de diferentes espécies e linhagens de anaeróbios que 
puderam metabolizar aminoácidos, purinas e pirimidinas.

A considerável diversidade metabólica dos anaeróbios e seus ineficientes 
rendimentos energéticos fez desse grupo de microrganismos maravilhosas ferramentas 
para estudos sobre fisiologia microbiana (WOLFE, 1999), notadamente em relação 
às suas vias de degradação e/ou transformações de compostos. São diversas as 
reações metabólicas através de mecanismos energéticos celulares independentes do 
oxigênio molecular.

C om o ilustrado na Tabela 1, alguns exemplos são essenciais para a 
biotecnologia ambiental (ZEHNDER & STUMM, 1988; GLAZER & NIKAIDO, 
1995; MULDER et a l 1995; JETTEN et a i ,  1997; VANDECASTEELE, 2005a 
e b).
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TABELA 1. Exemplos de rotas metabólicas anaeróbias nas transformações e produção de com postos  
de carbono, nitrogênio, hidrogênio, ferro, manganês e enxofre.

Denominação E squem as de rotas de redução

Desnitrificação ( C H , 0 )  +  N O , -  N O , -  :■ N 20  ^  N ,

D esassim ilação redutiva do nitrato a 
amônia

( C H , 0 )  + N O ,  ■=> N O ;  N H ;

O xidação anaeróbia da amônia
n o 3- ( n o 2 ) +  n h 4+ n 2

(A N A M M O X )

Fotossíntese  anoxigênica anaeróbia y C O , + xH 2S ( C H ,0 ) n  + y H ,0  + xS°

R edução do Fe 4 F e O O H  + (C H .O )  +  6H+^> F e C 0 3 +  3F e  + 6 H 20

R edução do Mn 2 M n O ?+ (C H .O )  + 2 H + ^  M n C 0 3 + Mn + 2 H , 0

R edução do Sulfato (CH ^O ) + z S 0 4 +  zH* ^  zHS +  C O ,  +  H , 0

Produção de Hidrogênio H , 0  +  C O ,  +  2 H 2

Produção do A cetato 4 H , +  2 H C 0 3 +  H+ O  C H 3C O O  + 4 H , 0

Produção do M etano a partir do  
Hidrogênio

C O ,  + 4 H ? ^  C H 4 + H , 0

Produção do Metano a partir do  
A cetato

C H  C O O H  ^  C H  +  C O ,
3  4  2

D esalogenação  redutiva C C l +  H C ,H C L  + H+ 4 Cl
2  4  2  2  3

* E n erg ia  lum inosa. Fontes: Z eh n d e r & S tum m . 1988; G la z e r  &  N ik a id o , 1995; M u ld e r et a l ., (1 9 9 5 ); Je tte n  et a l ,  (1 9 9 7 ); 
V andecasteele , 2005a e  b.

Algumas rotas anaeróbias observadas na Tabela 1 foram comentadas no 
capítulo 2. Há, contudo, outras vias fundamentais à bioquímica de compostos 
inorgânicos e orgânicos, como as que envolvem a redução do nitrato tanto a amônia 
como a nitrogênio, mas que não se relacionam com a via de desnitrificação comumente 
conhecida. O processo de desassimilação do nitrato a amônia (ABREU, 1994) ocorre 
nos ambientes anóxicos, embora não tão usual, mediada por organismos fermentati vos; 
por sua vez, a oxidação anaeróbia da amônia (ANAMMOX) tem sido referida com 
uma das grandes descobertas metabólicas durante as investigações sobre o tratamento 
anaeróbio de resíduos contendo nitratos. Mulder et al. (1995); Jenten et al. (1997) e 
Güven et al. (2005) descreveram as características fundamentais do processo de 
oxidação anaeróbia da amônia em meio contendo nitrato e nitrito, mediado por um 
tipo microbiano quimiolitótrofo obrigatório de morfologia irregular pertencente a ordem 
Planctomyeetales. Sem dúvida, o ANAMMOX é atualmente um dos processos mais 
avançados para a remoção da amônia de águas residuárias.

Por sua vez, a redução biológica do ferro e a do manganês são reações 
bastante usuais, ainda que menos discutidas no âmbito das tecnologias ambientais 
aplicadas à estabilização de resíduos. Ghiorse (1988), em sua reconhecida revisão, 
descreveu a participação de anaeróbios estritos capazes de reduzir óxidos de Fe e 
Mn, como a espécie Clostridium butyricum  e de anaeróbios facultativos como o 
gênero Bacillus sp.

Os mecanismos anaeróbios para obtenção de energia e crescimento são, em 
muitos aspectos, bastante intrigantes. Até mesmo quando se avalia a gama de reações
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metabólicas anaeróbias e sua conseqüente diversidade microbiana. Considere um 
exemplo clássico. A conversão de uma hexose sob metanogênese (Equação 1), cujo 
rendimento energético é bem inferior à sua degradação aeróbia (Equação 2), revela 
a importância de vários grupos microbianos que atuam de forma mutualística nessa 
degradação (Figura 3), ao passo que é possível um único tipo aeróbio degradar 
totalmente o composto orgânico em dióxido de carbono e água, podendo extrair para 
si a enorme quantidade de energia gerada.

C H O «=> 3CCX + 3CH (AG° = -390 kJ.mol ') (1)D l í  n z 4

C H O + 60^ c> 6CO, + 6H O (AG°= -2.870 kJ.mol ') (2)
D  1 1  O  L  Z  /

Em síntese, pode-se atribuir um elevado grau de especialização metabólica 
aos organismos que realizam a metanogênese de uma hexose, e a eficiência do processo 
como um todo depende, portanto, de interações positivas entre as diversas espécies 
microbianas, com diferentes capacidades degradativas. Assim, os intermediários 
metabólicos de um grupo de microrganismo podem servir como nutrientes ao 
crescimento de outras espécies.

Na natureza, como já mencionado (Figura 3A a D), um papel essencial dos 
microrganismos consiste na degradação da biomassa formada pela fotossíntese, ou 
seja, de polímeros como celulose, hemicelulose, pectinas e lignina. Os compostos 
poliméricos estão sujeitos à hidrólise e fermentação anaeróbia pela ação de fungos, 
como o classicamente referido Neoccillismatix sp. e de bactérias representadas pelos 
gêneros Clostridium  sp., Rutninococcus sp., Eubacterium  sp., Bacteroides sp., 
Butyrivibrio sp., Selenomoncis sp., M egasphaera  sp., Peptococcus anaerobicus, 
Lcichnospira multiparus. Esses organismos fermentadores primários podem definir 
a rota dos demais passos metabólicos subseqüentes, nos quais produtos mais ou menos 
oxidados estarão disponíveis para um segundo grupo microbiano, em geral, formadores 
de ácidos orgânicos de cadeia curta, como o ácido acético. Nessa etapa, organismos 
acetogênicos como Syntrophom onas wolinii, S. wolfei, Syntrophus buswellii, 
C lostridium  bryantii, A cetobacterium  w oddii, e várias espécies de bactérias 
redutoras do íon sulfato, com o por exem plo, os gêneros D esulfovibrio  sp., 
Desulfotomciculum  sp. estão envolvidas na formação de substratos essenciais à 
metanogênese (VAZOLLER, 1995b).

Um dos grupos sintróficos não obrigatórios que se sobressaem, dentre aqueles 
capazes de realizar a acetogênese, é o que reúne as bactérias redutoras de sulfato 
(BRS) capazes de realizar a oxidação completa ou incompleta de substratos com 
vistas a sulfetogênese. Um exemplo dessa capacidade é mostrado nas reações (3) e 
(4), respectivamente, para o metabolismo respiratório do sulfato na presença do lactato.

Oxidação completa: 2CH^CHOHCOO + 3 S 04 lz> 6HCO^ + 3HS + H+ (AG°=-255 
kJ) (3)

Oxidação incompleta: 2CH,CHOHCOO+ S 0 4 ^ 2 C H 3COO+ 2HCO^+ HS + H+ 
(AG° =-160 kJ) (4)
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As BRS são anaeróbios estritos, sendo também capazes de realizar a 
fermentação de compostos na ausência do sulfato. Utilizam uma gama de substratos 
como ácidos lático, acético e propiônico, e álcoois como o etanol. Podem usar o gás 
hidrogênio, o que as torna potentes competidoras com outros organismos, tais como 
as arquéias metanogênicas. Mais recentemente, como será abordado, tem-se 
constatado seu inegável potencial na degradação anaeróbia de compostos tóxicos 
como o benzoato, fenol e catecol (VANDECASTEELE, 2005a).

A pequena quantidade de energia disponível na conversão metanogênica força 
uma eficiente cooperação entre os microrganismos envolvidos. A dependência 
mutualística da parceria microbiana com respeito à limitação de energia, como já 
apontado, é essencial, uma vez que somente a operação conjunta dos microrganismos 
garante o processamento das reações.

Um clássico exemplo dessa cooperação refere-se à história de um organismo 
metanogênico obtido em etanol, denominado por Methcmobacillus omelianskii. Na 
verdade, comprovou-se que “a espécie” se tratava de uma co-cultura, na qual um 
organismo (denominado S) degradava o etanol a acetato e hidrogênio (Equação 5), e 
o outro, metanogênico, utilizava o hidrogênio para a formação do metano (Equação
6) . A reação mediada por ambos microrganismos está esquematizada na Equação 7 
(SCHINK, 1997).

Organismo S: 2CH^CH,OH + 2H ,0  2CH3COO + 2H+ + 4H2 (AG° = +19 kJ por 
molde etanol) (5)

Organismo metanogênico (M.o.H) 4H, + CO, «=> CH4 + 2 H ,0  (AG° = -131 kJ por 
mol de metano) (6 )

C o-cultura: 2CH ,CH , OH + CO, 2 C H 3CO O  + 2H + + C H 4 (AG° = 
-112 kJ por mol de metano) (7)

Os resultados mostraram que o organismo S não crescia no etanol na ausência 
da metanogênica hidrogenotrófica, responsável por manter a pressão parcial de 
hidrogênio suficientemente baixa para que as condições termodinâmicas fossem 
favoráveis à degradação do etanol no meio de cultivo. Assim, a cooperação 
entre as culturas revelou a importância da transferência de hidrogênio entre 
espécies (SCHINK, 1997; VANDECASTEELE, 2005a), um sistema notável “de 
parceria energética” comumente denominado - transferência de hidrogênio inter- 
espécies.

A Tabela 2 relaciona reações de oxidação anaeróbia de diferentes compostos 
orgânicos, realizadas por bactérias fermentativas e acetogênicas sintróficas produtoras 
de hidrogênio, bem como os valores das variações de energia livre de Gibbs a elas 
associados. A ocorrência das reações endergônicas é, portanto, dependente das 
interações sintróficas entre os organismos produtores e os consumidores de hidrogênio, 
como por exemplo, as arquéias metanogênicas.

Nos ecossistemas anaeróbios m etanogênicos, tanto  a m etanogênese 
hidrogenotrófica (Equação 8) como a acetoclástica (Equação 9) garantem o equilíbrio
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TABELA 2. Exemplos de reações de oxidação endergônicas que obrigam a associação sintrófica com 
transferência de hidrogênio interespécies.

Substrato Reação AG°' 
(kJ mol

Espécie bacteriana

Etanol
C H ,C H ,O H  + 4 H nO  O  C H ,C O O  + H +

+9,7
Pelobacter venetianus

+ 2H , P. carbinolicusb

Glicolato
C H .O H C O O  + 3 H , 0  ■=> 2 H C O , + 3 H 2 
+ H +

+ 2 8 ,9
Syntrophobotu lus
glycol icus

A cetato
C H 3C O O  + 4 H , 0  ^  2 H C O s + 4 H ,+  
H+

+ 104 ,6
Clostridium
ultunensecLinhcigem
AO R

Propionato
C H ,C H ,C O O  + 3H .O  <=o C H ,C O O  + 
H C 0 1 + 3 H 7+ H+

+76,1
Synt rophobac t  e r 
wolinii

Butirato
C H 1(C H 2)2 C O O  + 2 H , 0  <̂> 2 C H ,C O O  
+ H + + 2 H 2

+48,1
Sytrophom onas wolfe i  
S. sapovoransác

Ácido Graxo
( C 16)

C H ,( C H ,) 1 4 C O O  +  14 H .O  o  
8 C H 3C O O  + 14 H 2 + 7 H +

+ 3 9 1 ,2 S. s a p o v o ra n s de

/ i-a lcanos

( C J f

C .H . ,  + 16H  O *> 8 C H  C O O  + 17H ,
6  3 4  2  3  2

+ 8 H +
+ 4 6 8 ,6 Syntrophus sp.

Benzoato C 6H sC O O  + 7 H , 0  3 C H ,C O O  + 
H C O , + 3 H ,+  3 H +

+94,1
Syntrophus buswel l i i  S. 
g e n t ia n a eg

Tolueno1*
C 7H g + 9 H , 0  *  3 C H ,C O O  + H C O , + 
6H,+ 4 H + "

+ 166 ?h

JValores de AG' em  kJ por m ol de substrato, calcu lado d e acordo com  Thauer (1977) e  Spormann e Widdel (2000) apud Vandecasteele 
(2 0 0 5 ); hO xidadora tam bém  d e 2 ,3  butanodiol; ‘O xidadora lam bém  de ciste ín a  e formiaio; 'Oxidadora de ácidos graxos [C 4- C |BJ; 
‘E sp écies sin tróficas que realizam  a ?~oxidação de ácid os graxos -  Fam ília Synrraphomonadaceae; 'Relacionam -se às bactérias 
redutoras do sulfato: KDxidadoras d e hidroquinonas. hA sso c ia çã o  sin trófica com  m etanogênicas na degradação de BTEX Fonte: 
Schink (1 9 9 7 ); V andecasteele (2005a).

do sistema, através da manutenção de pressões parciais de hidrogênio da ordem de 
104 atm. Vários são os gêneros metanogênicos que atuam nos diferentes sistemas 
anaeróbios. Salientam-se aqueles comuns aos processos anaeróbios de tratamento 
de resíduos: M ethanosarcina  sp. (Figura 4 A), Methanosaeta  sp. (Figura 4B), 
Methonobcicterium  sp., M ethanobrevibacter  sp. e Methanospirillum  sp.

M etanogênese  h id ro g en o tró fica : 4H . + HCO^ + H+ <=> C H 4 + 3H^O 
(AG°= -32,4 kcal/reação) (8)

Metanogênese acetotrófica: CH^COO + H^O ^  CH4 + HCO^ (AG°= -7,4 kcal/ 
reação) (9)

De maneira geral, a energética para a formação do ATP celular parece incerta 
via as transformações anaeróbias. Entretanto, os anaeróbios, operando individualmente 
com pequenas quantidades de energia, ou cooperando entre si, são “experts” na 
exploração de valores mínimos de energia para a geração de ATP, através de 
mecanismos comuns que acoplam o transporte de prótons através da membrana em 
ambientes altamente redutores.
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FIG URA  4. (A) Agregados de sarcinas do gênero  M eth a n o sa rc in a  sp.; (B) Bacilos de 
M eth a n o sa e ta  sp. Ambos o rgan ism os  ob t idos  em  s i s tem as  de t r a ta m e n to  de  águas  
residuárias do Departamento de Hidráulica e Saneamento da Escola de Engenharia de São 
Carlos - USP. Amostras observadas sob Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV, pela 
técnica descrita em Araújo et al> 2003).

Dentre os estudos sobre a biodegradação anaeróbia de compostos orgânicos, 
especial atenção é dedicada àqueles considerados tóxicos. A Tabela 2 aponta exemplos 
como o tolueno e o benzoato, os quais são passíveis de degradação sob metanogênese 
a partir da ocorrência da transferência de hidrogênio interespécies, ou ainda pela 
ação de organismos redutores do íon sulfato ou fermentadores (VANDECASTEELE, 
2005a).

Atualmente, um dos grupos de compostos mais bem estudados para a 
destoxificação ambiental são os organoclorados, particularmente em relação à 
capacidade de microrganismos anaeróbios em realizar reações que visam desalogenar 
as moléculas cloradas. A reação de desalogenação ocorre, usualmente, através de 
rotas de oxidação e de redução, que envolvem a transferência de elétrons para o 
composto halogenado, em substituição ao halogênio.

Sob aerobiose, os compostos clorados são oxidados através de reações 
catalisadas por mono - ou dioxigenases, enzimas não tão específicas às rotas 
metabólicas que levam a perda do halogênio (MONTGOMERY et a i , 1994). No 
entanto, sob anaerobiose, novas enzimas têm sido relatadas como responsáveis pelas 
rotas de óxido-redução dos compostos halogenados.

A característica eletronegativa dos grupos substituintes faz com que os 
compostos organoclorados sejam mais oxidáveis que seus correspondentes não 
halogenados, tornando-os, portanto, mais suscetíveis às reações de redução que às 
de oxidação. Assim, para algumas linhagens aeróbias e nos processos anaeróbios de 
degradação, a reação de desalogenação redutiva é o principal mecanismo de retirada 
dos cloros da molécula orgânica. Como comentado, os elétrons são transferidos para 
o composto clorado, causando a substituição do cloro por um átomo de hidrogênio, 
através de uma reação como a esquematizada na (Equação 10) (NAKAYAMA, 
2005).

R-Cl + 2e + H +^> R-H + CI (10)

A facilidade com que a desalogenação redutiva ocorre é proporcional ao grau 
de cloração da molécula. Assim, por exemplo, o composto tetraclorometano é o
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clorometano com o maior número de substituições, o que possibilita um potencial de 
óxido-redução mais elevado e seja um aceptor de elétrons mais favorável. Como 
conseqüência, dentre seus congêneres, é o composto cuja reação de descloração é a 
mais exergônica, segundo os valores da energia livre de Gibbs (AG° ) (N AKAYAMA. 
2005).

A desalogenação redutiva é uma reação comum ao metabolismo de espécies 
anaeróbias na degradação de compostos halogenados alifáticos e aromáticos. 
Compostos como o percloroetileno (PCE), tricloroetileno (TCE) e o pentaclorofenol 
(PCP) têm sido intensamente estudados nos últimos anos, realçando o papel de novas 
espécies anaeróbias capazes de atuar através da desalogenação redutiva da molécula 
mediante mecanismos únicos, como a respiração anaeróbia (halorespiração) e/ou o 
co-metabolismo. Além disso, esses estudos têm demonstrado a capacidade de arquéias 
metanogênicas em atuar sobre compostos jamais considerados passíveis de integrar 
suas reações metabólicas.

Como preconizado por El Fantroussi et a l  (1998), sob condições anaeróbias, 
as principais rotas de transformação de compostos halogenados são: o co-metabolismo, 
no qual enzimas ou cofatores de uma reação que ocorre naturalmente no organismo 
provocam uma modificação fortuita do composto halogenado; a utilização do composto 
halogenado como fonte de carbono e energia, notadamente de compostos C 1 e C2 
clorados; a halorespiração, na qual compostos halogenados são empregados como 
aceptores de elétrons, sendo a energia para o crescimento celular derivada de reações 
exergônicas de desalogenação.

A M ethanosarcina  sp. DCM é um exemplo de m icrorganism o que 
desalogena moléculas de percloroetileno (PCE) através de co-metabolismo. Esse 
microrganismo acopla a desalogenação do PCE à metanogênese, utilizando um 
agente de transferência de elétrons pouco conhecido para transportar elétrons da 
metanogênese para o PCE. Aparentemente, a linhagem não é capaz de desalogenar 
o PCE se não houver adição do composto orgânico metanol, que se constitui como 
o composto doador de elétrons (EL FANTROUSSI et a l , 1998; NAKAYAMA, 
2005). Porém, outros importantes microrganismos que atuam em sua maioria em 
consórcios bastante coordenados são capazes de degradar os compostos PCE e 
TCE, através de rotas que envolvem tanto o co-metabolismo como a halorespiração. 
No item 5 desse capítulo serão abordados comentários sobre a biodegradação 
anaeróbia do PCE e do TCE.

Entre os microrganismos capazes de utilizar compostos halogenados como 
fonte de carbono e energia está uma cultura anaeróbia que atua sobre o diclorometano, 
o Dehalobacterium formicoaceticum , que converte o composto a formiato e acetato 
(NAKAYAMA, 2005).

Em contraste com os processos de desalogenação através do co-metabolismo 
e de síntese celular, as linhagens que realizam a halorespiração acoplam a 
desalogenação redutiva de compostos halogenados alifáticos ou aromáticos com a 
conservação de energia e, portanto, com o crescimento microbiano. Ao contrário do 
que acontece no co-metabolismo, a desalogenação nesses organismos é catalisada 
por enzimas específicas com grande afinidade pelo substrato e alta atividade específica. 
Em geral, todos os microrganismos isolados até o momento capazes de halorespirar
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pertencem ao Domínio Bactéria, sendo alguns tipos bactérias redutoras de sulfato ou 
de enxofre (HOLL1GER etal., 1999; MONETENEGRO etal., 2001; NAKAYAMA,
2005).

Há algumas importantes revisões que relacionam os tipos de linhagens capazes 
de realizar a halorespiração e suas principais características, como realizadas por El 
Fantroussi et al. (1998), Holliger et al. (1999) e, mais recentemente por Nakayama 
(2005). Nesses trabalhos, sobressai a espécie Desulfomonile tiedjei, uma bactéria 
redutora de sulfato degradadora do 3-clorobenzoato (3-CB), capaz de acoplar 
quimiosmoticamente a desalogenação redutiva do 3-CB com a síntese de ATP (MOHN 
& TIEDJE, 1991; MOHN & TIEDJE, 1992), e o gênero Desulfitobacterium sp. que 
possui grande versatilidade metabólica e, na maioria dos casos, acopla a desalogenação 
redutiva à oxidação de hidrogênio e/ou formiato, conservando a energia através da 
fosforilação ligada a uma cadeia transportadora de elétrons.

As enzimas envolvidas na halorespiração são desalogenases redutivas, as 
quais foram parciais ou completamente purificadas e caracterizadas nos níveis 
bioquímico e genético. São enzimas comumente associadas à membrana, como 
esperado em sistemas respiratórios. A exceção, no entanto, é a desalogenase redutiva 
do PCE da espécie Dehalospirillum multivorans, isolada do citoplasma (SMIDT, 
1999; NAKAYAMA, 2005).

As pesquisas nos campos da fisiologia, bioquímica e genética molecular sobre 
estrutura, função e regulação da cadeia transportadora de elétrons da halorespiração, 
tanto para compostos alifáticos como aromáticos clorados têm revelado que a 
disponibilidade dos elétrons em algumas cadeias respiratórias é derivada do hidrogênio 
e do formiato, com a conservação de energia via fosforilação ligada à cadeia 
transportadora de elétrons. A Figura 5 mostra modelos propostos para a descrição da 
estrutura e funcionamento das cadeias halorespiratórias das espécies Dehalospirillum 
multivorans (Figura 5A), Dehalobacter restrictus (Figura 5B) e Desulfomonile 
tiedjei (Figura 5C). Nesses modelos, as enzimas desalogenadoras estão voltadas 
para o citoplasma ou dispersas nessa matriz. A Figura 5D apresenta um modelo para 
a Desulfitobacterium dehalogenans, no qual se pressupõem que as desalogenases 
têm uma orientação extra-citoplasmática. As enzimas desalogenadoras (H2ase, 
hidrogenase; Fdh, formiato desidrogenase; Rdase, desalogenase redutiva) e os 
componentes da cadeia transportadora de elétrons (citocromos, menaquinona e 
quinona) estão representados nos quatro esquemas extraídos dos trabalhos de Smidt 
(1999) e Nakayama (2005).

A regulação da atividade desalogenadora está na indução enzimática pela 
presença do substrato halogenado. Na maior parte dos casos, o composto indutor é 
também o substrato para o sistema desalogenador, embora tenham sido encontrados 
exemplos nos quais ocorrem a indução da atividade da enzima por outros compostos 
não halogenados. Contudo, a existência de atividade desalogenadora constitutiva foi 
detectada em algumas linhagens; porém, há ainda a espécie Dehalospirillum  
multivorans, na qual três variações metabólicas foram verificadas: atividade 
desalogenadora induzida pelo substrato; expressão constitutiva da halorespiração; 
não indução da desalogenação redutiva pela presença do substrato clorado (SMIDT, 
1999; NAKAYAMA, 2005).
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FIGURA 5. Modelos propostos de 
cadeias halorespiratórias em (A) 
D e h a l o s p i r i l l u m  m u l t i v o r a n s , 
(B) D eh a lobac ter  restrictus, (C) 
D e s u l f o m o n i l e  t i e d j e i  e (D) 
D e s u l f i t o b a c t e r i u m  
d e h a l o g e n a t i s . A brev iações :  
H^ase, h id rogenase ;  Fdh, 
fo rm ia to  d e s id ro g en ase ;  Cyt,  
citocromo; Cyt B, citocromo tipo 
b; Rdase ,  desa logenase  redu- 
tiva; MK, menaquinona; Q, qui- 
nona; out/in, face externa/interna 
da  m em brana  c i top la sm á t ica  
(R eprodução  de Smidt,  1999; 
Nakayama, 2005).

Pode-se comentar que as informações reunidas até o momento mostram que 
o enfoque dos estudos iniciais sobre a desalogenação redutiva esteve centrado na 
caracterização das condições ambientais que favoreciam a reação, assim como na 
determinação da gama de compostos sujeita a tal transformação. Em poucos anos, 
contudo, o foco das pesquisas foi direcionado aos mecanismos bioquímicos envolvidos 
na desalogenação redutiva, notadamente nas enzimas desalogenadoras e sua regulação, 
e na seqüência dos genes que codificam as desalogenases (VILLEMUR et a i ,  2002).

Muito embora os avanços no conhecimento sobre o aparato enzimático seja 
notável, aspectos fisiológicos da degradação, como por exemplo, os mecanismos de 
entrada dos compostos clorados na célula procariótica permanecem ainda não 
esclarecidos. El Fantroussi et al. (1998) apontaram que as características lipofílicas 
de compostos como os clorofenóis facilitam a sua forte adsorção às células 
microbianas e, assim, sua difusão através das membranas. Outros compostos, como 
os bifenilos policlorados (PCBs), por serem moléculas grandes, é possível que penetrem 
na célula muito lentamente, ou concentrem-se na membrana plasmática graças à sua 
hidrofobicidade.

A degradação anaeróbia de compostos aromáticos altamente clorados, como 
o pentaclorofenol (PCP) é de grande interesse à biotecnologia ambiental. Embora
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sua utilização seja proibida no mundo, há sítios contaminados carentes de remediação, 
e a desalogenação redutiva anaeróbia parece ser uma solução efetiva e eficiente. O 
item 5 abordará alguns aspectos tecnológicos da degradação do PCP.

Finalmente, esse item revela que, em sua grande maioria, os anaeróbios 
parecem se privilegiar das interações sintróficas quase obrigatórias que ocorrem em 
suas comunidades naturais. Como observado, os produtos finais do metabolismo dos 
sintróficos são potentes inibidores termodinâmicos dos mecanismos de conservação 
de energia e assim, para o crescimento de uma determinada população é necessário 
o consumo coordenado de seus produtos por um segundo grupo de organismos. Esse 
ponto revela a importância da existência de consórcios microbianos anaeróbios na 
natureza e, sobretudo, nos processos tecnológicos de tratamento, notadamente os de 
resíduos líquidos. Dessa forma, a utilização dos processos anaeróbios não pode prescindir 
de biorreatores que possuam em suas configurações sistemas operacionais ou materiais 
suportes que procurem reter a massa celular anaeróbia no processo atuando de forma 
a manter o equilíbrio das reações. Assim, o item 4 procurará enfocar alguns aspectos 
sobre esses consórcios, lançando luz sobre o tema biofilmes anaeróbios e sua 
composição microbiana.

4. B io film es anaeróbios -  ênfase à m etanogênese

Os microrganismos crescem espacialmente organizados na maioria dos 
sistemas naturais e de engenharia, desde que estes possuam suprimento suficiente de 
nutrientes (COSTERTON et a l., 1995). Ao estudar estes sistemas, a ecologia 
microbiana se preocupa em determinar a estrutura e dinâmica da população, bem 
como a distribuição espacial e função das espécies dentro das comunidades, as quais 
são caracterizadas por várias interações célu la-célu la  e por pronunciada 
heterogeneidade química e de arquitetura (CALDWELL et al., 1992; COSTERTON 
et a l., 1994; MASSOL-DEYÁ et a l 1995). Boa parte dos resultados desses estudos 
refere-se ao conjunto do recente conhecimento compilado no tema biofilmes 
microbianos.

Biofilmes são populações microbianas que se encontram presas numa matriz 
de polissacarídeos, e que podem se aderir umas às outras e/ou à superfícies e interfaces 
(COSTERTON et a!., 1995). Esta definição inclui os agregados (ou grânulos) e flocos 
microbianos, como também a adesão das células microbianas em superfícies de 
diferentes materiais.

A formação do biofilme é um processo complexo que envolve pelo menos 
quatro etapas, de acordo com van Loosdrecht et al. (1990): (1) transporte das 
células até a superfície do material suporte, que pode ocorrer por difusão molecular, 
pelo transporte convectivo das células, e/ou pelo seu movimento ativo; (2) aderência 
inicial, que é fundamentalmente um processo físico-químico no qual a célula se 
adere à superfície do suporte de forma reversível, (VAN LOOSDRECHT et al
1989), podendo ser removida por forças suaves ou através de sua própria mobilidade 
(m ovim ento brow niano); a adesão celu lar ocorre de form a irreversível 
posteriormente, quando cessa o movimento browniano; a remoção a partir desse
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ponto somente se dá se houver forças de cisalhamento muito fortes; (3) aderência 
firme, em que estruturas especiais da superfície celular, como por exemplo, fibrilas 
ou exopolímeros formam ligações fortes entre a célula e a superfície; (4) colonização 
de superfície, na qual as células que estão aderidas firmemente começam a se 
duplicar, e as novas células formadas permanecem aderidas umas às outras, havendo, 
portanto, o desenvolvimento de microcolônias e, conseqüentemente, do biofilme. 
Sucessivas m icrocom unidades desenvolvem  nichos específicos dentro de 
determinadas camadas quando o biofilme cresce. Eventualmente a espessura do 
biofilme atinge um estado de equilíbrio dinâmico, em que os processos de produção 
de filmes microbianos são contrabalanceados pelos processos que reduzem ou 
removem o biofilme (BRYERS, 1988).

Os biofilmes microbianos são constituídos por uma mistura complexa de 
espécies microbianas cuja freqüência relativa pode variar significativamente. A 
abordagem clássica para analisar tais comunidades é cultivar as bactérias no laboratório 
em diferentes meios de cultura como se fossem linhagens únicas e, posteriormente, 
fazer a identificação dos indivíduos. Esta é, freqüentemente, uma tarefa difícil devido 
à complexidade da comunidade e ao fato da maioria dos microrganismos não ser, 
muitas vezes, cultivável. É importante enfatizar que a análise da população sem o 
cultivo e a identificação de no mínimo os constituintes majoritários da comunidade é 
bastante problemática. Portanto, é crucial a existência de métodos para cultivo e 
caracterização de espécies nos biofilmes, ou amostras ambientais.

No caso dos agregados e dos biofilmes anaeróbios, especialmente aqueles 
encontrados em biodigestores anaeróbios utilizados para a degradação de compostos 
orgânicos, como esgoto doméstico, por exemplo, a composição microbiana dependerá 
fundamentalmente da(s) fonte(s) de carbono presente(s). Nos diferentes tipos de 
biorreatores anaeróbios (Figura 7), como será visto no item 5, podem se desenvolver 
vários tipos de biofilmes, tanto os agregados celulares, como flocos e grânulos, como 
os que aderem no material suporte inorgânico.

Um trabalho clássico que elucidou a estrutura microbiana dos grânulos 
anaeróbios desenvolvidos nos sistemas de reação com tluxo ascendente do líquido a 
ser estabilizado (Figura 7A) foi o de Guiot et al. (1991). Operando um biodigestor do 
tipo UASB com meio de cultivo contendo glicose, e empregando testes padronizados 
para a determinação da atividade metanogênica específica, os autores relacionaram 
a fisiologia dos microrganismos com estrutura espacial dos grânulos formados no 
interior do sistema de reação. O arranjo populacional proposto pelos autores para 
grânulos alimentados com glicose, baseou-se no modelo de difusão do substrato e 
produtos de Mc Carty & Smith (1986), desenvolvido para biofilmes alimentados com 
etanol e propionato. Assim, verificou-se que o grânulo possuía uma estrutura em três 
camadas: a primeira seria a camada na qual ocorria o consumo ativo da glicose pelas 
bactérias acidogênicas (hidrolíticas fermentativas); na segunda camada, o consumo 
ativo do propionato pelas bactérias acetogênicas hidrogenotróficas, cujo produto 
facilitava o desenvolvimento das metanogênicas hidrogenotróficas; e, finalmente, na 
camada interna, havia o consumo ativo do composto acetato pelas metanogênicas 
acetoclásticas como a espécie Methanosaeta sp. (para um melhor entendimento da 
seqüência, vide Figura 3A).
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Assim, nesse estudo, o substrato (fonte de carbono) que entra no sistema de 
reação se move do meio líquido para a superfície do grânulo por transporte de massa, 
e então se difunde para o interior do grânulo, onde é transformado em propionato, 
acetato e hidrogênio. Em resposta aos gradientes, hidrogênio, propionato e acetato 
são transportados de volta para o meio líquido e se difundem em menor grau para o 
centro do grânulo. Tal partição em zonas tróficas especializadas ao longo do raio do 
grânulo foi consistente com o modelo de substrato e difusão dos produtos (Mc CARTY 
& SMITH, 1986), bem como relaciona-se com a seqüência da Figura 3A, item 2, cujo 
o esquema aplica-se ao caminho da degradação metanogênica em biodigestores. 
Dessa forma, é lícito supor que cada partícula granular funciona com populações 
microbianas altamente organizadas, formando um “microbiodigestor metanogênico”.

A caracterização da composição microbiana em amostras complexas, contendo 
diferentes populações interdependentes, não é simples. Atualmente, a técnica mais 
poderosa para a identificação de organismos em amostras ambientais é aquela que 
se baseia na identificação do RN A ribossomal (RNAr) (PACE et al., 1986). Nesse 
sentido, a taxonomia bacteriana vem mudando rapidamente nos últimos anos devido 
a análise sistemática das seqüências do RNAr, que são indicadores quase ideais das 
relações evolutivas entre espécies (WOESE, 1987). A análise direta de seqüências 
do RNAr presentes em amostras é possível sem qualquer necessidade de cultivo de 
organismos, através da utilização do método da reação em cadeia da polimerase 
(PCR) para criar bibliotecas genômicas (WARD et al., 1992). A simplicidade e 
velocidade dos métodos baseados no PCR tornam possível realizar análises detalhadas 
da comunidade microbiana.

A informação obtida representa a complexidade da comunidade, mas também 
fornece dados específicos de identificação em diferentes níveis taxonômicos (AMMAN 
et al. , 1995). Não obstante, é importante salientar que a técnica de PCR pode 
apresentar alguns vieses (conhecidos como PCR bias) dificultando a verificação da 
real composição da comunidade microbiana (SUZUKI & GIOVANNONI, 1996; 
HANSEN et al., 1998; POLZ & CAVANAUGH, 1998; ISHII & FUKUI, 2001).

O método de hibridização do RNAr é extremamente útil no contexto de 
identificação de células (AMMAN et al., 1995). O emprego de sondas específicas 
complementares ao RNAr marcadas com fluorocromos são ferramentas precisas e 
altamente sensíveis para identificar tipos microbianos através do microscópio de 
fluorescência, como se observa quando do uso da técnica FISH (Fluorescent in situ 
hybridization). Além disso, os procedimentos da técnica FISH combinados com à 
práticas com o citômetro de fluxo podem fornecer informações quantitativas, tais 
como a proporção relativa de determinados grupos de organismos (AMMAN et al.,
1990).

O método FISH individualmente utilizado também fornece informações 
quantitativas, mas na análise de biofilmes sob microscopia de fluorescência é obrigatória 
a separação das células e, conseqüentemente, destrói-se a estrutura do biofilme. 
Assim, nesse caso, o instrumento ótico ideal para análise da estrutura espacial 
microbiana é o microscópio de varredura confocal a laser (SCLM). Seu emprego 
permite que a coleção de informações, como pontos discretos e de locais que não 
estão no foco, possa ser associada a fim de fazer a varredura completa do espécime.
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Em seqüência, todas as imagens captadas são passadas em um analisador de imagens 
que conduz à uma ilustração detalhada em três dimensões do objeto observado. O 
SCLM é um microscópio bastante compatível para o uso dos métodos moleculares 
que envolvem sondas fluorescentes (CALDWELL et al., 1993). A Figura 6, extraída 
de Araújo (2001), mostra o emprego da técnica FISH em estudo sobre a capacidade 
de arquéias metanogênicas formarem biofilmes em diferentes materiais suporte 
inorgânicos. No caso, a espécie Methanobacterium formicicum  (1535) foi monitorada 
através de FISH com a sonda para a Famíla Methanobacteriaceae (MB 1174).

As técnicas moleculares modernas como o FISH oferecem abordagens para 
a compreensão das interações microbianas e sua ecologia in situ. Por exemplo, a 
presença de nutrientes essenciais no ambiente externo ou na vizinhança de biofilmes 
pode ser confirmada segundo o estado fisiológico das células empregando-se sondas 
moleculares. O conteúdo de ribossomos estimado pela hibridização do RNAr in situ 
reflete o estado fisiológico de crescimento das células, uma vez que maior quantidade 
de ribossomos indica maior atividade celular. Na ausência de nutrientes, portanto, 
espera-se que a concentração dos ribossomos seja baixa. Da mesma forma, o tamanho 
da célula e o conteúdo de DNA refletirão seu estado fisiológico e, portanto, a situação 
nutricional dos organismos (MOLLER et a l., 1995).

Alguns trabalhos realizados aplicando-se o método FISH em biodigestores ou 
sistemas de reação anaeróbios merecem destaque. Ramsing etal. (1993) e Santegoeds 
et al. (1998) mostraram que o uso integrado da técnica de FISH com microsensores 
realmente avalia relações entre estrutura e função nos biofilmes. Os resultados de 
ambos revelaram a distribuição vertical de organismos como bactérias redutoras de 
sulfato (BRS) ao longo dos sistemas, com formação de gradientes de gases medidos 
com microsensores nos biofilmes. O uso do FISH confirmou que a região de predomínio 
do sulfeto de hidrogênio, zona anóxica do biofilme, consistia no nicho da maior parte 
das BRS.

FIGURA 6. Micrografia de fluorescência de células de Methanobacterium form icicum  (DSM 
1535). Lado esquerdo: coloração com DAPI. Lado direito: FISH com a sonda MB 1174, 
específica para membros da família Methanobacteriaceae (mesmo campo microscópico). A 
barra indica 5 jim. (Fonte: ARAÚJO, 2001).
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Uma outra verificação interessante foi a de Harmsen et al. (1996) que 
documentaram através do FISH a estrutura do lodo granular, além de afirmarem que 
essa organização celular está de fato relacionada à função dos microrganismos. Assim, 
avaliando-se um lodo granular proveniente de um reator UASB degradando sacarose, 
observou-se sua estru tura  em três cam adas, uma camada externa contendo 
principalmente bactérias, uma segunda camada formada por microcolônias de 
m etanogênicas acetotróficas e microcolônias mistas contendo acetogênicas e 
metanogênicas utilizadoras de hidrogênio/formiato, e uma região central contendo 
cavidades, material inorgânico e microcolônias compostas de arquéias metanogênicas. 
Na primeira camada pode-se afirmar a presença de bactérias responsáveis pela 
conversão do açúcar em propionato, butirato e acetato, enquanto na segunda camada, 
outros organismos, acetogênicos e metanogênicos hidrogenotróficos encontravam- 
se sintroficamente justa-posicionados formando microcolônias, e constituíam a base 
para a conversão dos compostos propionato e butirato em acetato e metano. As 
metanogênicas acetotróficas presentes na vizinhança das microcolônias convertiam 
o acetato a metano e gás carbônico. Nessa direção, os resultados anteriormente 
descritos por Guiot et al. (1991) foram sem dúvida consolidados em relação a 
biodigestão anaeróbia de açúcares em reatores contendo biofilmes.

No Brasil, no início dos anos 2000, o monitoramento de biodigestores e sistemas 
contendo biofilmes através do FISH foi bastante intensificado. Araújo et al. (2000) e 
Araújo et al. (2004) acompanharam a formação de biofilmes desenvolvidos em 
diferentes tipos de superfícies, hidrofóbica e hidrofílica, verificando que culturas puras 
de arquéias metanogênicas comuns em sistemas de tratamento anaeróbio de águas 
residuárias, com o M ethanobacterium  fo rm ic icu m , M ethanosaeta concilli e 
Methanosarcina barkeri, colonizavam diferentes suportes em condições bastante 
semelhantes. Contudo, culturas mistas deram preferência a suporte hidrofóbicos, 
realçando a presença do tipo metanogênico Methanobacterium  sp. Por sua vez, 
Montenegro et al. (2003) utilizaram o FISH para determinar a composição microbiana 
de grânulos anaeróbios formados em reator do tipo híbrido operado para degradar o 
organoclorado PCP. Os autores verificaram  que as arquéias metanogênicas 
predominaram no lodo granular em concentrações de até 21 mg/L. As amostras 
revelaram baixo conteúdo de células pertencentes ao Domínio Bactéria, em sua 
maioria, relacionadas ao grupo BRS (sonda SRB385). Dentre as metanogênicas, 
foram encontradas som ente m em bros da ordem M ethanosarcinales  (sonda 
M SM X860), sendo que M ethanosarcina  e M ethanosaeta  foram os gêneros 
dominantes, e esse último o que permaneceu no reator na maior concentração do 
composto.

5. B io te cn o lo g ia  a n a e ró b ia  ap licada  ao m eio  am b ien te  -  a 
te cn o lo g ia  da  d iges tão  anae rób ia

A tecnologia da digestão anaeróbia, ou comumente denominada no saneamento 
ambiental por biotecnologia anaeróbia, é amplamente difundida no Brasil e no mundo
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para a estabilização de resíduos líquidos e sólidos. Sem dúvida, é uma das opções 
mais interessantes e atraentes para a despoluição ambiental, com subprodutos 
considerados nobres, como o gás metano e os ácidos orgânicos, esses últimos passíveis 
de extração do sistema de reação.

É realmente surpreendente a gama de reações anaeróbias na degradação de 
compostos poliméricos bastante conhecidos, como as proteínas, os polissacarídeos e 
os lipídeos, tão comuns nos resíduos lançados p Ja s  atividades domésticas humanas, 
como os resíduos sólidos -  lixo - que, em geral, são dispostos e estabilizados nos 
aterros sanitários. Embora esse sistema de disposição e tratamento de lixo não esteja 
relacionado no presente item, é importante comentar a importância dos microrganismos 
anaeróbios no processamento das reações de degradação que ocorrem em seu interior, 
em uma seqüência não muito distante da descrita na Figura 3A. Nesse caso, contudo, 
a etapa da hidrólise e fermentação constitui-se por uma fase essencial do processo, 
muitas vezes similar ao que sucede no interior de animais ruminantes (Figura 3C) e 
na qual a atividade de enzimas do complexo celulolítico, bem como de proteases e 
lípases, é fundamental à degradação do lixo sob metanogênese.

Nesse item, optou-se por enfatizar o tratamento anaeróbio de águas residuárias, 
sobretudo aquelas que contém compostos tóxicos ao ambiente. Essa preferência deveu- 
se às particularidades das reações de biodegradação apontadas no item 3, em sua 
maioria descritas para resíduos líquidos, e que podem ser ilustradas em diferentes 
tipos de reatores anaeróbios.

Os sistemas de tratamento de águas residuárias destinam-se à remoção de 
poluentes e contaminantes incorporados à água usada em residências e indústrias, no 
carregamento de resíduos entre outros. Os constituintes das águas residuárias, com 
características relacionadas à sua geração, podem acarretar danos ao ambiente quando 
atingem os corpos receptores. Essas características definem a complexidade dos 
sistemas de tratamento, constituídos por unidades dedicadas a operações e processos 
específicos para remoção dos poluentes.

Os processos biológicos de tratamento destinam-se à transformação da matéria 
orgânica biodegradável em biomassa, gases e subprodutos orgânicos e inorgânicos. 
Além da oxidação da matéria orgânica (de fácil ou difícil degradação, como dos 
compostos orgânicos tóxicos), a oxidação da amônia, a desnitrificação e a redução 
do sulfato são processos biológicos de interesse para estabilização de águas residuárias.

O avanço na utilização dos sistemas biológicos de tratamento deveu-se a 
desvinculação do tempo de detenção hidráulico (TDH), que representa o período de 
tempo médio de permanência do volume de água a ser tratada no reator, do tempo de 
retenção celular (TDC), que representa  o tem po m édio  de residência  dos 
microrganismos na unidade, reduzindo o volume das unidades. Os reatores com elevado 
potencial de retenção de biomassa ativa suportam cargas maiores, proporcionando 
maior rendimento do sistema, computado como massa removida por unidades de 
volume e tempo.

Os biorreatores que retêm elevada quantidade de biomassa, considerados de 
“alta taxa”, podem ser classificados com respeito:

1) à retenção de biomassa: reatores com biomassa suspensa; reatores com biomassa
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imobilizada (auto-imobilizada ou como biofilmes em superfícies). Os reatores que 
utilizam biomassa suspensa requerem unidade de separação de sólidos e de retomo 
para manutenção da elevada concentração de sólidos requerida para estabelecimento 
do processo;

2) Ao fluxo intermitente ou contínuo: nos reatores com alimentação em batelada 
a conversão dos compostos e a separação do efluente tratado da biomassa são 
realizadas na mesma unidade; e assim, flexibilizam o reator, permitindo ampliar a fase 
de reação para atender o desempenho exigido, quando da variação de carga;

3) Ao fluxo contínuo no tanque de reação: podem operar sob regime de mistura 
completa, situação em que a água residuária e os microrganismos participantes do 
processo de degradação são mantidos homogeneizados, e sob fluxo pistonado, em 
que a arquitetura do reator impõe a variação da concentração da água residuária ao 
longo do reator - altura para reatores de fluxo vertical, e comprimento para os de 
fluxo horizontal.

Apesar da constatação, há mais de cem anos, da estabilização da matéria 
orgânica de sólidos retidos em reatores por longos períodos de tempo e sem a introdução 
de oxigênio, como nos tanques sépticos, foi somente na década de 80 que a tecnologia 
anaeróbia consolidou-se como alternativa para o tratamento de águas residuárias. 
Um dos principais responsáveis para essa evolução do sistema anaeróbio foi o 
desenvolvimento do “reator anaeróbio de manta de lodo e escoamento ascendente -  
UASB” por Lettinga et a i  (1980). A elevada retenção de biomassa (células auto- 
imobilizadas), a redução do volume de reatores comparado aos filtros biológicos (que 
utilizam material suporte) e o reduzido consumo de energia em relação aos reatores 
de leito fluidificado fomentaram a utilização da tecnologia, especialmente para águas 
residuárias concentradas.

O impulso da biotecnologia anaeróbia para o tratamento de águas residuárias 
estabeleceu-se, principalmente, pelo reduzido consumo energético, uma vez que 
dispensa a introdução de oxigênio, assim como pela reduzida geração de material 
sólido (lodo), em função da transformação de parcela expressiva do conteúdo orgânico 
em biogás. Outro aspecto relevante para a escolha do tratamento anaeróbio relaciona- 
se à possibilidade de interrupção do processo por longos intervalos de tempo, como 
na geração sazonal de efluentes em indústrias tais como as usinas de produção de 
açúcar e álcool. Mais recentemente, contudo, foi a observação da redução dos níveis 
de compostos tóxicos presentes em águas residuárias pelo tratamento biológico 
anaeróbio que ampliou enormemente sua aplicação.

A Biotecnologia Anaeróbia tem sido estimulada pela necessidade de sistemas 
de tratamento de resíduos sustentáveis, ou seja, que reduzem a poluição consumindo 
menos energia e gerando energias e/ou subprodutos alternativos. Na Figura 7 estão 
apresentados os esquemas dos principais reatores utilizados nos sistemas anaeróbios 
de tratamento de águas residuárias, o reator UASB, comentado, o reator de leito 
fluidificado, que retém a biomassa aderida a suportes como grãos de areia, o reator 
com chicanas, pelo qual o líquido a ser tratado atravessa o sistema de reação em 
chicanas, o reator de contato, que permite o retomo de lodo ao sistema de reação e,
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finalmente, o reator anaeróbio horizontal de leito fixo (R AHLF), atualmente bastante 
estudado para a estabilização de resíduos líquidos tóxicos. Em comum, esses sistemas 
possuem formas de imobilizar a biomassa e garantir a manutenção de sua elevada 
concentração no sistema. O material suporte ou a forma de imobilização da biomassa 
possibilita a formação dos biofilmes, e pode facilitar a seleção de microrganismos e 
protegê-los contra agentes tóxicos.

Ainda, entre os sistemas de tratamento de resíduos líquidos que integram a 
tecnologia anaeróbia estão as lagoas anaeróbias, consideradas unidades de baixa 
carga (TDH = TDC). As lagoas anaeróbias, em geral, compõem sistemas de 
tratamento por lagoas em série, sendo responsáveis principalmente pela retenção da 
parcela de sólidos em suspensão e sua estabilização. Essa opção tem sido adotada 
em locais com elevadas temperaturas, disponibilidade de área a custos compatíveis e 
afastadas de sítios habitados.

Os insucessos do processo anaeróbio estão relacionados a eficiências de 
remoção de matéria orgânica aquém do potencial de biodegradabilidade e à instabilidade 
operacional, quando submetido a cargas de choque de origem orgânica, de tóxicos, 
entre outras. O potencial de geração de odores desagradáveis, principalmente de 
águas residuárias com formas oxidadas de enxofre, contribuiu no passado para 
desmotivar a implantação da tecnologia.

Estudos fundamentais sobre os processos de conversão envolvidos e o projeto 
e aprimoramento de reatores biológicos visando proporcionar processos de partida 
mais expeditos e a estabilidade dos sistemas, têm sido continuamente desenvolvidos. 
Entre os desafios para a extensão da utilização da tecnologia anaeróbia, estão as 
aplicações no tratamento de águas residuárias diluídas, as contendo formas oxidadas 
de enxofre e compostos orgânicos considerados tóxicos.

A compreensão dos processos bioquímicos envolvidos no processo de 
degradação anaeróbia da matéria orgânica complexa, desejada para auxiliar no projeto 
de reatores segundo critérios racionais, é dificultada pela escassez de dados, 
principalmente pela indisponibilidade de ferramentas analíticas. Por exemplo, a 
caracterização da água residuária a ser tratada é realizada basicamente por análises do 
conteúdo de sólidos, da matéria orgânica em geral, analisada pela demanda bioquímica 
de oxigênio (DBO) e demanda química de oxigênio (DQO), série de nitrogênio (total, 
amoniacal, nitrito, nitrato), sulfato, sulfeto, metais, considerados parâmetros importantes, 
especialmente em função do padrão de emissão. Essa caracterização simplificada impede, 
por exemplo, a interpretação da interrupção do processo de degradação.

5 .1 Utilização da tecnologia anaeróbia para o tratam ento de águas 
residuárias com conteúdo orgânico de “ fácil degradação”

Um levantamento recente aponta que cerca de 1000 reatores UASB estão 
em operação no Mundo, principalmente para o tratamento de águas residuárias 
industriais (Biothane Systems-lnternational, 1998). No Brasil, grandes esforços têm 
sido despendidos a fim de consagrar a o tratamento anaeróbio de resíduos líquidos, 
sobretudo as águas residuárias de origem doméstica.



242 Microbiologia Ambiental

Dados da Cetesb (1999) indicaram que 228 reatores UASB estão em operação 
no Brasil, sendo 67 unidades destinadas ao tratamento de esgotos sanitários. Os 
demais 161 reatores UASB estão em instalações industriais, entre elas 138 implantadas 
na indústria alimentícia. Na Tabela 3 estão apresentados exemplos da utilização da 
tecnologia citada.

Para avaliação do potencial do processo anaerobio de tratamento de águas 
residuárias industriais, o procedimento deve ser cuidadoso, sob pena de torná-lo uma 
solução pouco atrativa ou inviável. Fatores ambientais, como temperatura, a 
composição da água residuária (presença de óleos de graxas, material facilmente 
hidrolisável, concentração, presença de compostos tóxicos, entre outros) e as cargas 
(orgânica e hidráulica) aplicadas são determinantes para a avaliação do potencial de
degradação de um efluente de origem industrial.

/
Aguas residuárias de indústrias similares podem apresentar características 

diferenciadas em função do processo de fabricação adotado, da política de consumo 
de água, de planos de reuso da água, da procedência da matéria-prima entre 
outros. A característica da água residuária pode requerer unidades prévias de 
tratamento para permitir a operação do reator anaerobio, e possibilitar todo 
seu potencial em um m enor volum e de sistema. Além disso, as estratégias 
operacionais no período de partida e durante sua manutenção contribuem para a 
eficiência do processo. De maneira geral, as eficiências de remoção de matéria 
orgânica biodegradável utilizando a biotecnologia anaeróbia podem variar de 60 a 
95%.

O uso do sistem a UASB no Brasil requer, muitas vezes, um sistema 
complementar de tratamento, em função do atendimento à legislação ambiental de 
caráter sanitário. Para o tratamento de esgotos de origem doméstica, por exemplo, o 
emprego do UASB pode prescindir dos sistemas primários de tratamento, reduzindo 
a área requerida para implantação de decantadores, mas pode necessitar de reatores 
aeróbios para a remoção de nutrientes (nitrogênio e fósforo) e patógenos. Além disso, 
a tecnologia UASB tem como limitação a velocidade ascensional e a incerteza da 
granulação e, portanto, os reatores anaeróbios estão em constante aprimoramento 
com vistas a ampliar os limites de sua aplicação.

TABELA 3. Exem plos da utilização da tecnologia  U A S B  para tratamento de efluentes industriais no 
Brasil.

Efluente
C on cen tração*  

(m g/L de D Q O )

C O * *
(k g  D Q O /m '  

dia)

TDH
<H)

Ef. 
remoção  

Média (%)
Fonte

A b a t e d o u r o  d e  aves 3 2 0 0 - 4 3 0 0 1 ,5 -2 ,5 16-12 70 (1)

C on servas  vegeta is 1 2 0 -8 0 0 1,5 8 ,0 6 0 - 8 0 (2)

R ec ic la g em  d e  p a p e l 2 0 0 0 - 6 0 0 0 2 ,7 - 7 ,0 180 7 0 -7 2 (3)

Refrigerantes 1500 1,8 20 95 (4)

Usina d e  a ç ú c a r  e á lcoo l 2 7 0 0 0 2 2 ,0 48 72 (5)
* D Q O : D em a n d a  Q u ím ic a  d e  O x ig ê n io , u tiliza d a  p a ra  d e te rm in a ç ã o  ind ire ta  do  con teúdo  d e  m atéria  o rgân ica; **C O . C arga 
o rg ân ic a  a p lica d a  a o  rea to r, q u e  re p re se n ta  o  p o te n c ia l d o  s is tem a  p ara  rem oção  de m atéria  o rgân ica . T em peratu ra  m an tida  en tre  20  
e  35"C , ex c e to  p a ra  (5 ), q u e  fo i d e  55°C . F on tes: (1 ) D el N ery  et al. 2 0 0 1 ; (2 ) C am acho. 1986: (3 ) D el Nery. 1996; (4) C o iado . 1994. 
(5 ) S o u za . 1991.
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5.2 Utilização da tecnologia anaeróbia para a degradação 
de compostos orgânicos tóxicos

O aporte de substâncias tóxicas de origem natural ou sintética acarreta danos 
ao ambiente. A persistência de uma substância, intimamente relacionada à sua 
biodegradabilidade, é um conceito relativo: na natureza, um composto é considerado 
recalcitrante ou persistente quando permanece no ambiente por meses ou anos; em 
sistemas de tratamento de efluentes este período é de dias ou horas. Compostos 
orgânicos podem ser classificados em:

Compostos alicíclicos ou aromáticos: são compostos orgânicos que possuem pelo
menos um núcleo benzênico;

Compostos alifáticos: são compostos de cadeia aberta, conhecidos como alcanos, 
alcenos e alcinos em função das ligações entre os átomos de carbono presentes na 
molécula.

Os danos ocasionados ao ambiente pela presença de resíduos tóxicos vêm 
motivando a engenharia sanitária e ambiental a avançar e/ou inovar no emprego de 
tecnologias de tratamento de resíduos. Regulamentações governamentais e pressões 
de mercado têm proporcionado a alteração de processos que utilizam ou geram 
compostos perigosos como ação de longo prazo. Entretanto, a existência de sítios 
contaminados e o desconhecimento de subprodutos gerados nas indústrias químicas 
reclamam a aplicação de medidas mitigadoras.

Processos físico-químicos, arraste com ar e adsorção em carvão ativado, 
escavações e isolamento hidrodinâmico ou imobilização com agentes químicos são 
técnicas freqüentemente aplicadas à recuperação de áreas contaminadas e no 
tratamento de resíduos de difícil degradação. Contudo, segundo vários autores, as 
técnicas de tratamento de resíduos que não transformam o composto não reduzem 
seus riscos potenciais.

A biodegradabilidade é um dos fatores limitantes do tratamento de compostos 
tóxicos e, portanto, dever ser considerada na elaboração de projetos de tratamento. 
As limitações para biodegradação de compostos aromáticos, por exemplo, estão 
associadas a fatores intrínsecos, como a ausência de grupos funcionais, relacionada 
à estrutura do composto, à biodisponibilidade, relativa à solubilização dos compostos 
de elevadas massas moleculares e demais condições ambientais, e às condições 
biológicas, como a presença de microrganismos aptos e adaptados à molécula-alvo. 
Assim, a biodegradação necessita que os compostos estejam biodisponíveis e que os 
microrganismos participantes possuam mecanismos de ataque às moléculas, ou seja, 
possuam sistemas enzimáticos apropriados.

A utilização da tecnologia anaeróbia no tratamento de compostos tóxicos é 
realmente atraente devido à capacidade dos microrganismos em destruir moléculas 
complexas, convertendo-as em produtos inócuos ou menos tóxicos. Soma-se a isso, a 
tolerância superior dos anaeróbios em relação aos aeróbios na estabilização dos tóxicos
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(KING, 1988). Porém, é fato que o tratamento de resíduos líquidos tóxicos pode se 
dar na em issão da fonte poluente em pregando-se um dos vários modelos de 
biorreatores, como os apresentados na Figura 7.

Os recentes estudos sobre a biodegradação de tóxicos no ambiente revelam 
que o com portamento lento dos microrganismos merece especial atenção nos 
procedimentos de aplicação dos processos de engenharia, notadamente em relação 
ao contato entre o poluente e os microrganismos aptos à degradação. As práticas 
mais avançadas nesse sentido têm sido organizadas em um conjunto de sistemas que 
compõem a biorremediação de áreas, tanto diretamente nos sítios contaminados (in 
situ) ou em biorreatores (ex situ), com o objetivo de reduzir a concentração dos 
poluentes para limites seguros e de acrodo com a legislação.

Entre os compostos orgânicos de difícil degradação e de interesse abordados 
no presente item estão o percloroetileno (PCE), o tric loroetileno  (TCE), o 
pentaclorofenol (PCP), o fenol, o grupo BTX (benzeno, tolueno e xilenos) e o 
formaldeído. A causa principal dessa preferência é o aporte significativo desses 
compostos no ambiente e, conseqüentemente, seu impacto na qualidade de vida.

5.2.1 Compostos orgânicos halogenados

Muitos compostos xenobióticos ambientalmente importantes em função de 
sua toxicidade inerente são halogenados, característica que freqüentemente determina 
sua persistência em ecossistemas. Dentre estes, bem conhecidos e estudados estão 
os compostos clorados. O interesse nesses compostos foi possivelmente devido à 
alta publicidade dada aos problemas causados por pesticidas, entre eles o DDT e por 
numerosos solventes industriais.

Compostos organo-halogenados consistem de moléculas de hidrocarbonetos 
que contém pelo menos um átomo de halogênio: F, Cl, Br ou I. Exibem uma grande 
variedade de propriedades físicas e químicas, tomando-os componentes de uma vasta 
gama de produtos químicos utilizados na indústria, agricultura e no uso doméstico e 
hospitalar.

Por conveniência, os hidrocarbonetos halogenados são agrupados em três 
classes: alifáticos, policíclicos e aromáticos. Os compostos alifáticos halogenados 
podem ser considerados solúveis em água, sendo potencialmente contaminantes do 
solo e das águas subterrâneas. São exemplos, alcanos clorados como triclorometano 
e o tricloroetileno. Os hidrocarbonetos aromáticos policíclicos são praticamente 
insolúveis em água, não polares, solúveis em gorduras e inertes, e são constituintes e 
produtos de combustíveis fósseis, DDT (de uso proibido devido à sua toxicidade a 
seres humanos e animais). Os compostos aromáticos clorados representam os principais 
poluentes ambientais em virtude de sua larga utilização como biocidas até recentemente, 
e das quantidades substanciais que ainda são introduzidas no ambiente. São exemplos 
os compostos fenólicos clorados utilizados na preservação de madeira, herbicidas, 
fungicidas, biocidas em geral e compostos benzênicos, utilizados com fumigantes, na 
produção de pesticidas e tinturas. A utilização de compostos organoclorados foi proibida 
em muitos países.
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Geralmente, o passo inicial para a biodegradação de compostos halogenados 
é a reação de desalogenação redutiva de uma molécula que se dá através da:

Hidrogenólise: reação na qual a ligação carbono-halogênio é quebrada e um átomo 
de halogênio é substituído pelo hidrogênio após a inserção de um próton e dois elétrons;

Dialoeliminação: reação na qual dois halogênios são removidos de átomos de carbono 
adjacentes e, ao mesmo tempo, forma-se uma ligação dupla entre os átomos de carbono 
pela inserção de dois elétrons;

Reação de acoplamento: ligação entre dois radicais livres, eliminando-se um 
halogênio e inserindo-se dois elétrons. Todos mecanismos de transformação da 
molécula orgânica halogenada passíveis de mediação microbiana, como abordado no 
item 3.

5.2.2 Compostos aromáticos halogenados

Entre os compostos aromáticos halogenados de interesse ambiental está o 
pentaclorofenol (PCP), biocida de largo espectro e de persistência, amplamente utilizado 
no Brasil durante décadas na formulação de agroquímicos, que persiste em sítios 
contaminados em função de técnica de disposição inadequada e lançamentos acidentais. 
Em função dos efeitos deletérios causados ao ambiente, sua produção e uso foram 
proibidas em muitos países. No Brasil, a utilização de PCP em produtos agrotóxicos foi 
proibida de acordo com a Portaria número 329 do Ministério da Agricultura de 02/29/ 
1985, e seu transporte, estocagem e uso foram declarados atividades potencialmente 
poluidoras segundo a Resolução número 5 do CONAMA de 20/11/1985.

Compostos organoclorados atingem o ambiente também como subprodutos 
de alguns processos utilizados mundialmente, tais como o branqueamento da celulose 
em indústrias de papel, e os processos de desinfecção de água e esgoto por cloro ou 
hipoclorito de sódio. Em função de sua concentração no ambiente, há necessidade de 
implementação de técnicas efetivas para recuperação das áreas degradadas e para o 
tratamento de efluentes.

A remoção de clorofenóis do meio ambiente pode ocorrer por processos 
físicos-químicos (“stripping”, adsorção em carvão ativado ou imobilização com agentes 
químicos), possibilitando a recuperação de áreas contaminadas e o tratamento de 
resíduos de difícil degradação. No entanto, essas tecnologias facilitam apenas a 
transferência do composto de um meio para o outro com significativo aumento em 
sua concentração. No entanto, a biodegradação desta classe de compostos resulta 
em compostos menos tóxicos (MOHN & TJEDJE, 1992) e pode ocorrer por processos 
aeróbio ou anaeróbio, sendo os compostos mais clorados degradados preferencialmente 
pelo metabolismo anaeróbio.

Nos ambientes anaeróbios como referido nos itens anteriores, a degradação 
de com postos o rgân icos  halogenados ocorre  pela  ação  de consó rc io s  de 
microrganismos, iniciando-se pela desalogenação redutiva do anel aromático, sua 
quebra e, finalmente, produzindo metano e dióxido de carbono (BOYD & SHELTON,
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1984; MIKESELL & BOYD, 1986; DIETR1CH & W1NTER, 1990). Um dos aspectos 
fundamentais da ação microbiana centra-se nas vias que permitem a quebra do 
composto halogenado com fins de síntese celular, ou mesmo seu uso em mecanismos 
respiratórios; mas, é fundamental para a transformação do composto halogenado a 
presença de doadores de elétrons específicos, também apontados como co-substratos.

Particularmente, a desalogenação redutiva anaeróbia de compostos altamente 
clorados, como o PCP, foi observada originalmente em consórcios microbianos 
crescidos sob condições metanogênicas e sulfidogênicas (HAGGBLÕM, 1992; 
MONTENEGRO et al., 2001). A desalogenação é progressiva e produz intermediários 
menos clorados, como os tetraclorofenóis (TeCPs), triclorofenóis (TCPs), diclorofenóis 
(DCPs) e monoclorofenóis (CPs), como mostrado na Figura 8. A Figura apresenta 
um esquema da reação de desalogenação redutiva anaeróbia do composto PCP como 
proposto por Madsen & Aamand (1991), no qual os passos de perda do íon cloro com 
substituição pelo hidrogênio ocorrem em seqüência mediadas por um ou mais tipos 
microbianos. Em geral, o di-clorofenol é gerado com um dos produtos finais, sendo 
sua quebra derivada de associações sintróficas entre culturas - co-culturas, em que 
uma é metanogênica (Figura 9).

Há alguns anos, Madsen & 
Aamand (1991) apontam que os 
intermediários da degradação de 
clorofenóis sob metanogênese são o 
fenol, o benzoato e ácidos orgânicos. 
Particularm ente, a maioria das 
publicações sobre a degradação do 
fenol descreve o benzoato como 
metabólito intermediário principal em 
direção à formação do metano. A 
quebra do benzoato resulta em ácidos 
orgânicos, numa seqüência muito 
semelhante ao que se observa na 
Figura 3A.

Na Tabela 4 apresentam-se 
os resultados reportados na 
literatura com relação à remoção de 
PCP presente em águas residuárias 
sintéticas em biorreatores anaeró
bios operados em escala de labora
tório. Os tipos de biorreatores são 
listados, bem como as concentra
ções do PCP e condições operacio
nais estudadas nos sistemas, com 
destaque para o UASB. São 
também referidos os co-substratos 
principais à desalogenação redutiva, 
nos quais realça-se a glicose.

FIGURA 8. Modelo de desalogenação anaeróbia de 
PCP proposto por Madsen & Aamand (1991).

FIGURA 9. Esquema para a interação microbiana 
anaeróbia na degradação do 2,6 DCP a partir 
da a t iv idade  dos consórcios  c resc idos  sob 
condições de anaerobiose estrita e halofílica - 
Rotas  m etabó l icas  para  cada  e tap a  do 
consórcio metanogênico. Fonte: Nakayama, 
2005.
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TABELA 4. Resultados reportados na 
anaeróbios.

literatura relativos a degradação de clorofenóis em reatores

Autores Tipo de 
reator

R.PCP 
(mg/L d)

[PCP]
(mg/L) TDH (d) CO

J j jD Q O /L d )
Substratos

(co-substratos) Metabólitos

Shen et al. 
(2005) UASB 140,7 180 1,0 3,56 Sacarose Não estudado

Montenegro, et 
al. (2001)

Reator
híbrido 16,8 21 1,3 6,88 Metanol, Hac, 

HPr, Hbu, Hac. Não estudado

Tartakovisk et 
al. (1999) UASB 70 80 1,2 Sacarose, Hbu, 

etanol 3-CP

Khodadoust,
et al. (1997) GAC 0,4 1333 9,3 6,3 Etanol 3-CP, 4-CP

Tsuno et a l . . 
(1996)

GAC 80,0 400 5 0,34 Acetato de sódio
Traços de 

TeCP, TCP, 
DCP e CP

DufF et a i  
(1995) UASB 0,33 1 2-3 0,4 Fenol DCP

Wu et al . , 
(1993) UASB 97 60 16,2 Metanol, Hac, 

HPr, Hbu
Não

detectado
Hendriksen et 
a l. , (1992) UASB 2,20 3 2-3 0,4 Glicose DCP

Hendriksen et 
al. (1991)

Reator com 
biomassa 0,7 2 2-3 0,4 Glicose TCP

imobilizada
Damianovic et 
al. 2004) HAIB 4,15 8 0,75 1,7 Glicose, HAc, 

HFo DCP

Saia et al. 
(2005) HAIB 10,40 20 0,75 0,5 Glicose, HFo Não

detectado
R.PCP: carga de PCP aplicada ao reator por dia; CO: carga orgânica aplicada ao reator por dia; TDH: tempo de detenção 
hidráulica: GAC: reator de leito fluidízado com carvão ativado como material suporte; HAIB: reator anaeróbio horizontal de leito 
fixo: HAc: ácido acético, HFo: ácido fórmico. HBu: ácido butírico, HPr: ácido propiônico; CP: monoclorofenol. DCP diclorofenol, 
TCP: triclorofenol, TeCP: tetraclorofenol; Ellciência de remoção de DQC) -1 0 0 % , exceto: > 95%  para Khodadoust et al., 1997; 
>  92%  para Montenegro ei al., 2 0 0 1 ; >  90%  for Tartakovisk et al., 1999; Eficiência de remoção de PCP -9 9 % .

5.2.3 Compostos alifáticos halogenados

Entre os compostos alifáticos halogenados destacam-se no emprego da 
tecnologia anaerobia para sua transformação e/ou mineralização, o percloroetileno 
(PCE) e o tricloroetileno (TCE), considerados os mais comuns contaminantes clorados 
de águas subterrâneas em função de sua ampla aplicação nos últimos 100 anos como 
solvente e desengraxante, particularmente na indústria metalúrgica, além de compor 
produtos de limpeza doméstica para a remoção de tintas e lavagens de tapetes e à 
seco. Alguns resultados sobre a adequada performance de biodigestores anaeróbios 
na estabilização do composto PCE podem servir de exemplo, como os de Prakash & 
Gupta (2000), os quais demonstraram a efetiva aplicação do reator UASB (esquema 
da Figura 7A) na remoção de 98% de resíduos contendo até 50 mg/L do composto.

Sob condições anaeróbias, o PCE e o TCE podem ser mineralizados conforme 
modelo proposto por Vogel & McCarty (1985) e apresentado na Figura 10. No 
esquema, se observam os passos para a completa degradação dos compostos à dióxido 
de carbono. Na Figura não se indica a produção do metano, embora a degradação 
desses alifáticos também possa levar à formação de ácidos orgânicos intermediários 
aos substratos preferenciais dos organismos metanogênicos.
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A revisão das pesquisas sobre a 
degradação anaeróbia do PCE e do TCE 
revela que o processo anaeróbio sob 
m etanogênese para o tratam ento 
desses compostos, tanto em biorreatores 
como nas práticas de biorremediação 
de águas subterrâneas, é uma das 
alternativas mais promissoras (VOGEL 
& MCCARTY, 1985; BELAY & 
DANIEL, 1987; FREEDM AN & 
GOSSET, 1989). Os trabalhos de Egli et 
al. (1987), Fathepure et al. (1987) 
e Fathepure & Boyd (1988a, b) 
constataram  que a b io transform ação 
do PCE e TCE sob m etanogênese 
ocorre na presença de espécies 
com o M ethanosarcina m azei, 
Methanobacterium thermoautotrophicum 
e Methanosarcina sp. linhagem DCM. A 
necessidade de doadores de elétrons como 
hidrogênio, formiato, acetato, glicose e 
metanol são relevantes para a ocorrência 
da desalogenação redutiva dos compostos. 
Di Stefano et a l., (1992) consagraram o 
papel fundamental das metanogênicas no 
equilíbrio da biotransformação do PCE e 

TCE em etileno em reator anaeróbio contendo metanol e hidrogênio.
Um dos efeitos importantes da biodegradação de tóxicos para o meio ambiente 

é resultar na liberação de compostos que ainda mantém elevado nível de toxicidade. 
Esse é o caso do cloreto de vinila, utilizado como material para manufatura de produtos 
de plástico poiivinilclorado e gerado como intermediário na rota de degradação 
anaeróbia do TCE. Esse composto apresenta toxicidade superior ao TCE e, portanto, 
requer estímulo à sua completa estabilização. A desalogenação redutiva anaeróbia do 
cloreto de vinila ocorre sob anaerobiose resultando na produção do eteno, e seu 
mecanismo celular envolve enzimas ligadas à membrana de certas espécies anaeróbias. 
Os resultados de Holliger et al. (1999) com Dehalobacter restrictus, comentados 
no item 3, auxiliaram a revolução ocasionada sobre a bioquímica energética da 
desalogenação redutiva, na qual os mecanismos respiratórios são íundamentais para 
certos organismos desalogenadores (Figura 5B).

Nos últimos anos, várias foram as espécies de arquéias metanogênicas 
(M ethanobacterium  therm oautrotophicum , M ethanobacterium  sp., 
Methanococcus deltae, M. thermolitrotophicus, Methanosarcina sp. linhagem 
DCM e M .m azei) e de bactérias anaeróbias (D esulfo tom aculum  sp., 
Desulfobacterium linhagem DCB-1, Acetobacterium woodii e Desulfitobacterium 
frappiere TCE I) relacionadas à desalogenação redutiva do PCE e do TCE (Fatibello,

CO:

FIGURA 10. Esquema da biotransformação 
do PCE a C 0 2 envolvendo a desaloge
nação redutiva, como proposto por Vogel 
& McCarty (1985).
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2000). Culturas como D ehalococcoides ethenogenes 195 e Dehalospirillum  
multivorans foram posteriormente relatadas por Maymó-Gatell et a i (1995) e May mó- 
Gatell et al. (1999) como responsáveis pela bioconversão anaeróbia desses compostos 
em reatores de leito fluidificado contendo biofilmes (esquema da Figura 7B), bem 
como os autores verificaram que Iodos granulados de sistemas UASB (esquema da 
Figura 7A) foram capazes de degradar o PCE a metano na presença das espécies de 
Methanosaeta sp. e Methanosarcina sp.

5.2.4 Outros compostos orgânicos tóxicos

Compostos aromáticos estão presentes em muitos produtos derivados do 
petróleo e são amplamente utilizados nas sínteses orgânicas. Os fenóis são compostos 
que formam a estrutura básica de uma grande variedade de produtos orgânicos. São 
considerados compostos orgânicos poluentes devido às suas características ácida e 
tóxica aos organismos vivos. São encontrados em compostos de origem natural, como 
no petróleo, em corantes naturais, em óleo de sedimentos rochosos, entre outros, 
constituindo em resíduo da indústria petroquímica, da atividade mineradora, da indústria 
de conversão do carvão, entre outros. O aporte ao ambiente é proporcionado também 
pela sua presença em resíduos sintéticos, nos quais compõem a estrutura básica, 
como corantes, pesticidas, produtos farmacêuticos, entre outros. A vinhaça, gerada 
nos processo de produção de açúcar e álcool também contém compostos fenólicos.

A estrutura química dessa classe de compostos, como por exemplo, os grupos 
funcionais, a volatilidade, solubilidade, características de adsorção, entre outros, está 
associada ao destino desses compostos no ambiente. Os compostos aromáticos 
encontram-se em número expressivo de fontes potencialmente poluidoras das águas 
(Tabela 5), como apontado por Kruman & Paruchuri (1997). Os corpos d’água são, 
em geral, contaminados por compostos fenólicos carreados dos solos agrícolas ou de 
esgotos e efluentes industriais. Em concentrações entre 5 a 35 mg/L são considerados 
letais a organismos aquáticos superiores.

Dentre os compostos aromáticos de interesse ambiental estão também os 
compostos benzeno, tolueno, etilbenzeno e xilenos (BTEX), componentes dos derivados 
de petróleo, presentes em águas subterrâneas e superficiais devido às contribuições 
acidentais, vazamentos de tanques de armazenamento de combustíveis e de tubulações,
o que certamente compromete os recursos hídricos. Gusmão et al. (2005), estudando 
a biodegradação de BTEX em RAHLF (Figura 7E), revelaram a remoção de quase 
95% na presença de etanol, destacando os consórcios anaeróbios formados por 
organismos desnitrificantes Paracocccus sp. e Variovax sp., além de espécies em 
geral não cultiváveis.

Por sua vez, o formaldeído é um composto orgânico alifático de interesse 
ambiental, que embora apresente toxicidade leve aos organismos aquáticos tem aporte 
expressivo ao ambiente em função de sua vasta utilização, requerendo providências 
previamente à sua descarga no ambiente. O formaldeído é um intermediário importante 
na síntese de compostos orgânicos e na indústria de plásticos e resinas utilizados na 
produção de laminados e aglomerados de madeira. E utilizado em uma grande variedade
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de processos industriais, como na indústria de papel e ingrediente ativo em desinfetantes 
e conservantes. O tratamento anaeróbio desse composto tem resultado em uma 
alternativa segura e atraente. Na Tabela 6 estão apresentados estudos em reator 
anaeróbio horizontal de leito fixo (HAIB) em escala de bancada para o tratamento de 
águas contendo os compostos orgânicos fenol, BTEX e formaldeído.

A utilização de reatores com alimentação contínua pode favorecer a degradação 
dos tóxicos, minimizando o acúmulo do composto original e seus derivados intermediários. 
A elevada retenção de biomassa nos sistemas apontados, associada à capacidade de 
adsorçâo do meio suporte pode aumentar o tempo de retenção da substância, por vezes 
requerida para degradação e manutenção da estabilidade do sistema.

TABELA 5. Águas residuánas contendo compostos aromáticos.

Fontes C om p ostos  fenólicos de interesse

Hidrocarbonetos (a lcanos, c icloalcanos, hidrocarbonetos  
poliaromáticos, benzenos, toluenos, xilenos, n-octanos, n~ 
decanos, naftalenos, bifenilas, fenol)
Naftaleno, heptanos, benzenos, butadieno, álcoois C 4 , fenol e 
resorcinol
Pirogalol, hidrocarbonetos poliaromáticos, piridinas, picolinas, 
lutidinas, xilenos, toluenos, ácido benzóico
m-aminofenol resorcinol, dinitrofenol, p-nitrofenol, 
trinitrofenol, ácidos benceno-su lfôn icos, anilina, 
clorobenzenos, tolueno
Truenos, alcohol benzílicxo, ácido fenil acético , pridutos 
clorados do  benceno , clorofórmio, éter, á lcool etílico
Á cido protecatóico, ácido benzóico , guaicóis, catecol, álcool  
coniferil, ácido fenil propiônico, fenóis e clorofenóis  
Taninos, catequina, fenol, clorofenol, nitrofenol

Clorofenóis, fenóxi-ácidos, amino aromáticos, 
nitroaromáticos, PC Bs

estireno

azo aromáticos, nitroaromáticos, amino aromáticos 

sulfo aromáticos, alquilfenóis

hidrocarbonetos cloroaromáticos e PCBs

PC B s =  b ifcn ilos po lic lo rados. Fonte: baseada em  K um aran & P aruchu ri, 1997.

TABELA 6. Resultados apresentados na literatura relativos à remoção de compostos tóxicos aromáticos 
por processo anaeróbio.

Autor
C o m p o sto s  

orgânicos tóxicos
C oncentração

(m g/L)
C o-substrato

TDH
(horas)

R em oção
(%)

Bolãnos et al., (2 0 0 1 ) fenol 1200 - 12 99

de Nardi et al., ( 2 0 0 2 ) BTEX 10 etanol 12 90

Ribeiro (2 0 0 5 ) BTX 40 etanol 16 95

Oliveira et al . , ( 2 0 0 4 ) formaldeído 1200 - 12 95

Refinaria de petróleo

Petroquímicas 

Refinaria de carvão

indústria química básica

Indústria farmacêutica 

Indústria de polpa de papel 

Curtumes

Indústria de agroquímicos  

Fabricação de plásticos  

Fabricação de corantes  

Detergente e surfactantes 

Fluidos hidráulicos
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A remoção por biodegradação dos compostos orgânicos tóxicos citados nos 
estudos apresentados permite inferir sobre o potencial de aplicação da tecnologia 
anaeróbia para minimização dos efeitos deletérios desses compostos ao ambiente. 
Pode ser vislumbrada a possibilidade de inserção desses reatores como sistemas de 
tratamento quando da geração de efluentes com tóxicos orgânicos, ou mesmo para 
biorremediação de áreas contaminadas.

A adequação de fatores ambientais nos reatores, como: pH, potencial redox, 
manutenção da comunidade de microrganismos aptos, obtida através de adaptação 
aos compostos, tem sido exaustivamente buscada, embora a complexidade do processo 
exija ainda muitos estudos.

5.3 Tratamento de águas residuárias contendo formas oxidadas 
de enxofre

Os principais problemas ambientais que influenciam o caminho do enxofre na 
natureza relacionam-se às atividades antropogênicas, como a formação da chuva 
ácida (H2S 0 4 2), odores emanados de ambientes anaeróbios (H,S), corrosão de aço 
e concreto, liberação de metais pesados de sedimentos e minérios expostos ao ar. 
Uma outra fonte poluente encontra-se nas águas residuárias com elevadas 
concentrações de sulfato devido a processos industriais que utilizam compostos 
sulfurosos no processamento de seus produtos ou que estejam presentes em sua 
matéria-prima. Portanto, essas águas ricas em compostos sulfurosos contribuem 
significativamente para o desequilíbrio do ciclo do enxofre na natureza.

Entre os compostos sulfurosos utilizados industrialmente estão o ácido sulfurico 
(industria alimentícia para correção do pH, agente de digestão em processo “Kraft" 
de indústria de papel), o tiossulfato (indústria de fotos, no branqueamento em indústria 
de papel), o sulfeto de sódio (em curtumes), o dióxido de enxofre (branqueamento de 
açúcar ou como seqüestrador de oxigênio). Por sua vez, as formas de enxofre menos 
oxidadas podem ser transformadas em sulfato nos sistemas de tratamento aeróbios. 
Nas indústrias de processamento de alimentos marinhos e de petróleo, o sulfato é 
encontrado nas diferentes fontes de matéria prima (SPANJERS et al., 2001; OMIL 
et a i ,  1997).

Basicamente, existem dois grupos de águas residuárias com elevadas 
concentrações de sulfato que merecem tratamento especial: efluentes com altas 
concentrações de sulfato com baixíssimos teores de matéria orgânica, derivados, por 
exemplo, da produção de ácido sulfúrico, lavagem de gases ácidos e de lixiviados de 
mineração; efluentes contendo sulfato e matéria orgânica, derivados de usinas de 
fermentação alcoólica, curtumes, refinarias de óleo; indústria de papel e celulose, 
entre outros.

A poluição causada por compostos de enxofre em águas residuárias não é 
intensamente abordada tal como a derivada dos compostos orgânicos e dos nutrientes 
nitrogênio e fósforo, principais alvos, nas últimas décadas, da aplicação de diferentes 
processos para sua remoção. Entretanto, a atual tendência de reúso de águas residuárias 
industriais, que pode apresentar acúmulo de sais como o sulfato, impõe a adequação
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10 — . dos sistemas de tratamento com enfoque na
/  h s  \  remoção de compostos sulfurosos.

3 0 7 \ /  \ J  O ciclo biogeoquímico do enxofre
*5 0 6 f  I  ocorre segundo reações de óxido-redução,

sendo o sulfato sua forma mais oxidada e o
1 0.3 A A sulfeto a mais reduzida. Sob anaerobiose,
|  02 /  \  J  \  oco rre  a conversão  das formas mais

\  ox idadas  de enxofre a sulfeto, que0.0   n
4 6 8 10 12 14 pH permanece na fase gasosa ou líquida em

FIGURA 11. Diagrama de equilíbrio do função das condições ambientais, sabida- 
sulfeto em função do pH. mente do pH (Figura 11). Nessas condições,

as relações sintróficas entre as arquéias 
metanogênicas e as bactérias redutoras do íon sulfato (BRS) podem se alterar, 
permitindo que o metabolismo de um ou outro grupo microbiano se sobressaia. O 
item 3 realça particularidades dessa importante interação microbiana.

Para o controle do sulfato em biorreatores, aplica-se uma relação entre os 
teores de matéria orgânica (determinado pelo método analítico DQO1) e de sulfato 
(D Q 0/S 04 2). Nesse sentido, o valor D Q 0 /S 0 4 2 de 0,67, obtido estequiometricamente, 
permite a conversão do sulfato a sulfeto concomitantemente à remoção de matéria 
orgânica. Teoricamente, para essa relação, há sulfato suficiente no meio para que 
toda matéria orgânica presente seja utilizada pelas BRS, podendo o reator operar 
exclusivamente em condições sulfetogênicas.

Apesar de existir a possibilidade de acoplamento das reações de degradação 
da matéria orgânica e redução de sulfato, deve-se utilizar a relação proposta com 
reservas, enfocando o potencial de toxicidade do sulfeto gerado às arquéias 
metanogênicas acetoclásticas e, inclusive, para as BRS. Além disso, a completa 
redução do sulfato a baixas relações D Q 0 /S 0 4 2 é dificilmente obtida, uma vez que 
os organismos metanogênicos utilizadores do acetato não são facilmente substituídos 
pelas BRS. A redução do sulfato em concentrações limitantes é pouco conhecida, 
uma vez que ocorre competição entre diferentes grupos de BRS que obtêm energia 
através de processos fermentativos ou acetogênicos.

Nas décadas de 70 e 80, foi dada ênfase à prevenção ou minimização da redução 
de sulfato durante o tratamento anaeróbio de águas residuárias contendo sulfato, em 
função dos efeitos deletérios ao processo metanogênico (diminuição da produção de 
metano, toxicidade) e aos produtos gerados com características indesejadas, como o 
H^S. Atualmente, considera-se que o uso da tecnologia anaeróbia no tratamento de 
águas residuárias contendo elevadas concentrações de sulfato é possível com aplicação 
de medidas adequadas, que permitam a integração da metanogênese com a redução de 
sulfato, através de rotas complexas de biodegradação (LENS et al., 2002). Resultados 
obtidos fortuitamente em biorreatores em relação à redução do sulfato, associados ao 
conhecimento dos grupos microbianos a partir da conjugação das técnicas clássica e de 
biologia molecular, têm motivado a busca de novas estratégias operacionais e de projeto» 
reforçando o interesse na utilização desta tecnologia.

D em anda Q u ím ica  d e  O x ig ên io , m é to d o  p ara  d e te rm in a çã o  d o s  teo re s  d e  m atéria  o rgân ica em  am ostras. É quantidade 
d e  O , n ec essá ria  p a ra  a o x id a ç ã o  d a  m a té ria  o rg â n ic a  a tra v é s  d e  um  ag en te  qu ím ico .
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A instabilidade do processo causada pela competição estabelecida entre os 
microrganismos metanogênicos e as BRS é apontada como um dos inconvenientes 
da utilização da biotecnologia anaeróbia para águas com concentrações altas de sulfato. 
Contudo, como o processo tem despertado grande interesse pelo seu potencial de 
aplicação na eliminação do sulfato  e ou tras form as ox idadas de enxofre, 
concomitantemente à remoção de matéria orgânica (OMIL et al., 1997), superar a 
barreira dessa competição parece um dos caminhos promissores para adoção de 
procedimentos sob anaerobiose, tanto  para no b io tratam ento , com o para a 
biorremediação de solos e águas contaminadas.

A Tabela 7 relaciona os tipos de sistemas anaeróbios que têm demonstrado 
potencial para a redução do sulfato concomitantemente a oxidação da matéria orgânica.

Em função dos efeitos deletérios causados pelo sulfeto produzido no processo 
anaeróbio de tratamento, como odor desagradável e potencial de corrosão e toxicidade, 
o sulfeto é um subproduto da sulfetogênese a ser removido das correntes líquida e 
gasosa. Processos físico-químicos baseados na dissolução do sulfeto em meio alcalino, 
seguido de precipitação na forma de C aS 0 4, adsorção do sulfeto em resinas ou carvão 
ativado têm sido utilizados. Em geral, os processos citados apresentam eficiências de 
remoção adequadas, contudo, a transferência de fase e a formação de grandes 
quantidades de resíduo sólido requerem sistemas de tratamento complementares. 
Para tanto, após a produção do sulfeto, pode-se tratar o resíduo por oxidação resultando 
em enxofre elementar, outras reações de oxidação podem ainda efetivar em sistemas

T A B E L A  7. Estudos reportados na literatura para  redução  de  sulfa to  presente  e m  águas  residuárias.

Autor Reator d q o /s o 4 2 [so4~]
(mg/L) Substratos TDH

(h)

Remoção
de

sulfato(%)

Vassoughi et a i ,  
(2003)

Reator com chicanas de 
bancada 6 500 Melaço 24 88

Weijma et a i .  
(2003) UASB de bancada 0,67 2000 Metanol 10 10

Oude Elferínk 
(1998) UASB escala real 9,5 180 Efluente de indústria 

de papel* 4,6 95

Sipma et al., 
(1999) UASB de bancada 6.67 1080 Mistura de ácidos 

orgânicos 3,7 60

Omil et a i,  
(1998) UASB de bancada 2 1600 acetato 6 70

Mizuno et a i.  
(1994. 1998)

Reator de mistura
completa com 
alimentação contínua

8,3 1200 butirato e sacarose 8 90

Greben et a i . Reator de mistura 0.48 1600 sacarose 3,6 97
(2000) completa de bancada 0,78 1300 etanol 77

Silva et a i ,  
(2002) ASBBR de bancada 1,31

0,6
2400
2750

Efluente de produção 
de peróxido (diluída)+ 
etanol (1.3%v/v)

20*
8*

96
90

Damianovic et HAIB de bancada 5,0 920 Etanol, mistura de 12 97
a i,  (2005) 1,7 990 ácidos orgânicos 12 85

A SB BR: rea to r anaerób io  seqüencial com  b iom assa im o b ilizad a , ** p e río d o  de re s id ê n c ia  e m  d ia s  p a ra  A S B B R : H A IB R : rea to r 
anaerób io  horizontal de leito  fixo; *água res id u á ria  d e  o rig e m  industria l.
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industriais a fabricação de ácido sulfúrico ou o incremento de fertilizantes. A 
manutenção das condições ambientais necessárias para o processo é dificultada, 
principalmente pela escassez de equipamentos de controle da aeração, que caso seja 
excessiva conduz à oxidação dos compostos de enxofre a sulfato, conhecido como
“ciclo futir.

Em função do exposto, a utilização da biotecnologia anaeróbia abre a 
perspectiva para o tratamento de águas residuárias contendo sulfato ou outras formas 
oxidadas de enxofre e para recuperação do enxofre elementar, de alto valor agregado 
e indisponível em quantidades desejadas no Brasil. O conhecimento sobre as interações 
entre os microrganismos e as possíveis rotas metabólicas envolvidas possibilitará a 
melhor compreensão sobre os processos envolvidos e, conseqüentemente, fornecerá 
subsídios para o projeto de reatores mais eficientes e estáveis.
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I .  In tro d u ç ã o

Vários compostos aromáticos são encontrados naturalmente no ambiente. 
Entretanto, nas últimas décadas, o aumento da população e o desenvolvimento de 
novas tecnologias têm proporcionado um aumento significativo destas substâncias, 
causando transtornos ecológicos.

O crescente acúmulo de compostos aromáticos recalcitrantes na biosfera é 
decorrente da contaminação com resíduos e substâncias depositados, acumulados, 
enterrados e infiltrados de forma natural ou por ação antropogênica. O aumento da 
demanda do consumo de água e a baixa qualidade dos tratamentos de efluentes, 
tanto domésticos quanto industriais, também têm contribuído para a redução do fluxo 
de água disponível e também para a diluição dos resíduos depositados no meio ambiente 
(PEREIRA NETTO et a i , 2000; ALMEIDA et a l., 2004).

A contaminação das águas de rios, lagos e lagoas brasileiras com resíduos 
contendo com postos arom áticos aum entaram  cinco vezes na última década, 
principalmente em conseqüência das atividades agropecuárias e industriais, resultando 
em mais de 20 mil áreas contaminadas na extensão territorial do país (Agência Nacional 
de Águas - ANA). No Brasil, ainda não existe uma legislação específica para as 
questões que envolvem áreas contaminadas, visto que o primeiro órgão de controle 
ambiental da América Latina a possuir um sistema organizado de gerenciamento de 
áreas contaminadas foi a Agência Ambiental do Estado de São Paulo (Cetesb), a 
qual vem monitorando e executando ações emergenciais para áreas afetadas.

O aumento de contaminantes constituídos principalmente por compostos 
aromáticos tem despertado interesse no estudo da degradação destas substâncias. Os 
hidrocarbonetos aromáticos são compostos orgânicos que contêm um ou mais anéis 
benzênicos, arranjados de forma linear, angular ou em grupos. A energia proveniente do 
efeito de ressonância das duplas ligações destes anéis estabiliza as ligações entre os 
átomos de carbono na estrutura do benzeno, tomando-o altamente resistente à degradação, 
promovendo sua persistência na natureza (SOLOMONS & FRYHLE, 2004).

Os hidrocarbonetos aromáticos apresentam menor coeficiente de partição do 
que os hidrocarbonetos alifáticos (C 15 a C30), sendo portanto, mais tóxicos ao ambiente 
por apresentarem maior mobilidade em água, podendo atingir diversos ambientes 
naturais assim como as centrais de abastecimento das grandes cidades (TIBURTIUS 
et a l 2004).

Muitos compostos aromáticos apresentam grupos funcionais ou estruturas 
parciais não naturais, ou seja, foram adicionados por via sintética, sendo denominados 
compostos xenobióticos, já  que são estranhos ao meio ambiente. A grande maioria 
dos compostos xenobióticos é recalcitrante, entretanto, existem enzimas microbianas 
envolvidas na degradação destes compostos como as hidrolases, oxigenases e outras 
também envolvidas nas reações de desalogenação (GOLOVLEVA et a l., 1990).
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O tempo de meia-vida destes com postos no am biente depende quase que 
exclusivamente da estrutura quím ica peculiar de cada um. A clivagem  do anel 
benzênico pode ser considerada o passo mais difícil durante o processo de 
biodegradação de um composto aromático devido sua alta estabilidade (COLOMBO 
et al., 1996). As reações envolvidas nesta etapa de degradação podem  ser de 
oxidação, quando moléculas de oxigênio estão presentes, ou de redução, na qual 
várias enzimas microbianas estão geralmente envolvidas. Os grupos substituintes 
encontrados nestes compostos, com o carboxilas, metilas e hidroxilas, diminuem a 
energia de ressonância removendo elétrons e desestabilizando o anel benzênico, 
podendo facilitar o processo de clivagem. A relação entre a estrutura quím ica e o 
tempo de meia-vida de alguns com postos arom áticos presentes no am biente está 
apresentada na Tabela 1.

TABELA 1. Estrutura química e tempo de meia-vida de alguns compostos orgânicos aromáticos presentes 
no ambiente.

Composto orgânico Estrutura química Tempo de 
meia-vida (dias)*

4,4'-metilenodianilina H2NX ^ X j C-^NH2 4

* q  '  '-1- --

Ftalato de etila i. 1 o 23

Pentaclorofenol

D

100

0* ON OH
CM, J, 1nr Cl q

^  CM, V  
CM%

»C’9*ui mOiwi f-Crmc*

Cresóis 5 7 0

Hidrocarbonetos aromáticos 
policíclicos (antraceno) OCO 5 7 0

Bifenilas policloradas(2,3 ,4 ,6 -  
tetraclorobifenila)

Cl o  

Cl

9 4 0

H exaclorobenzeno
Cls  A._ .. Cl

ci" V *  CI
Cl

1529

Di-benzofurano c ^ o 3 6 0 9
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Estes compostos podem contaminar plantas e animais e reagirem com 
moléculas biológicas, tornando-se potenciais agentes carcinogênicos e eficientes 
mutagênicos. O caráter tóxico do benzeno e de alguns de seus derivados como o 
tolueno, etilbenzeno e xileno, comumente denominados compostos BTEX, está 
relacionado aos seus respectivos potenciais de carcinogenicidade e mutagenicidade, 
que levam ao aparecimento de tumores, alterações genéticas e leucemias, por se 
ligarem ao tecido adiposo e às proteínas e serem de difícil eliminação (PEREIRA 
NETTO et a l., 2004; TIBURTIUS et a l 2004).

2. C om postos  a ro m á tic o s  n a tu ra is  e derivados, 
c o n ta m in a n te s  do  a m b ie n te

Conforme salientado, existem compostos aromáticos que estão presentes 
naturalmente no ambiente, como por exemplo, os ácidos húmicos que estão no solo e 
constituem a sua reserva orgânica. Estes ácidos são constituídos por polímeros de 
hidroxifenóis, ácidos hidroxibenzóicos e outras substâncias aromáticas, as quais estão 
ligadas a outros constituintes orgânicos como carboidratos e proteínas (RAUEN et 
a l 2002). Os ácidos húmicos são formados a partir da degradação oxidativa e 
conseqüente polimerização da matéria orgânica depositada no solo. Em condições 
limitadas de oxigênio, estes ácidos podem ser precursores de hidrocarbonetos 
aromáticos policíclicos através da ação microbiana (THIELE BRÜMER, 2002).

A flexibilidade e a coesão das fibras vegetais nas plantas são resultantes da 
presença da lignina, uma molécula aromática complexa, a qual é constituída por 
seqüências de unidades repetitivas de fenil-propanos ligados a grupos metoxílicos e 
hidroxílicos (Figura 1). A lignina está localizada principalmente na lamela média da 
estrutura da parede celular vegetal e em menor quantidade nas paredes secundárias 
da célula vegetal. Este biopolímero também atua limitando a ação de microrganismos 
patogênicos, os quais podem produzir enzimas extracelulares capazes de superar a 
resistência natural da madeira, promovendo a formação de substratos solúveis. 
A principal fonte de contaminação ambiental por derivados aromáticos originados 
da lignina são as atividades industriais vinculadas ao processamento da madeira

nas indústrias de polpa e papel. 
O objetivo principal deste 
processam ento  é a rem oção 
de parte da lignina para pro
mover o branqueamento e obter 
a polpa como m atéria-prim a 
(LEONOWICZ e t a l 1999).

O petróleo é outra fonte 
natural de compostos aromá
ticos, apesar de ser constituído 
principalm ente de h id ro ca r
bonetos alifáticos e olefinas. A 
exploração e u tilização  do
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FIGURA 1. Precursores da lignina: (a) álcool cumarílico; 
(b) álcool coniferílico; (c) álcool sinapílico; (d) modelo 
de e sque le to  ca rbôn ico  fo rm ador  da  es t ru tu ra  da 
lignina.
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petróleo são de grande risco para o meio ambiente, desde o processo de extração, 
transporte, refino, até o consumo, com a produção de gases que poluem a atmosfera. 
O derramamento de petróleo nas águas oceânicas é extremamente agressivo às vidas 
aquáticas, constitui um problema ambiental recente, que surgiu da globalização das 
tecnologias desenvolvidas a partir da II Revolução Industrial (ABED & KÒSTER, 
2005). Acidentes envolvendo a difusão destes compostos para o ambiente têm sido 
comuns, contaminando desde águas subterrâneas no caso de vazamentos em postos 
e distribuidores de gasolina, até grandes catástrofes como os acidentes em oleodutos 
que prejudicaram a flora e a fauna do litoral dos Estados do Rio de Janeiro, São Paulo 
e Paraná, nos últimos anos (CETESB).

As atividades antrópicas afetam diretamente o ecossistema e depositam 
compostos aromáticos constantemente na biosfera. A deposição de percolados tóxicos 
em aterros sanitários, o lançamento de efluentes industriais e a disposição de resíduos 
agrícolas são as principais fontes de poluição em águas subterrâneas, rios e solos, 
respectivamente (TEKERE et a l., 2005).

Os hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (HAPs), constituem uma classe 
importante de compostos contaminantes tóxicos, visto que estão presentes no petróleo 
e também são formados durante a combustão incompleta de materiais orgânicos. 
Dentre os HAPs encontrados no am biente, destaca-se o antraceno, o qual é 
considerado um composto modelo por estar presente nas estruturas químicas do 
benzopireno (Figura 2a) e também o benzoantraceno que são ambos potencialmente 
carcinogênicos e recalcitrantes (KRIVOBOK et a l 1998).

Os resíduos de defensivos agrícolas depositados no solo ligam-se à matéria
o rg ân ica  e partic ipam  da 
fo rm ação  de substânc ias  
húmicas. Posteriormente, são 
liberados ou absorvidos por 
microrganismos, mesofauna 
ou por p lan tas , e, se não 
m e tabo lizados  por e les 
também constituirão um sério 
p ro b lem a  de po lu ição  
ambiental. Quando no solo, os 
pesticidas (Figura 2b) podem 
ainda  ser convertidos  em 
com postos halogenados e 
anilinas alquil-substituídas 
tornando-se mais estáveis e 
persistentes, causando mais 
danos ao m eio  am bien te  
(GOLOVLEVA et al., 1990).

As propriedades físi
cas e quím icas peculiares 
apresentadas pelas bifenilas 
p o lic lo rad as  ta is com o

CH,

(a) (b)

o=s=oI
ON» (d)

(c)
O Na

o=s=o

FIGURA 2. Estruturas químicas de a lguns com pos tos  
a rom áticos  tóx icos  pe rs is ten te s  no a m b ie n te :  (a) 
benzopireno (HAP); (b) Imazaquin (herbicida); (c) 2 ,3A 6-  
clorobifenila ; (d) vermelho congo  (co ran te  azóico) .
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estabilidade térmica, inércia e alta resistência elétrica, tomaram comum o uso destas 
substâncias. Conseqüentemente, foram utilizadas extensivamente em diversos setores 
industriais durante décadas, principalmente na manufatura de fluídos hidráulicos e 
dielétricos. Porém, as bifenilas policloradas (Figura 2c) apresentam alta resistência à 
degradação , perm anecendo  nos solos e águas durante muitos anos, sendo 
bioacumuladas em plantas e animais de acordo com a cadeia alimentar. A alta 
persistência destes compostos no meio ambiente fez com que a partir da década de 
70, muitos países proibissem a importação e fabricação destes compostos (BORJA 
et al., 2005).

As indústrias têxteis e de tintas despejam toneladas de resíduos no meio 
ambiente a cada ano, causam uma poluição visual e persistente, uma vez que estes 
efluentes requerem um tratamento complexo e grande parte destes resíduos é 
depositada no ambiente de forma inadequada. Dentre os principais corantes químicos 
utilizados nas indústrias têxteis destacam-se os corantes azóicos, os quais são 
compostos coloridos constituídos por grupos cromóforos azo (Figura 2d). O sistema 
conjugado apresentado por estas estruturas aromáticas é responsável pela coloração 
intensa, alta solubilidade em água e alta resistência à degradação. Quando presentes 
em altas concentrações na biosfera, como a maioria dos compostos aromáticos, são 
causadores de citotoxicidade e carcinogênese nos organismos vivos, atingindo 
principalmente a flora e fauna aquáticas (KUNZ et al., 2002; KHEHRA et al., 2006). 
A ligação azo presente nestes corantes é sintetizada quimicamente, não existindo na 
natureza enzimas capazes de agir sobre estes compostos, o que os tomam persistentes 
no ambiente.

3. B iodeg radação  de  com pos tos  a rom áticos

Os processos ideais de degradação levam à mineralização completa dos 
compostos orgânicos, ou seja, à C 0 2 e H20 .  Também existem as degradações parciais 
ou ainda simplesmente a biotransformação de um composto aromático em alguns 
respectivos derivados, que podem ao invés de diminuir, aumentar a toxicidade do 
meio ambiente (KALB1TZ et a l., 2003).

Existem exemplos de degradação abióticacomo os processos físico-químicos, 
os quais têm sido utilizados para a degradação de compostos BTEX (benzeno, tolueno, 
etilbenzeno e xileno). Estes são processos oxidativos avançados, como a fotocatálise 
heterogênea, ozônio, irradiação ultravioleta e a fotólise. Dentre estes processos, as 
oxidações promovidas pelo uso de radiação solar são as mais promissoras visto que 
geram  radicais hidroxilas (H O ), que possuem caráter fortemente oxidante 
(T1BURTIUS et al., 2004; 2005).

Muitos processos oxidativos têm sido combinados com diferentes tipos de 
tratamentos biológicos, aumentando de forma eficiente os processos de tratamento 
de efluentes de indústrias papeleiras, farmacêuticas, queijeiras, entre outras 
(ALMEIDA et a l., 2004). O uso dos processos fotoeletroquímicos em associação 
com microrganismos também tem sido utilizado para acelerar a degradação de corantes 
procedentes de efluentes têxteis. A remoção da cor destes efluentes não é indicativo
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da degradação dos compostos tóxicos, porém, a intensidade da coloração dos rios e 
lagoas interfere significativamente nos processos fotossintéticos naturais e prejudica 
a flora e fauna da região afetada (BERTAZOLLI & PELEGRINI, 2002).

Os processos biológicos utilizados nos tratamentos de efluentes e recuperação 
de solos compreendem principalmente a biodegradação e biorremediação dos 
compostos orgânicos aromáticos contaminantes e recalcitrantes, responsáveis pela 
mineralização da matéria orgânica a dióxido de carbono e água, através de óxido- 
redução envolvendo microrganismos (TIBURTIUS et a l 2004). Geralmente, 
as reações de bioconversão envo lv idas  nos p rocessos  de b io d eg rad ação  
são destoxificantes, porém pode ocorrer a formação de metabólitos intermediários 
mais tóxicos que os compostos de origem. A hidrólise de herbicidas contendo 
fenilamidas, por exemplo, resultam na formação de cloroanilinas, substâncias estas 
que, sob a ação de enzimas m icrob ianas  são fac ilm en te  co ndensadas  a 
tetracloroidroazobenzenos. Assim sendo, compostos policlorados são depositados na 
biosfera indiretamente, os quais apresentam maior persistência e alto potencial 
carcinogênico (GOLOVLEVA et al., 1990; KIM et a l 2004).

O potencial de b iodegradação  de co m p o sto s  a rom áticos  depende 
principalmente do microrganismo utilizado e da sua capacidade de metabolizar as 
estruturas químicas dos compostos presentes nos resíduos disponibilizados para o 
tratamento. Devem ser consideradas ainda, as condições ambientais oferecidas para 
o desenvolvimento adequado do microrganismo, como a aeração, a temperatura, o 
pH, a umidade e a disponibilidade de nutrientes que permitam o bom desenvolvimento 
da população microbiana local (NWEEKE et a l., 2003).

A falta de condições ambientais para o crescimento e desenvolvimento dos 
microrganismos é um problema que vêm sendo observado nos processos de 
biodegradação de compostos aromáticos. Muitas substâncias depositadas no ambiente 
são adsorvidas pelo solo na forma de colóides e ácidos hum icos, e ficam 
consequentemente, pouco disponíveis para os microrganismos (TH1ELE & BRÜMER,

2002). Estudos recentes realizados
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FIGURA 3. Degradações oxidativas de compostos 
o rg ân ico s  por  via m icrob iana ,  s e g u n d o  
Golovleva et al., 1990: (A) hidroxilação; (B) 
oxidação; (C) clivagem oxidativa da ligação éter; 
(D) h id rox i lação  do anel b e n z ê n ic o ;  (E )  
desalogenação oxidativa; (F) clivagem do anel 
benzênico; (G) clivagem da ligação éster.

em Hyogo, no Japão, demonstraram 
que se faz n ecessá r ia  uma 
quantidade excessiva de macro- 
nutrientes para que o processo de 
biodegradação de petróleo, após 
derramamento, seja mais rápido e 
eficiente (MAKI et a l., 2003).

As reações envolvidas na 
b io d eg rad ação  dos com postos  
aromáticos podem ser oxidativas, 
quando realizadas em aerobiose, ou 
redutivas, quando em anaerobiose. 
As reações de oxidação dos com
postos aromáticos pelos microrga
nismos são baseadas principalmente 
em p rocessos  de h id rox ilação ,
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seguidos pela clivagem dos anéis aromáticos e epoxidação, ou seja, reações que 
envolvem a transferência de oxigênio (GOLOVLEVA et a l 1990). A Figura 3 mostra 
um esquema das possíveis reações de degradação por via microbiana que podem 
ocorrer na presença de oxigênio.

Quando o oxigênio não está presente no ambiente, os microrganismos 
anaeróbios utilizam diferentes aceptores de elétrons para o metabolismo destes 
compostos aromáticos, os quais envolvem o uso de vias metabólicas específicas para 
a degradação completa. Os principais aceptores finais de elétrons das vias catabólicas 
anaeróbicas destes compostos são os sulfatos, que são predominantes em ambientes 
aquáticos, e também o dióxido de carbono, encontrado nos sistemas ricos em matéria 
orgânica. Muitas vezes as substâncias húmicas presentes no solo também atuam 
como aceptores finais de elétrons, nas vias de degradação de compostos orgânicos 
em anaerobiose (TOR & LOVLEY, 2001; THIELE & BRÜMER, 2002).

3 .1 Degradação de compostos aromáticos por algas e bactérias

O processo de biodegradação dos compostos aromáticos no ambiente aquático 
é realizado geralmente por um consórcio de microrganismos envolvendo bactérias, 
cianobactérias e algas. Algumas algas heterotróficas como a Prototheca zopfii são 
capazes de degradar hidrocarbonetos alifáticos e aromáticos, principalmente através 
de vias metabólicas que envolvem a meta clivagem destes compostos. Substâncias 
como corantes azóicos, anilinas, fenóis e cresóis são degradados obrigatoriamente 
em aerobiose (SEMPLE, 1999).

Geralmente, as algas e cianobactérias apresentam um papel indireto na 
degradação, sendo as bactérias aeróbicas e heterotróficas responsáveis pela 
metabolização dos compostos aromáticos, enquanto que as algas fornecem oxigênio, 
nitrogênio e matéria orgânica. Este tipo de relação simbiótica é muito encontrado em 
áreas de derramamento de óleo e petróleo (ABED & KÒSTER, 2005).

Atualmente, a prática de processos biológicos que envolvem a presença de 
microrganismos tanto anaeróbicos como os aeróbicos tem proporcionado resultados 
eficientes na mineralização de compostos aromáticos. O conhecimento da regulação 
das enzimas responsáveis pela degradação destes compostos em diferentes condições 
ambientais é muito importante para o entendimento e aplicação dos microrganismos 
nos processos de biodegradação (KHEHRA et a l 2006). Na ausência de oxigênio, 
a clivagem dos anéis aromáticos presentes nestes compostos pode ser realizada 
principalmente através de reações de hidratação, descarboxilação ou carboxilação 
ou hidrogenação, conforme mostra a Figura 4.

A biodegradação de compostos aromáticos é realizada por vias metabólicas 
específicas para o catabolismo destas substâncias e também através de reações de 
óxido-redução catalisadas por enzimas extracelulares. A Arthrobacter sp. possui 
vias metabólicas diferentes para a degradação de compostos aromáticos similares, 
como a 2-metil, a 2-etil e a 2-hidroxipiridina. A degradação de 2-metilpiridina, por 
exemplo, é acompanhada por um aumento significativo da produção de ribotlavinas, 
enquanto durante o metabolismo de 2-hidroxipiridina observa-se a secreção de



Biodegradação de compostos aromáticos 269

pigmentos para o meio de cultivo (O LOUGHLIN et al., 1999). Estas diferenças 
ocorrem porque o metabolismo destes compostos aromáticos pode ser realizado através 
de diferentes intermediários, como o catecol, a hidroxi-idroquinona e o protocatecoato, 
os quais posteriormente podem ser metabolizados através de vias de degradação de 
compostos aromáticos existentes nos microrganismos, como a via do P-cetoadipato 
(DÍAZ et al. 2001).

A bactéria Acinetobacter calcoaceticus é produtora da enzima catequina 
oxigenase, responsável por transformar a catequina em ácido protocatecóico e ácido 
fluoroglucinol carboxílico. O ácido protocatecóico é posteriormente metabolizado pela 
via do P-cetoadipato. A clivagem em orto- e em meta- são as vias convergentes da 
degradação dos compostos aromáticos mais utilizadas por bactérias e também por 
fungos encontrados no solo (ARUNACHALAM et al., 2003). A Figura 5 mostra o 
primeiro passo da degradação do catecol e do protocatecoato à acetil-CoA através 
da clivagem nas posições meta e orto, esta última conhecida como via do p-cetoadipato.
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Através da ação de isomerases, hidrolases, tautomerases e descarboxilases, estas 
moléculas são reduzidas à acetil-CoA e são totalmente metabolizadas no ciclo de 
Krebs.

As condições físicas, como a presença de luz ou oxigênio, também são 
responsáveis pela regulação das vias metabólicas que envolvem a degradação de 
compostos aromáticos pelos microrganismos. A bactéria Rhodopseudomonas 
palustris, por exemplo, é capaz de crescer e degradar uma grande variedade destes 
compostos em condições anaeróbicas como catecol, ácido fenilacético, piridina e 
álcool benzílico, se na presença de luz (DÕNMEZ & ÒZTÜRK, 1999). Quando na 
presença de oxigênio, as enzimas microbianas responsáveis pela degradação 
anaeróbica dos compostos aromáticos são estáveis por até oito horas. Já em 
anaerobiose, a estabilidade destas enzimas é bem menor, aproximadamente duas horas 
(ÇINAR & GRADY Jr., 2001).

A bactéria anaeróbia Ferroglobus placidus é capaz de degradar os compostos 
aromáticos: ácido benzóico, fenol, 4-hidroxibenzoato, benzaldeído e ácido cinâmico, 
convertendo-os a dióxido de carbono através da oxidação de hidrogênio e redução de 
Fe3+ (TOR & LOVLEY, 2001). Algumas bactérias utilizam a via da metanogênese e 
convertem os compostos aromáticos a dióxido de carbono e metano, quando na 
ausência de outros aceptores, como Fe3+, sulfatos ou nitratos (WEINER; LOVLEY, 
1998).

Conforme citado alguns compostos aromáticos apresentam grupos funcionais 
ou estruturas parciais, os quais não são encontrados naturalmente tendo sido 
adicionados por via sintética, caracterizando-os como xenobióticos. Vários processos 
enzimáticos estão envolvidos nos processos de biodegradação destes compostos, como 
as reações de hidrólise. As ligações amídica e éster presentes nas anilinas, fenil- 
uréias e carbamatos podem ser hidrolisadas por aril- e acil-amidases, as quais hidrolisam 
a ligação amídica presente na fenilamida. A degradação de corantes azóicos por 
Bacillus cereus, Pseudom onas p u tid a , P seudom onas flu o re sc en te  e 
Stenotrophomonas acidaminiphila , por exemplo, pode ocorrer sob condições 
anaeróbicas, através da clivagem redutiva da ligação azo, gerando aminas que são 
acumuladas no ambiente apresentando altos níveis de toxicidade (KHEHRA et al.,
2006).

As bactérias têm sido exaustivam ente utilizadas nos processos de 
biodegradação de óleos e derivados do petróleo. Porém, os processos de fabricação 
de óleo de oliva também têm contribuído para o aumento de compostos fenólicos 
despejados no meio ambiente, tais como os ácidos 4-hidroximetoxibenzóico (ácido 
vanílico), 3,4-dimetoxibenzóicos (ácido verátrico), 4-hidroxi~3,5-dimetoxibenzóico, 
degradados pela bactéria Pseudom onas pu tida  e 4 -h id rox ibenzó ico , 4- 
hidroxifenilacético (ácido mandélico), 3,4-di-hidroxicinâmico (ácido isoferulico) e ácido 
cinâmico, degradados pela bactéria Ralstonia sp. (GIOIA et al., 2001).

As espécies bacterianas pertencentes aos gêneros A cin e to b a c ter , 
Pseudomonas e Bacillus têm sido aplicadas biotecnologicamente, especialmente na 
degradação de compostos xenobióticos devido à diversidade de suas vias catabólicas 
e capacidade de desenvolvimento em ambientes inóspitos (ABDEL-E1-HALEEM,
2003). As bactérias do gênero Bacillus têm sido utilizadas nos processos de
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biodegradação de compostos tóxicos como as bifenilas policloradas. Estas espécies 
microbianas estão presentes nos solos, sendo muito eficazes nos processos de 
degradação de pesticidas organoclorados, como o hexa-clorocicloexano (KIM et al.,
2004).

Algumas bactérias também podem produzir alguns metabólitos secundários 
que auxiliam na degradação de compostos aromáticos, como os biossurfactantes. 
Estes compostos possuem grupos polares e apolares com propriedades tensoativas 
que possuem função fisiológica de emulsificação, solubilização e transporte de 
compostos aromáticos insolúveis em água, como os pesticidas (NITSCHKE & 
PASTORE, 2002). Portanto, os biosurfactantes constituem uma alternativa interessante 
para auxiliar na degradação de compostos aromáticos.

3.2 Degradação de compostos aromáticos por fungos e leveduras

Os fungos ligninolíticos possuem vias alternativas para a degradação de 
compostos fenólicos e não-fenólicos, através da produção de enzimas extracelulares 
(RABINOVICH et a l 2004). A produção destas enzimas é fundamental para a 
aplicação destes fungos em processos de biorremediaçâo e biodegradação de 
compostos aromáticos.

A maioria dos fungos ligninolíticos é produtor constitutivo de enzimas envolvidas 
na degradação de lignina cuja inespecificidade e versatilidade de seus sistemas 
enzimáticos múltiplos, proporcionam uma grande vantagem para o uso destes 
microrganismos na biodegradação de xenobióticos. As principais enzimas 
extracelulares envolvidas nos processos de degradação da lignina e de compostos 
aromáticos de estruturas similares são a lignina peroxidase (LiP), a manganês 
peroxidase (MnP), a lacase e a glucose-1-oxidase (LEONOWICZ et al., 1999).

Dentre os fungos ligninolíticos, os basidiomicetos têm sido muito estudados 
por apresentarem grande potencial para uso em processos de biorremediaçâo. Os 
fungos que causam a podridão branca em madeira, como o Phanerochaete 
chrysosporium , Pleurotus ostreatus , Trametes versicolor e Heterobasidium  
annosum , foram selecionados como os mais eficientes para a degradação de 
compostos aromáticos, como por exemplo, o ácido triclorobenzóico, visto que eles 
apresentaram maior tolerância à elevadas concentrações destes compostos, quando 
comparados com os fungos biotróficos Paxillus invlutus e Suillus bovinus 
(D1TTMAN et al., 2002).

Alguns fungos requerem um período de pré-adaptação na presença de baixas 
concentrações dos compostos tóxicos para um melhor desempenho no processo de 
biodegradação. O Phanerochaete chrysosporium, por exemplo, demonstrou maior 
potencial de degradação de corantes têxteis quando cultivado previamente em meio 
sólido contendo os corantes carboxílicos ou sulfônicos que deveriam ser degradados 
(MARTINS et al., 2002). Neste caso, não foi observado biossorção dos corantes 
pela biomassa fúngica, e através da análise dos produtos formados ao longo do cultivo, 
foi proposta uma via metabólica para a degradação destes corantes, esquematizada 
na Figura 6. O derivado catecóico sofre uma orfo-clivagem, é transformado em
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ácido m ,m -m ucôn ico , em seguida é metabolizado até o ácido p-cetoadípico, e então 
mineralizado através da via do (3-cetoadipato e ciclo de Krebs à dióxido de carbono,

água e amônia, contribuindo ainda 
para a produção de biomassa fúngica 
(MARTINS et al., 2002).

A transform ação dos 
compostos aromáticos pelos fungos 
ligninolíticos não é um papel exclusivo 
das polifenol oxidases (MARTIRANI 
et al., 1996). A ação sinérgica da 
citocromo P450 monooxigenase com 
as enzimas ligninolíticas, como a LiP, 
MnP e a lacase é fundamental para a 
biodegradação de HAPs com o o 
benzopireno e outros compostos 
aromáticos (WUNCH et al, 1997).

Recentemente, foi verificado 
o envolvimento da citocromo P450 
monooxigenase nos processos de 
degradação de compostos aromáticos 
pelo fungo P. chrysosporium , 
principalmente no metabolismo do 4- 
nitrofenol (TERAM O TO  et al., 
2004). Alguns aromáticos não são 
oxidados pelas enzimas produzidas 
pelos fungos ligninolíticos visto que 
possuem  elevado potencial de 
oxidação. A citocrom o P450 
monooxigenase é responsável pela 
h idroxilação destes com postos, 
resultando em derivados com menor 
potencial de oxidação e que apresen
tam estruturas mais suscetíveis à ação 
de oxidases. Alguns exem plos 
de reações de hidroxilação mediadas 
pela citocromo P450 monooxigenase 
no fungo Phanerochaete chrysospo
rium estão apresentadas na Figura 7.

A substitu ição  de grupos 
quím icos nas m oléculas das 
substâncias aromáticas tornando-as

FIGURA 7. Reações de hidroxilação de estruturas rnais lipofílicas tam bém  contribui
d e r iv a d a s  do  to lu e n o  p r o m o v id a s  p e la  consideravelmente para a diminuição
c i toc rom o P450 m onoox igenase ,  adap tado  a de sua  b io to x ic id a d e  e p a ra  a
partir de Teramoto et al. (2004). tolerância a m aiores concentrações

F IG U R A  6. Via m e ta b ó l i c a  p ro p o s ta  p a ra  a 
degradação do catecol pelo fungo basidiomiceto 
P h a n e ro c h a e te  c h r y s o s p o r iu m , a d a p ta d o  a 
partir de Martins et al. (2002).
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destes compostos por algumas espécies microbianas. Por exemplo, a introdução do 
grupo carboxílico da molécula de catecol ( 1,2-dihidroxibenzeno) resultando no ácido 
protocatecóico (ácido 3,4-dihidroxibenzóico) diminui a capacidade de degradação deste 
composto quando presente em baixas concentrações, por ser menos tóxico para os 
microrganismos (D1TTMAN et al., 2002).

A lipofilicidade apresentada pelos compostos aromáticos parece influenciar 
no grau de toxicidade que estas substâncias exercem quando presentes no meio 
ambiente. Assim sendo, a degradação de hidrocarbonetos aromáticos policíclicos por 
microrganismos pode ser facilitada pela presença de surfactantes, os quais atuam 
solubilizando estes compostos e deixando-os disponíveis no solo. O Phanerochaete 
chrysosporium, por exemplo, foi utilizado de forma eficiente em biorreatores para a 
remoção dos compostos aromáticos fenantreno e benzopireno solubilizados com 
Tween-80 (ZHENG & OBBARD, 2002).

A adição de compostos mediadores também pode colaborar nos processos 
de biodegradação, acelerando o metabolismo de compostos aromáticos pelos 
microrganismos. Os fungos Trametes versicolor, Trametes cingulata , Trametes poças 
e Phanerochaete. chrysosporium  cresceram e degradaram uma mistura de HAPs 
contendo fluoreno, fenantreno, antraceno, pireno e benzoantraceno. A capacidade 
de degradação destas substâncias por estes fungos foi aumentada pela adição de 
compostos mediadores como Mn2+, ABTS (ácido 2,2' azino-bis (3-etilbenzotiazolina- 
6-sulfônico) e H ,0 2 (TEKERE et al., 2005). As próprias enzimas secretadas pelos 
fungos ligninolíticos podem atuar como mediadoras nos processos de degradação de 
compostos aromáticos, através da geração de radicais livres, os quais são intermediários 
de reações catalisadas por elas, como a peroxidação de lipídios. Estes radicais livres 
podem atuar na degradação da lignina e de outros compostos aromáticos recalcitrantes 
(SREBOTNIK & BOISSON, 2005).

A dinâmica de biodegradação de compostos aromáticos também pode ser 
diferente de acordo com o microrganismo utilizado. O fungo Fusarium solani 
metabolizou totalmente os compostos aromáticos fenantreno e metil-fenantreno 
durante um período de 30 dias, enquanto que outras espécies como Aspergillus terreus, 
Trichoderm a harzianum , P leurotus o strea tu s  e P en ic illiu m  chrysogenum  
apresentaram resultados semelhantes somente após 90 dias de cultivo (COLOMBO 
et al., 1996). A tolerância a diferentes concentrações destes compostos no ambiente 
também depende do gênero e ou da espécie do fungo. Fungos como Dichotomyces 
c e jp ii , C ryptococcus a lb id u s , R h izo p u s a r rh izu s , B jerka n d era  adusta  e 
Penicillium chrysogenum na presença de antraceno na concentração de 1 g/L não 
foi tóxica, porém, o crescimento de Doratamyces stemonitis  e Cylindrocarpon 
destructans foi inibido na presença de concentrações menores que 0,01 g/L deste 
mesmo composto (KRIVOBOK et a l., 1998).

A capacidade de degradação de compostos aromáticos por leveduras não tem 
sido muito descrita na literatura. Recentemente, leveduras psicrófilas capazes de degradar 
compostos fenólicos foram isoladas na região dos Alpes Andinos. A toxicidade dos 
compostos avaliados foi relacionada à sua estrutura química. Os compostos fenólicos 
que continham grupos substituintes metila foram mais tóxicos do que os que apresentavam 
substituintes hidróxicatecol ou metóxiguaiacol (BERGAUER et a l 2005).
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Embora os fungos basidiomicetos, que causam podridão branca em madeira, 
tenham sido mais estudados nos processos de biodegradação de uma infinidade de 
compostos aromáticos, os ascomicetos ligninolíticos também constituem um grupo 
que apresenta potencial para aplicação em processos de biorremediação de compostos 
xenobióticos recalcitrantes, incluindo-se as bifenilas policloradas e dioxinas (FIELD 
et al, 1993).

O corante polimérico Poly R-478 tem sido empregado para selecionar fungos 
ligninolíticos, objetivando selecionar microrganismos úteis para processos de 
biorremediação. Vários fungos de diferentes gêneros descoloriram o referido corante 
poliaromático: Coniochaeta, Pleurotus, Camarosporium, Humicola, Philophora, 
Botryosphaeria, Sordaria, Chaetomium, Philophora, Fusarium, Endothiella , 
Cytospora, Seimatosporium  e Pestalotiopsis (BARBOSA et a l., 1996). Houve 
descoloração em diferentes níveis, dependendo do microrganismo, detectada através 
da modificação do espectro de absorção do corante, quando comparado com o controle 
(BARBOSA et al., 1995).

O fungo ascom iceto  B otryosphaeria  rhodina  foi selecionado como 
ligninolítico através da descoloração do Poly R-478. Posteriormente, verificou-se que 
é produtor constitutivo de lacase e esta polifenol oxidase foi fortemente induzida 
quando o fungo foi cultivado na presença de concentrações elevadas do álcool 
aromático 3,4-dimetoxi-benzílico (BARBOSA et al., 1996; VASCONCELOS et a i, 
2000; DEKKER & BARBOSA, 2001; CUNHA et al., 2003).

O álcool veratrílico é um metabólito secundário que parece ter importantes 
funções na degradação de lignina, como por exemplo, pode atuar como um radical 
catiônico para remediar reações redox entre lignina peroxidase (LiP) e lignina, ou 
como um estabilizador de LiP (BOURBONNAIS & PAICE, 1989; FIECHER, 
1993; KHINDARIA et al., 1995). Este álcool aromático parece ter papel regulador 
na síntese de enzimas envolvidas na degradação de biopolímeros constituintes da 
parede celular de vegetais, incluindo-se as enzimas ligninolíticas (DEKKER et al., 
2001).

O crescimento do ascomiceto Botryosphaeria rhodina foi avaliado na 
presença de diferentes concentrações de vários compostos fenólicos como o guaiacol, 
catecol, 2,6-dimetóxifenol, tetraclorofenol, e também não fenólicos como o álcool 
veratrílico, álcool vanílico, veratraldeído, ácido benzóico, ácido 2,6-dimetóxifenólico, 
ácido verátrico, ácido vanílico, ácido siríngico, ácido cumárico, ácido ferúlico, ácido 
abiético e o herbicida Imazaquin (DEKKER, BARBOSA & SARGENT, 2002). O 
desenvolvimento deste ascomiceto ligninolítico na presença de todos os compostos 
avaliados demonstrou que este fungo apresenta potencial de aplicação em processos 
de biorrem ediação de am bientes contam inados com os referidos compostos 
aromáticos.

Um estudo comparativo do crescimento do Botryosphaeria rhodina e do 
Pleurotus ostreatus, concomitantemente com a produção de lacases por ambos os 
fungos, na presença do herbicida Scepter, que tem como princípio ativo o Imazaquin, 
foi desenvolvido tanto em fermentação sólida quanto submersa. Os resultados 
demonstraram que o Pleurotus ostreatus pode tolerar concentrações de Scepter de 
até 6% (v/v), enquanto que o Botryosphaeria rhodina cresceu em até 50% (v/v)
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herbicida (REZENDE et al., 2005). Estes mesmos pesquisadores observaram que o 
comportamento do basidiomiceto Pleurotus ostreatus em relação ao do ascomiceto 
Botryosphaeria rhodina, foi completamente diferente. Enquanto o B. rhoclina 
removeu cerca de 80% do imazaquin presente no meio de cultivo, em 144 horas de 
cultivo, o P. ostreatus removeu aproximadamente 15% do herbicida. Entretanto, 
relataram que ambos os fungos possuem potencial de aplicação para a biorremediação 
do herbicida do ambiente.

A capacidade de degradação de compostos como: catecol, guaiacol, ácido 
verátrico, veratraldeído, ácido abiético e 2,5-xilidina, pelo fungo B. rhoclina em 
fermentação submersa também foi avaliada recentemente (COV1ZZI, 2005). O catecol 
é um composto aromático amplamente distribuído em ambientes aquáticos na forma 
de catecolatos, os quais são agentes quelantes naturais que apresentam uma alta 
afinidade por íons metálicos essenciais à vida microbiana (BENITE & MACHADO, 
2002). O catecol é depositado na natureza através do despejo de resíduos das indústrias 
químicas, refinarias de petróleo, e também da manufatura do couro (ALARCÓN et 
a l., 2003).

Os corantes azóicos utilizados nas indústrias têxteis apresentam em sua 
estrutura química grupos fenólicos com o o guaiacol e o 2,6-dim etóxifenol 
(ADOSINDA et a l 2001; MARTINS et a l., 2002). Estes compostos podem ser 
degradados por fungos ligninolíticos, porém, os sistemas naturais de microrganismos 
em rios e lagos não possuem mecanismos adequados para sua biodegradação, o que 
faz com que haja acúmulo destas substâncias que são extremamente nocivas ao 
meio ambiente (GUARATINI & ZANONI, 2000).

O ácido verátrico e o veratraldeído são encontrados nas águas residuais das 
indústrias papeleiras, resultante dos processos de polpação e branqueamento da 
madeira. O ácido abiético é componente de resinas ácidas de coníferas (madeira 
macia) e também faz parte de alguns efluentes de indústria papeleira (De HEREDIA 
et al., 2001). A concentração elevada destas substâncias torna o ambiente tóxico e 
indesejável, indicando a importância do desenvolvimento de pesquisas que avaliem o 
grau de toxicidade e a biodegradabilidade destes compostos toxigênicos.

O Botryosphaeria rhodina degradou o catecol, apresentando um índice de 
degradação relativa de 100% quando o microrganismo foi cultivado em 2,5 mM deste 
composto fenólico. Porém, com o aumento da concentração do mesmo no meio de 
cultivo, a porcentagem desta degradação diminuiu para níveis inferiores a 75%, tendo 
sido acompanhada pela inibição do crescimento microbiano. Quando cultivado em 
guaiacol, o B. rhodina apresentou uma taxa de degradação relativa também de 100% 
nas concentrações de 1,25 até 2,5 mM, enquanto que nas concentrações de 5,0 e 
7,5 mM a taxa de degradação caiu para 2%, tendo sido acompanhado também pela 
diminuição da produção de biomassa fúngica. A substituição de um grupo fenólico 
existente no catecol ( 1,2-benzenodiol), por um grupo metóxi presente no guaiacol (2- 
metóxifeno!) aumentou a toxicidade do meio de cultivo para o B. rhodina, o que foi 
observado através da resistência à degradação deste último composto. Estes dados 
de Covizzi (2005) confirmam que a toxicidade está diretamente relacionada com a 
respectiva estrutura química, conforme comentado por Dittman e colaboradores em 
2002
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O B. rhodina degradou completamente ácido verátrico nos cultivos que 
continham 4,0mM. Porém, esta concentração foi tóxica para o desenvolvimento do 
referido fungo, diminuindo a produção de biomassa fúngica, demonstrando que a 
degradação do composto aromático não está diretamente relacionada com o 
crescimento microbiano. Esta observação foi confirmada quando o mesmo ascomiceto 
foi cultivado em diferentes concentrações de veratraldeído (2,0; 4,0 e 8,0 mM), visto 
que taxas de degradação relativa foram de 100% e a produção de biomassa fúngica 
também diminuiu, na presença das maiores concentrações do composto aromático. 
A substituição do grupo carboxílico presente no ácido verátrico (ácido 3,4- 
dimetoxibenzóico) pelo grupamento aldeídico proporcionou um aumento da tolerância 
do microrganismo na presença de maiores concentrações de veratraldeído. No caso 
do ácido abiético (4,0 e 6,0 mM), observou-se que uma taxa de degradação relativa, 
também de 100%, foi acompanhada pela diminuição do crescimento microbiano 
(COVIZZI, 2005).

O 2,5-xilidina tem sido relatado como indutor em potencial para a produção 
de lacases por fungos (LEONOWICZ et al., 2001). Sabe-se que a adição de 2,5- 
xilidina ao meio de cultivo de Pleurotus sajor-caju induziu a expressão gênica de 
isoenzimas e aumentou conseqüentemente a produção de lacases pelo fungo (SODEN 
& DOBSON, 2001). O 2,5-xilidina é um composto xenobiótico, ou seja, é uma 
substância sintetizada quimicamente e não ocorre naturalmente. Possui uma estrutura 
química análoga à anilina e é também um composto intermediário da produção de 
corantes azóicos. Porém, estudos sobre seus possíveis efeitos em mamíferos têm 
demonstrado que, quando presente em pequenas concentrações, pode aumentar a 
incidência de tumores subcutâneos em ratos. Entretanto, para o B. rhodina a adição 
de 2,5-xilidina (1,0,2,0,4,0 e 6,0mM) não aumentou a produção de lacases em relação 
aos cultivos controle. A concentração de 6,0 mM deste composto foi tóxica para o 
microrganismo, inibindo a produção de biomassa fúngica. As taxas de degradação 
relativa de 2,5-xilidina pelo B. rhodina foram menores que 25% em todas as 
concentrações avaliadas, demonstrando que o microrganismo não se adaptou 
metabolicamente a presença deste composto nas concentrações avaliadas (COVIZZI,
2005).

Pesquisas sobre a eficiência catabólica dos basidiomicetos e ascomicetos na 
biodegradação de compostos aromáticos aliadas à engenharia genética precisam ser 
continuadas para selecionar os microrganismos mais adequados para a completa 
mineralização de cada poluente de interesse.

4. Considerações finais

Embora os compostos aromáticos ocorram naturalmente, o desenvolvimento 
industrial tem proporcionado um aumento significativo deles, tomando o ambiente 
tóxico e perigoso para a saúde humana e ambiental. Os m icrorganism os, 
independentemente se algas, bactérias ou fungos são as ferramentas imprescindíveis 
que devem ser estudados para uso em processos de biorremediação. O consórcio de 
microrganismos pode ser a solução, assim como a interação com processos físico-
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químicos, que já  ocorrem naturalmente. Entretanto, quanto maior o domínio do 
conhecimento nas áreas de genética, bioquímica e fisiologia de cada grupo microbiano 
frente ao composto aromático ou grupo de compostos de interesse, maior a possibilidade 
de sucesso na sua mineralização. Um banco de microrganismos poderá ser criado 
cadastrando-se mais adequados para cada grupo de compostos aromáticos a serem 
mineralizados, com as especificações das condições ótimas de crescimento e o tempo 
necessário para a biodegradação completa do composto aromático desejado. Isto 
certamente irá favorecer os processos de biorremediaçâo tanto em casos acidentais 
como para remediar solos, águas e ambientes que estão sendo contaminados 
gradualmente. A natureza certamente ficará agradecida; pois, se tecnologias 
promoveram a sua contaminação, tecnologias poderão remediá-la e limpá-la com o 
auxílio do metabolismo peculiar dos microrganismos. O que é necessário é a 
persistência do homem na pesquisa, para descobrir quais são os microrganismos 
apropriados para acelerarem a mineralização de cada poluente, na proporção adequada, 
para preservar a natureza de hoje e de amanhã.
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I . Os basid iom icetos lignoce lu lo líticos na na tu reza

Na natureza, os basidiomicetos lignocelulolíticos crescem principalmente sobre 
madeira em decomposição e outros resíduos de origem vegetal. Geralmente sapróbios, 
ocasionalmente podem ser fitopatógenos, ocorrendo 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 apresentam 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 paises europeus, Ásia e México, os fungos em geral são mais conhecidos 
e algumas espécies recebem nomes populares. No Brasil, a falta de conhecimento é 
uma realidade e muitas espécies diferentes são chamadas “orelhas de pau” ou “casinhas 
de sapo”. Os índios e seus descendentes chamavam os cogumelos, em geral, de urupês.

Hoje, acredita-se que existam mais de 200.000 espécies de basidiomicetos 
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 
no século XX (THEISSEN, 1911; TORREND, 1938; TEIXEIRA, 1945; VIEGAS, 
1959; RICK, 1963; FIDALGO, 1963; FIDALGO, 1968; FIDALGO & FIDALGO, 
1957, 1962; FIDALGO et al., 1965; FURTADO, 1967, 1969; BONONI, 1976, 1979 a, 
b, c, 1984; BONONI tf  a/., 1981; GUERRERO & HONR1CH, 1983; HJORSTSTAM 
& BONONI, 1986;CAVALCANTI, 1976;SOUZA, 1977, 1980;SILVA, I987;SUSIN, 
1987; CAPELARI & MAZIERO, 1988; CAPELARI. 1989; LEITE, 1990; SILVEIRA, 
1990; FONSECA, 1994; GUGLIOTA, 1994). Algumas espécies são muitos comuns 
como o Schizopphyllum comune, o Gloeophyllum striatum, muitas espécies de 
Phellinus, Ganoderma, Coriolus, Trametes e Picnoporus sanguineus.

Os basidiomicetos lignocelulolíticos estão classificados em duas grandes ordens 
dos Basidiomicetos: Agaricales e Aphyllophorales e em suas muitas famílias 
(ALEXAPOULOS et a l., 1996). Possuem tamanhos, formas, cores e consistências 
diversificadas. Podem ser microscópicos ou ter até 2,0 m de diâmetro, presos ao 
substrato através de estipe, sésseis ou na forma de manchas regulares 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 de árvore, 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 entre outros. O P. sanguineus é uma espécie 
cosmopolita e comum no Brasil, geralmente aparecendo em clareiras. Quando jovem.
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é vermelho alaranjado-vivo e, à medida que o espécime envelhece, desbota, ficando 
praticamente branco e difícil de identificar sem a observação de suas microestruturas.

Muitos basidiomicetos não possuem odor e nem sabor, mas algumas espécies 
possuem cheiro muito característico e o sabor pode ser agradável ou amargo. Não 
são conhecidas espécies venenosas de basidiomicetos que crescem em madeira, 
embora exceções possam ocorrer. Muitas espécies são comestíveis, mas para serem 
comercialmente interessantes precisam ter textura e paladar adequados, como no 
caso de muitas espécies de Pleurotus. Na natureza, esses fungos 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 
basidiosporos. Estágios assexuados são raros e denom inados anamorfos. 
Ocasionalmente esporos assexuais, como conídios e clamidosporos, podem ocorrer 
concomitantemente com basidiosporos em um mesmo basidioma. Geralmente as 
espécies são heterotálicas 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 visível a olho nu. mais ou 
menos extensa, preenchendo o lúmen das células, passando de uma célula a outra 
através de poros da parede celular e em alguns casos destruindo a lamela média. Após 
certo período de tempo, que pode durar uns poucos dias até muitos anos, variável de 
espécie para espécie condições ambientais, os basidiomas (corpos de frutificação) 
emergem. Os basidiomicetos lignocelulolíticos são extremamente importantes como 
decompositores e os principais responsáveis pela reciclagem do carbono nos ecossistemas. 
Degradam os componentes da madeira: celulose, hemicelulose e lignina, de onde obtêm 
energia para seu crescimento e reprodução. Causam a podridão branca da madeira.

Os fungos apodrecedores da madeira são os contribuintes primários para a 
degradação da madeira na natureza, secretando enzimas extracelulares. A degradação 
da lignina, é um processo oxidativo, extracelular e não específico. Para que a 
degradação da lignina ocorra é necessária outra fonte alternativa de carbono, que em 
condições naturais 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 e heterogêneo. Os 
polímeros são fortemente interligados entre si por radicais livres e sem pontes 
rapidamente hidrolizáveis. É sintetizado a partir de três precursores fenilpropanóides 
monoméricos: álcoois sinapil, conifenil e cumaril unidos por ligações covalentes éter 
ou éster com os polissacarídeos da parede celular (HARTLEY & FORD, 1985). A 
Figura 1 mostra a estrutura da molécula de lignina , baseada em Adler (1977).

A degradação da madeira ocorre simultaneamente com a decomposição dos 
polissacarídeos celulose e hemicelulose e da lignina, pela ação integrada e sucessiva 
de bactérias, actinomicetos e fungos. Os açúcares são facilmente metabolizados pelos 
fungos, que também os utilizam para a produção do peróxido de hidrogênio (H,OJ, 
metabólito que participa das reações enzimáticas de degradação da lignina. Sabe-se, 
hoje, que a degradação da lignina é catalisada por enzimas oxidorredutases (peroxidases 
e lacases), que oxidam unidades fenólicas e não fenólicas da lignina. Outras enzimas, 
como a glioxal oxidase, a veratril álcool oxidase e a quinona oxidoredutase, também 
participam do processo.
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Sem a atuação dos basidiomicetos lignocelulolíticos na degradação da lignina, 
seria muito difícil a vida no planeta, o qual não passaria de um imenso depósito de 
troncos e resíduos, que permaneceriam por séculos.

2. Os b a s id io m ice to s  lig n o ce lu lo lítico s  em  b io te cn o lo g ia

Tradicionalmente, algumas espécies de basidiomicetos lignocelulolíticos têm 
sido cultivadas para alimentação humana, como Pleurotus spp., Lentinula edodes 
(Berk.) Pegler e Auricularia spp. Algumas espécies cultivadas são também utilizadas 
no enriquecimento e na melhoria da digestibilidade de rações animais.

A elucidação do processo de degradação da lignina conduziu a inúmeras 
pesquisas para a u tilização  dos fungos de podridão  branca em processos 
biotecnológicos. Uma das aplicações relaciona-se com a indústria do papel, onde o 
objetivo principal é a remoção da lignina com a menor destruição possível de celulose 
e hemicelulose da polpa. Os processos em uso requerem muita energia e grande 
volume de produtos químicos, gerando efluentes tóxicos, ricos em ligninas cloradas, 
com sérios danos ambientais. A utilização dos fungos constitui uma solução para a 
produção de polpa; no entanto, o processo desenvolvido ainda é muito lento. Fungos 
também estão sendo avaliados para o branqueamento da polpa e para o tratamento 
de efluentes da indústria do papel, em substituição aos processos químicos empregados 
atualmente.

A partir dos anos 80, grande enfoque tem sido dado à utilização desses fungos 
na área medicinal e ambiental. Pesquisas com algumas espécies têm demonstrado 
bons resultados na redução do excesso de colesterol e no tratamento de algumas 
espécies de câncer, pelo aumento da resistência do organismo (JONG & DONOVICK, 
1989; JONG & BIRMINGHAM, 1993).

P. chrysosporium  Burds é uma espécie extensivamente estudada por sua 
capacidade de atuar na degradação de compostos orgânicos recalcitrantes, levando 
à completa mineralização. Isso ocorre devido a inespecificidade do sistema enzimático 
extracelular desse fungo. P. chrysosporium , que degrada três gramas de lignina por 
grama de biomassa por dia, é capaz de degradar diversas classes de xenobióticos, 
incluindo compostos organoclorados. Mais recentemente, outras espécies têm sido 
estudadas, como Pleurotus spp., Trametes versicolor (Fr.) Pilát, Lentinula edodesy 
Phlebia radiata Fr. e outras.

Basidiomicetos lignocelulolíticos também têm sido utilizados para a remoção 
de corantes utilizados na indústria têxtil. A Tabela 1 mostra uma relação de fungos 
que degradam corantes e reduzem a toxicidade do meio.

3. B iodegradação  de p ro d u to s  tó x ico s  re c a lc itra n te s

Processos biológicos e geoquímicos produzem enormes quantidades de 
compostos orgânicos com uma grande diversidade de estruturas. Quase que 100%
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T A B E L A  1. E spéc ies  d e  b as id io m ic e to s  c ap a zes  d e  d e g ra d a r  co ran tes .

Fungos Corantes

Cxathus  bulleri P o ly -R 4 7 8

Azure B P o ly -B

Brilliant Poly-R
F lavodon  f l a v u s

C on go  Red 
Crystal

RBBR

F una lia trogii Crystal
Brom ophenol Blue M ethylene Blue

C on go  Red Methyl C o p p e r 3 0 r a n g e

írpex  lacteus Pthalocynine RBBR

D isperse Reactive Black 5

Methyl Red Reactive Orange

Lae tiporus  sulphureus Crystal Violet

Phellinus gi lvus índigo Blue
Acid Green 27 C ibacron  Brilliant Red

Pip to p o ru s  be tu linus
Acid Red índigo

Brilliant Orange II

Chlorazol Neutral red

Acid Black 194 índigo

Acid Blue 185 Neutral Red

Acid Green 27 Orange II

Pleurotus  os trea tus Acid Red O riso l Blue

Brilliant Green O riso l Turquoise

Chlorazol RBBR

C ibacron Brilliant Red R eactive Blue 158

Pleurotus  s a jo r -c a ju índigo Blue Orange G

Pvcn oporu s  sanguineus índigo Blue
Acid Blue 185 O risol Turquoise

Trametes  h ispida Acid Black 194 
O risol Blue

Reactive Blue 158

Acid Black 194 Everzol Turquoise Blue G

Acid Blue 185 Indigo Carmine

Acid Green 27 Neutral red

Acid Red Orange II

Trametes  v e r s ico lo r Azure B O riso l Blue

Brilliant O risol Turquoise

Chlorazol Yellow Phenol Red

C ibacron Brilliant Red Poly R 478

Crystal Reactive Blue 158

desses compostos podem ser utilizados por algum microorganismo como fonte de 
energia ou na constituição de seu corpo. Na natureza, algumas plantas e organismos 
marinhos produzem organoclorados e existem fungos que produzem compostos 
hologenados a partir de compostos derivados da degradação da lignina. Portanto, a 
mineralização de compostos clorados pode ocorrer naturalmente. Entretanto, para 
milhares de compostos orgânicos produzidos artificialmente, por síntese química na
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indústria, não se conhecem decompositores naturais. Portanto, esses compostos 
sintéticos, chamados xenobióticos, geralmente são muito estáveis no ambiente. Eles 
estão presentes em fertilizantes, pesticidas e herbicidas; podem ser gerados durante 
a combustão de resíduos e são encontrados em efluentes industriais.

O fungo mais estudado em processos de biorrem ediação é o P. 
chrysosporium. A degradação de compostos recalcitrantes por este fungo é 
estimulada em meio de cultura deficiente em nitrogênio, imitando o que ocorre na 
natureza, porque a madeira também contém baixos teores de nitrogênio. Os 
mecanismos usados pelos fungos na degradação de compostos orgânicos foram 
revisados recentemente (RABINOVICH et al., 2004).

Uma série de trabalhos reporta a degradação de DDT 
(D iclorodifeniltricloroeteno), PCB (Bifenilpoliclorados), dioxina, lindane, 
pentaclorofenol e antraceno pela aplicação de microorganismos, ao natural ou a partir 
de enzimas deles isoladas. O DDT é o pesticida mais freqüentemente encontrado no 
meio ambiente, 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 l4C, sob condições de laboratório e 
campo, foi feito no Instituto Biológico de São Paulo (De ANDREA & FLORES- 
RUEGG, 1988), em solo argiloso rico em matéria orgânica. A meia-vida foi de 
aproximadamente um ano e verificou-se baixa mobilidade.

O estudo da biodegradação do DDT e de outros compostos por fungos recebeu, 
até 1980, pouca atenção, diferentemente da biodegradação por bactérias, que tem 
sido mais estudada. No entanto, alguns estudos mais recentes têm evidenciado que o 
sistema enzimático de fungos basidiomicetos é capaz de mineralizar l4C-DDT e um 
grande número de outros poluentes ambientais persistentes (Tabela 2).

4. B io rrem ed iação

A biorremediação, ou seja, o uso de microrganismos para controlar e destruir 
compostos orgânicos contaminantes, é atraente como alternativa tecnológica pela 
possibilidade de obter-se a completa degradação do poluente, isto é, sua mineralização, 
ou sua transformação para produtos finais menos tóxicos ou inócuos. O seu custo é 
geralmente menor que outros processos de remediação ambiental.

Uma vez que os basidiomicetos são capazes de transformar e degradar 
compostos clorados aromáticos, a inoculação destes organismos para o tratamento 
de solos contaminados tem sido investigada. Os processos até o momento avaliados 
envolveram a mistura do solo para obter-se homogeneização do poluente e a inoculação 
do fungo nos primeiros 30 cm de profundidade. O solo é, geralmente, suplementado 
com uma fonte de carbono adequada ao crescimento e a umidade é ajustada e 
controlada durante o período de crescimento do fungo.

Resultados satisfatórios em laboratório possibilitaram o desenvolvimento de 
estudos pilotos, e esta tecnologia vem sendo avaliada em diversos países, como nos 
EU A e na Finlândia, onde estão sendo realizadas em áreas contaminadas com resíduos
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T A B E L A  2. R e lação  d e  fungos  b a s id io m ic e to s  cap azes  d e  d eg rad a r  d ife re n te s  xenob ió ticos .

Fungo basidiomiceto Xenobiótico Referência

B je r k a n d e r a  a d u s ta antraceno Field e t a l (1992)

Bjerkandera  sp. pentaclorofenol B oyle  (1 9 9 5 )

C e r ip o r io p s is
s u b v e r m is p o r a

pentaclorofenol Lamar & Dietrich (1992)

Chrysosporium lignorum 3 ,4 -d ic loro  anilina, dieldrin, 
fenantreno

M organ e t  a l .y (1 9 9 1 )

In o n o tu s  d ry o p h ilu s Pentaclorofenol Alleman e t a l . ,  (1995)

Lentinula edodes Pentaclorofenol O k ek e  e t  a l (1 9 9 6 )

P h a n e ro c h a e te  só rd id a pentaclorofenol, creosoto, Lamar e t a l . ,  (1994);Lamar
d ib enzo- p - d iox ina, d ibe nzo fu~ & Evans (1993);Davis e t  a l . ,
ranospoliclorados (1993);Takada e t  a l  

(1996).
Phellinus badius Pentaclorofenol Alleman e t  *?/.,( 1 9 9 2 )

P le u ro tu s  o s tre a tu s Pireno, antraceno,fluoreno, 
dibenzotiofeno

Bezale et al., (1996)

Polvporus pinsitus Antraceno Field e t a l . , (1 9 9 2 )

R a m a r ia  sp. Antraceno Field e t a l ,  (1992)
Stereum hirsutum 3 ,4-d ic loro  anilina,dieldrin, 

fenantreno
Morgan e t a l (1 9 9 1 )

T ra m etes  h ir su ta Pentaclorofenol Lamar & Evans (1993);
Trametes versicolor pentaclorofenol3 ,4-d icloro Boyle (1995);M organ  e t  a l.,

anilina,dieldrin, (1991  );Field e t a l.,
fenantreno,antraceno, pireno (1992);Allem an e t  a l . ,  

(1 9 9 5 )

F ilo b o le tu s  spp. 3,4-dicloroanilina, Kremer & Sterner (1996)

Peniophora cinerea Pentaclorofenol M achado e t a i ,  (2 0 0 5 )

T ra m e te s  v illo sa Pentaclorofenol Machado e t a l . ,  (2005)

Psilocybe castanella Pentaclorofenol M achado et al., ( 2 0 0 5 )

Hexaclorobenzeno Matheus e t a l . ,  (2000)

Lentinus zeyheri Hexaclorobenzeno Matheus et a l.,  (2 0 0 0 )

da indústria de preservação de madeiras (LAMAR & DIETRICH, 1990; LAMAR 
& EVANS, 1993; OKEKE et a i,  1993). No Brasil, vários grupos de pesquisa estão 
interessados na aplicação destes fungos na solução de problemas de contaminação 
ambiental, com destaque para efluentes da indústria do papel e têxteis e solo 
contaminado com organoclorados (DURAN & ESPOSITO, 2000; MATHEUS & 
MACHADO, 2002).

Pode-se, brevemente, enumerar algumas das vantagens potenciais de se utilizar 
os basidiomicetos ligninolíticos em sistema de remediação de solos contaminados 
com compostos orgânicos (MATHEUS & MACHADO, 2002):

1) O sistema responsável pela degradação dos poluentes é  extracelular e, desta forma, 
pode atuar em substratos insolúveis ou complexados aos solos, pouco acessíveis à 
ação bacteriana;
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2) A inespecificidade deste sistema permite a sua utilização para uma ampla variedade 
de poluentes orgânicos ou mesmo para misturas deles;

3) O sistema não necessita ser induzido pela exposição prévia ou pela presença do 
composto poluente;

4) Esse grupo de fungos possui vantagens competitivas quando materiais 
lignocelulolíticos são utilizados como fontes de carbono;

5) A degradação dos xenobióticos pode ocorrer até que a sua concentração seja 
reduzida a níveis não detectáveis, com mineralização até COr

5. B asid iom ice tos b ras ile iros  na degradação de com postos 
organoclo rados em  solo

5 .1 O Problema

Na Região da Baixada Santista, os fungos basidiomicetos estão sendo avaliados
para a biorremediação de solos contaminados com resíduos industriais organoclorados.
O histórico desta contaminação remonta às décadas de 1960 e 1970, sendo proveniente
de despejos irregulares (Figura 3). Parte do material contaminado foi incinerado. No

FIG U R A  3. Localização dos sites com  so lo  contam inado com  resíduos industriais, na Baixada  
Santista, SP.
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entanto, a queima em incineradores à altas temperaturas (900-1.200°C) requer muita 
energia, é caro e tem trazido 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.

Problemas operacionais no processo de incineração levaram à interrupção 
(interdição judicial) das atividades do incinerador. Desta forma, permaneceram cerca 
de 33 mil toneladas de solo contaminado que foram escavados, transportados e se 
encontram armazenados em um local denominado “Estação de Espera” , situado no 
km 67 da Rodovia Padre Manuel da Nóbrega, São Vicente.

Em 1994, teve início o projeto de pesquisa "Biotecnologia de fungos 
(basidiomicetos lignocelulolíticos) nativos do Brasil para fins de descontaminação ou 
redução de poluição am b ien ta r’, com o objetivo de avaliar a capacidade de 
basidiomicetos nativos de degradar os organoclorados presentes como contaminantes 
nos solos. Esse projeto encontra-se ainda em desenvolvimento, com o Instituto de 
Botânica, Secretaria do Meio Ambiente do Estado de São Paulo, na sua coordenação 
técnica. Outras instituições colaboradoras foram o Centro de Energia para a Agricultura 
da Universidade de São Paulo, a Fundação Centro Tecnológico de Minas Gerais, a 
Universidade Estadual Júlio de Mesquita Filho e o Instituto Biológico da Secretaria 
de Agricultura e Abastecimento do Estado de São Paulo. O suporte financeiro para 
o desenvolvimento deste projeto tem sido dado pela Rodhia, além de bolsas concedidas 
pelo CNPq e CAPES.

5.2 Caracterização do solo

O solo contaminado com organoclorados, principalmente HCB e PCF, foi 
coletado de m ag-sacks com capacidade de uma tonelada que se encontram 
armazenados em área controlada pela empresa Rhodia, às margens da Rodovia Pe. 
Manoel da Nóbrega, São Vicente, SP. As características químicas e físico-químicas 
do solo foram analisadas pelo Laboratório Lagro, Campinas, SP, e estão apresentadas 
na Tabela 3. As concentrações dos compostos organoclorados contaminantes do 
solo foram determinadas por cromatografia gasosa (ANDREA et a l., 2001), nos 
laboratórios do CPP/Rhodia, e estão discriminadas na Tabela 4.

5.3 Caracterização dos principais organoclorados presentes no 
solo

Hexaclorobenzeno (HCB)
Fórmula molecular: CAC1O f)
Peso molecular: 284,76

Cl
O HCB é um composto sintético orgânico, fabricado pela primeira vez em 

1933, não ocorrendo naturalmente no meio ambiente. E muito estável, não reativo e 
solúvel em água. Foi utilizado como fungicida para o tratamento de sementes,
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Parâmetros analisados Valores

PH 5 ,0 7

C apacidade de troca catiònica (mEq. li00 mL ') 5 ,5 0

Saturação d e  b ases  (V%) 5 ,6 0

Matéria orgânica (%) 0 ,1 3

A cidez  total [H+] (mEq. 100 mL ') 5 ,0 7

Alumínio (mEq. 100 mL ') 0 ,1 3

Cálcio (mEq. 100 mL ’) 0 ,2 0

Magnésio (mEq. 100 mL'1) 0 ,1 0

Nitrogênio total (%) 0 ,0 6

Fósforo ( | ig  g ') 1 ,00

Potássio (mEq. 100 mL ') 0 ,01

Enxofre (n g  g ') 13 ,47

Sód io  ( | ig  g ') 3 ,6 7

Ferro (n g  g ') 2 5 ,5 3

Manganês (n g  g ') 0 ,1 0

Cobre ( | ig  g ') 0 ,1 0

Zinco ( | ig  g ') 0 ,3 7

Boro ( |!g  g :) 0 ,1 0

TABELA 4. Presença de algumas enzimas em linhageiis  de basidiom icetos lignocelulolíticos.

N°
Enzimas Linhagens

positivas

N°
linhagens
negativas

%
P resença

Corante C o lo ra çã o

Fosfatase 36 142 24
a-nafto l fosfato  1%+ Fast púrpura
Read 1TR b ase
Tetrameil-fenilodiamina

azul
C itocrom o-oxidase  155 23 83 (h idrogên io)c lorado  + 

á c id o a scó rb ico

Peroxidase 163 15 89 H20 2 +pirogalol am arelo-m arrom

Tiros inase 56 122 2 6 p -c r e so l+  etano laranja-marrom

Lacase 163 15 91 a-naftol Púrpura

Fonte: O k ino  et al. (1995).

preservativo de madeiras, composições pirotécnicas, na fabricação de corantes, polivinil 
clorado e borracha sintética. 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 fabricação de compostos clorados. Resíduos já foram 
detectados em populações humanas. O risco adicional de câncer, segundo parâmetros 
da EPA/USA, é de 1:100.000 na dosagem de 7,2 mg/L.
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Pentaclorofenol (PCF)
Fórmula molecular: C. HO Cl

o  5

Peso molecular: 266,36
Cl

O PCP é um composto orgânico estável, pouco solúvel em água e altamente 
solúvel em solventes orgânicos. E fortemente adsorvido em sólidos orgânicos, como 
celulose, e pode causar rápida deterioração da borracha, quando dissolvido em óleo. 
Foi utilizado como anti-séptico para não metais, herbicida, dessecante, fungicida, 
bactericida, inseticida, preservativo de madeira e componente de tintas, vernizes, 
papéis, carros e cordas. Hoje seu uso e produção são proibidos em vários 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).

5.4 Coleta, isolamento e identificação de basidiomicetos

Considerando-se que o número estimado de basidiomicetos ligninolíticos seja 
de cerca de mais de 200.000 espécies, e que, grande diversidade desses organismos 
em degradar a lignina corresponda semelhante diversidade na capacidade de degradar 
xenobióticos, e ainda, que, no Brasil, a introdução de microrganismos provenientes de 
outros países no ambiente ou em sistemas de tratamento abertos, é uma prática 
indesejável e, em muitos casos, ilegal, toma-se de grande importância conhecer a 
capacidade de basidiomicetos nativos de degradar compostos orgânicos tóxicos e 
recalcitrantes, como subsídio para a utilização desses organismos em sistemas de 
biorremediaçâo.

Foram feitas coletas em todo o Brasil, incluindo diferentes ecossistemas 
preservados e áreas notadamente poluídas para contar a diversidade e espécies 
resistentes a diferentes tipos de poluentes. Todos os fungos coletados foram isolados 
em meio de cultura. As técnicas de coleta e isolamento (Figura 4) 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 identificação duvidosa foram en
viadas a especialistas no exterior para 
confirmação. Foi ainda anotada a ca
racterística da podridão do substrato 
a olho nu e com auxílio de lupa. Espé
cimes (basidiocarpos) após identi
ficação foram secos e introduzidos 
no herbário do Instituto de Botânica 
(SP) como documentação.

C oruiuí Io partido  de onde .Ir p r in  •««•« II*».i rir i i >mi
«  relfr» pequena pedalo  melo de cultura
inlerno

F IG U R A  4. D esen h o  e sq u em á tico  do iso lam ento  
d e  b a s id io m ic e to s  em  m e io  d e  cultura. Fonte:  
Bononi et al. (1995).
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De 2.000 espécimes coletados, foram isoladas e cresceram em meio de cultura 
cerca de 300 linhagens de basidiomicetos lignocelulolíticos que foram identificados e 
depositados na Coleção de Culturas de Basidiomicetos (CCB) do Instituto de Botânica 
do estado de São Paulo.

5.5 Seleção de basidiomicetos para a degradação de poluentes

A seleção dos basidiomicetos foi realizada considerando-se a atividade 
ligninolítica, a taxa de extensão micelial, a tolerância aos compostos organoclorados 
presentes no solo e a capacidade de degradar os organoclorados PCF e HCB durante 
crescimento dos fungos em solo (MATHEUS et al., 1998).

A atividade ligninolítica foi avaliada pela capacidade de descolorir o corante 
azul brilhante Remazol R (RBBR) durante crescimento dos fungos em meio sólido 
(MEA, 2%) acrescido de 0,02% de RBBR. De um total de 125 fungos avaliados, 106 
formaram halo de descoloração, durante o período de incubação de 14 dias (OKINO 
et a l 2001; MACHADO et al., 2005). Pela facilidade desse método, o potencial de 
degradação tem sido avaliado em meio sólido ou líquido.

O RBBR é usado, freqüentemente, como matéria-prima na produção de 
corantes poliméricos. Sendo um derivado do antraceno, representa uma importante 
classe de organopoluentes, tóxicos e persistentes no meio ambiente. Sua semelhança 
estrutural com certos compostos aromáticos policíclicos pode ser visualizada pela 
Figura 5.

O teste de Taylor (1975) foi também utilizado para detectar a presença das 
enzimas lacase, tirosinase, citocromo-oxidase, peroxidases e fosfatases produzidas 
por 84 destes basidiomicetos em meio de cultura sólido (OKINO et al., 1995). Os 
resultados podem ser observados na Tabela 2.

A taxa de extensão micelial foi determinada pela medida do crescimento radial 
de cada fungo em meio de cultura sólido (MEA). Este estudo foi realizado paia identificar 
os fungos com elevadas taxas de crescimento, característica desejável em 
microrganismos que poderão ser utilizados em processos de biorremediação uma vez 
que, o crescimento rápido diminui os riscos de contaminação (LAMAR et a l 1990a). 
A taxa média de crescimento variou de 1,22 a 5,28 cm.dia 1 evidenciando-se grandes 
diferenças específicas. Grande parte dos fungos (54,6%) mostrou uma taxa de

crescimento compreendida na faixa de 0,5 a 1,5 
cm.dia Destacaram-se Antrodiella americana 
CCB206 e P sanguineus CCB277, com taxas 
de crescim ento de 5,28 e 2,53 cm.dia ', 
respectivamente (Machado et al., 2005a). Como 
resultado da primeira parte do processo de seleção 
foram identificados noventa e seis fungos nativos 
do Brasil com capacidade de descolorir o corante 
RBBR e com crescimento micelial superiores a 
uma cepa de Phanerochaete chrysosporium  
usada como referência.

MN _  VC

x y

SO/CMjO SOyN»

FIGURA 5. Estrutura da m olécula  do  
corante azul brilhante de R em azol  
R (R BBR). Fonte: M achado ( 1998).
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Os resultados de tolerância dos basidiomicetos aos solos contaminados com 
PCF e HCB foram determinados em função da porcentagem de colonização de 
colunas de solos contaminados, em tubos de ensaio. As concentrações de PCF 
utilizadas no teste variaram de 2.700 a 43.300 ppm e de HCB de 3.060 a 51.166 
ppm. O maior valor corresponde a concentração real encontrada no solo. Dentre 
as 36 espécies de basidiom icetos avaliadas nesta etapa, Agrocybe perfecta , 
Tram etes v illo sa , T richap itum  b isogenum , Lentinus villosus e P silocybe  
castanella  apresentaram tolerância ao PCF numa concentração de 4.600 ppm, 
porém com crescimento menos vigoroso que o observado no solo controle. As 
demais espécies foram muito sensíveis e não cresceram na presença de PCF 
(Machado et a l , 2005a). T. villosa , P. castanella e L. villosus foram tolerantes a 
concentrações de até 51.166 ppm de hexaclorobenzeno, apresentando crescimento 
vigoroso na coluna de solo (MATHEUS et a l ., 2000).

A capac idade  de b iodegradação  in vitro  de hexaclorobenzeno e de 
pentaclorofenol foi avaliada com basidiomicetos lignocelulolíticos selecionados nas 
etapas anteriores, ou seja, com fungos capazes de descolorir o RBBR, com taxa de 
extensão micelial acima de 1 cm por dia e tolerância a concentrações relativamente 
altas de organoclorados. A biodegradação foi avaliada durante crescimento dos fungos 
em solo, utilizando-se duas técnicas diferentes:

a) Por análise cromatográfica de alta eficiência com captura de elétrons de amostras 
do solo aos 15, 30 e 60 dias de incubação com basidiomicetos lignocelulolíticos 
selecionados, a 25°.

b) Utilizando hexaclorobenzeno e pentaclorofenol com todos os carbonos marcados 
com l4C e medindo o C 0 2 produzido e a radioatividade residual no substrato a 30, 
60 e 90 dias. Essa técnica é preconizada pelo Ibama (1990) e permite determinar 
as quantidades do produto volatilizadas, as que ficam fortemente aderidas no solo 
ou ainda nos diferentes solventes utilizados para a extração.

Os resultados foram positivos para a degradação de PCF e HCB (MATHEUS 
et al., 2000; MACHADO et a l., 2005a). Cinco espécies de basidiomicetos foram 
capazes de degradar, em diferentes graus, o PCF, sendo Peniophora cinerea 
CBB204, Psilocybe castanella  CCB444 e T. villosa CCB178 as espécies que 
apresentaram as maiores taxas de degradação (78, 64 e 58% respectivamente) e 
de mineralização (7,11%, 8,15% e 4,95%, respectivamente). P. castanella CCB444 
e Lentinus crinitus CCB274 removeram, respectivamente, 25 e 18% de HCB do 
solo com taxas de mineralização inferiores a 1%, num período de 120 dias de 
tratamento.

Como resultado do processo de seleção, de um total de 125 espécimes de 
fungos basidiom icetos, foram identificados 15 basidiomicetos que por suas 
características poderiam ser aplicados em processos de biorremediação de compostos 
organoclorados (MATHEUS et a l., 1998).

A fim de se otimizar a biodegradação de HCB por fungos basidiomicetos, a 
te m p e ra tu ra  e su b s tra to s  o rg ân ic o s  adequados para o c resc im en to  de 
Psilocybe castanella  CCB444 e L. crinitus CCB274, bem como a influência da
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relação C/N do substrato e da adição de óleos vegetais na biodegradação de 
HCB em solos foram avaliados (M ATHEUS, 2003). Os fungos cresceram  
em diferentes relações C/N e foram inoculados no solo contaminado com 30.000 
mg de HCB e tratado com 50kBq de HCB-UL-14C kg 1 de solo e com 0,0; 2,5 
ou 5,0% de óleo vegetal e Tween 20. P. castanella  mineralizou até 12,8% de 
14C-HCB quando C/N do inóculo foi de 80, com 5,0% de óleo vegetal adicionado 
ao solo. L. crinitus mineralizou até 9,7% de 14C-HCB na relação C/N 202, com 
2,5% de óleo vegetal e até 25,0% na mesma relação C/N com 8,0% de óleo. Não 
ocorreu produção de compostos ,4C-voláteis. Foi observada geração de compostos 
14C-não extraíveis. P. castanella foi capaz de remover 52,3% de l4C-HCB na 
forma de 14C 0 2 e resíduos 14C-não extraíveis, enquanto que L. crinitus removeu 
77,5%.

5.6 Enzimas relacionadas a biodegradação da lignina e de 
compostos organoclorados

Ainda não está completamente esclarecida a atuação das enzimas ligninolíticas 
no processo de degradação de compostos recalcitrantes, como a lignina e demais 
poluentes. Acredita-se que o sistema envolvido na degradação conta com a 
participação de peroxidases, oxidases produtoras de H ,0 , e compostos metabólitos 
de baixa massa molecular (DURAN & ESPÓSITO, 2Õ0Õ).

Com o objetivo de conhecer o sistem a enzim ático  ligninolítico dos 
basidiomicetos selecionados, 36 deles foram crescidos em meio sólido contendo bagaço 
de cana-de-açúcar (BGS) e seus extratos foram avaliados quanto a descoloração do 
RBBR e à produção de atividade de peroxidases (MACHADO et al., 2005b). Todos 
os fungos mostraram atividade de peroxidases, mas 5 foram incapazes de descolorir 
o RBBR. Diferentes padrões de enzimas ligninolíticas foram detectados em 12 desses 
extratos fúngicos, porém todos mostraram atividade de lacase (Tabela 5). Altos níveis 
de atividades de peroxidases e de lacases não mostraram relação com descoloração 
do RBBR

5.7 Consorciação de outros grupos de fungos com basidiom icetos 
para otim izar a biorremediação

A utilização de deuteromicetos, isolados de áreas contam inadas por 
organoclorados, para otimizar o processo de biorremediação com basidiomicetos que 
apresentaram resultados satisfatórios de mineralização dos organoclorados PCF e 
HCB foi avaliada. Espécies de deuteromicetos isolados de solo contaminado por 
organoclorados foram utilizados isoladamente, concomitantemente (em cultura mista 
com basidiomicetos) e em sucessão com basidiomicetos selecionados (VITALI, 2004). 
Os resultados mostraram que Paecilonyces sp. e Eupemicillium  spp. em cultura 
mista com Psilocybe castanella promoveram acréscimo na degradação de HCB, 
com a não formação de voláteis.



296 Microbiotogia Ambiental

TABELA 5. Atividade de Manganês peroxidase e lacase durante a descoloração do corante azul brilhante 
de remazol R (RBBR) por basidiomicetos.

Fungos Local da Coleta
D esco loração  

do RBBR

Atividade Enzimática 
( U . L 1)

MnP Lacase

Lentimus crinitus C C B 3 5 6 Ubatuba, SP ++ 0 ,0 0 *  ±  0 ,0 0 5 ,8  ±  0 ,8 7

L. velutinus C C B 2 6 8 3 São  Vicente, SP + 0 ,0 0 *  ±  0 ,0 0 2 3 ,8  ±  0 ,3 0

L. crinitus C C B 2 7 4 3 São  Vicente, SP + 0 ,0 0 *  ±  0 ,0 0 4 ,3  ±  1,58

Melanoporia nigra  C C B 1 8 4  # M aceió , AL * 3 ,7 7  ± 2 ,3 9 1,6 ±  0 ,1 0

Peniophora cinerea C C B 2 0 4 S ão  Vicente, SP + + 17,57  ±  9,51 6 ,5  ±  0 ,8 0

Psilocybe castanella  C C B 4 4 4 3 São Vicente, SP 6 ,3 9  ±  10,81 2 ,0  ±  0,21

Trametes vesicolor  C C B 2 0 2 S ão  Paulo, SP + 2 5 ,1 5  ±  12 ,66 © H- o o

T. villosa  C C B 1 6 5 Campinas, SP 1,20  ±  0 ,0 0 12,5 ±  3 ,4 8

T. villosa  C C B 2 1 3 S ão  Paulo, SP + 4,31 ±  2 ,0 4 2,3  ±  0 ,6 8

T. villosa  C C B 1 76 A ssis , SP ++ 6 ,6 4  ±  0 ,9 6 3,1 ±  0 ,1 7

Trichaptum byssogenum  
C C B 2 0 3 8

São  Vicente, SP 10,13 ±  7 ,45 4 ,4  ±  1,28

Trogia buccinalis C C B 3 9 0 S ão  Paulo, SP 0 ,0 0 *  ±  0 ,0 0 4,1 ±  1,35

JFungos coletados em áreas contaminadas por organoclorados; # fungos de podridão parda da madeira. Unidades Enzimáticas = 
fimol de substrato oxidado por litro. +++++ = 100 % de descoloração (em relação a maior descoloração de 6,39 observada para T. 
buccinales). ++++ = 75 a 99% de descoloração. +++ = 50 a 74 % de descoloração. ++ = 25 a 49% de descoloração. + = até 24 % 
de descoloração. Todos os valores são médias ± desvio-padrão de 3 replicatas de culturas

5.8 Fisiologia dos basidiomicetos selecionados para degradação 
de poluentes

O grande potencial dos basidiomicetos como agentes de biorremediação 
suporta-se em consistentes ensaios laboratoriais. No entanto, a sua aplicação comercial 
é feita ainda de forma bastante empírica, faltando muitos dados para a compreensão 
da fisiologia destes organismos. A expressão do sistema enzimático envolvido na 
degradação de poluentes tem se mostrado bastante dependente das condições de 
cultivo e da composição do meio de cultura. Além disso, a composição deste sistema 
varia muito entre as diferentes espécies de fungos, dificultando generalizações. O 
estabelecimento das melhores condições nutricionais para a produção e expressão 
do sistema enzimático é imprescindível para auxiliar na aplicação biotecnológica destes 
organismos.

Estudos estão sendo realizados pelo nosso grupo de pesquisa com o objetivo 
de compreender a influência de parâmetros de cultivo no crescimento, na degradação 
do corante azul Brilhante Remazol R e na produção de enzimas ligninolíticas pelos 
basidiomicetos selecionados. Até o momento, os seguintes parâmetros foram avaliados: 
pH, fonte de carbono e de nitrogênio, metais (cobre e manganês) e adição de ácidos 
graxos insaturados (MOREIRA et al., 2006; MACHADO, 2005).
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5.9 Estudo p iloto de biodegradação de organoclorados em 
biorreatores

A aplicação de basidiomicetos lignocelulolíticos para biorremediação de solos 
contaminados por organoclorados, principalmente HCB e PCF em biorreatores com 
400 kg de solo está em andamento. Estão sendo utilizadas três linhagens de 
basidiomicetos lignocelulolíticos nativos, selecionados nas fases precedentes, em 
função de capacidade de crescimento, de produção de enzimas lignocelulolíticas, 
tolerância aos organoclorados e capacidade de biodegradação in vitro de PCF e 
HCB.

A definição do design dos biorreatores e o estabelecimento dos fungos P. 
castanella  CCB444 e L. crinitus CCB274 nos biorreatores foram realizados 
com solo não contaminado, em área de propriedade da Rhodia, na Baixada 
Santista (MATHEUS et a l., 2003). As condições de cultivo foram aquelas que 
promoveram o crescimento dos fungos e a degradação do HCB em laboratório. Os 
seguintes parâmetros foram estudados: temperatura, pH, carbono orgânico total e 
umidade do solo. O crescimento dos basidiomicetos foi avaliado por análise 
esteroscópica, biomassa (conteúdo de ergosterol) e atividade ligninolítica (oxidação 
do ABTS). A recuperação do basidiom iceto foi feita em meio de cultura 
sólido contendo RBBR (0.02%). A microbiota autóctone foi determinada pela 
contagem de unidades formadoras de colônias (UFC) usando agar nutriente e meio 
de Martin.

Para aplicação de basidiomicetos em biorremediação de solo é necessária 
a produção de inóculo, que geralmente consiste no crescimento do fungo em substrato

sólido. O preparo do inóculo dos basidiomicetos 
nativos tem sido realizado utilizando tecnologia 
usualmente empregada no cultivo de cogumelos 
com estíveis, em bagaço de cana-de-açúcar 
suplementado com farinha de soja. O solo a ser 
testado, devidamente caracterizado, é submetido 
a processo de fumigação e de homogeneização.

Encontra-se em andamento os testes de 
biorremediação de solos contaminados por HCB. 
O m onitoram ento  do experim ento  prevê: 
acompanhamento do crescimento dos fungos e 
analises de HCB e de outros organoclorados aos 
0, 15, 30, 60, 90 e 180 dias após a inoculação dos 
basidiomicetos nos biorreatores (Figura 6). As 
principais dificuldades a serem superadas para o 
uso de basidiomicetos em biorremediação de 
solos são: design  dos b iorreatores  para o 
desenvolvimento dos basidiomicetos, necessidade 
de controlar a microbiota autóctone e a produção 
de inóculo em larga escala.

FIG U R A  6. Biorreatores com  capa
cidade para 4 0 0  kg de solo, insta
lados em  propriedade da R hodia  
d o  Brasil S A ,  S ã o  V icen te ,  SP. 
Foto: R ica rd o  R ib e iro  da  S i lv a  
(2003)
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5 .10 Degradação de bifenilas policloradas in vitro

Testes preliminares mostraram a capacidade de basidiomicetos nativos do 
Brasil, selecionados por degradarem organoclorados, de também degradarem Bifenilas 
policloradas -  PCBs, produto que teve ampla utilização em transformadores da rede 
elétrica e que são muito persistentes no ambiente (PICCA, 2004). Novos estudos 
neste campo são necessários.
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I . B iodeg radação  de lig n in a  na m ade ira

I . I 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 branca são os mais eficientes organismos degradadores de lignina. São

a

capazes de m ineralizar lignina, eventualm ente até C 0 2 e H20  (DURAN & 
ESPOSITO, 1997; TUOR et a i ,  1995; TUOMELA et a i , 20Ü0; MARTINEZ et a i , 
2005; WU et a i ,  2005; LOZOVAYA et a i , 2006; KUMAR et a i , 2006).

Os fungos de degradação marrom e macia são capazes de degradar lignina 
em alguma extensão, embora preferencialmente ataquem a celulose presente na 
madeira (RABINOVICH et a i , 2004).

1.2 Fungos de degradação branca

Os basidiomicetos causadores de degradação branca na madeira realizam 
degradação seletiva da lignina presente na parede celular, deixando a celulose 
praticamente intacta (JELLISON & JASALAVICH, 2000; OSES et a i , 2006; 
FERNANDES et a i , 2005). Entretanto, esses fungo variam consideravelmente de 
acordo com o tipo de ataque à lignina e aos polissacarídeos da madeira. Além disso, 
demonstram velocidades diferentes na remoção da lignina (KIRK & FARRELL, 
1987). Com base nessas propriedades, podem ser divididos em dois subgrupos: a) 
fungos que degradam simultaneamente todos os componentes, aproximadamente a 
mesma velocidade; b) fungos que preferencialmente degradam lignina. Estes últimos 
criam, tipicamente, áreas localizadas de degradação, sendo designados fungos de 
bolsos brancos ou manchados (ERIKSSON et a i , 1990).

A id e n tif ic a ç ã o  dos fungos  de degradação  branca é baseada nas 
características morfológicas e fisiológicas das hifas. A maioria dos basidiomi
cetos tem hifas d icarió ticas  com  conexões específicas entre os septos do 
micélio (DURÁN & ESPOSITO, 1997). Sua habilidade comum é oxidar compostos 
fenólicos, relacionados à lignina, que na maioria das vezes está associada a 
enzimas extracelulares ligninolíticas, em particular lacases (ELISSETCHE et a i , 
2006).
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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 (BARRASA et a l , 1992; DANIEL, 
1994; MANKOWSK1 & MORRELL, 2000; SOLAR et a l , 2003; BRANDSTROM 
et a l , 2003; SINGH et a l  2006),

1.3 Fungos de degradação m arrom

Fungos de degradação marrom produzem tipicamente uma quebra extensiva 
dos polissacarídeos da madeira (ex.: celulose e hemicelulose) e deixam a maioria da 
lignina intacta. Logo, a madeira degradada por esses fungos tem um aspecto 
amarronzado e de aparência frágil (BLANCHETTE, 1991; LEE et a l , 2004). Os 
fungos de degradação marrom predominantemente atacam madeiras moles, enquanto 
os de degradação branca são eficientes no ataque a madeiras duras. Os fungos 
responsáveis pela degradação marrom também pertencem a classe Basidiomicotina 
e a maioria das espécies à família Polyporaceae; entretanto, correspondem a apenas

✓ _ _
6% de todos os basidiomicetos que degradam a madeira (DURAN & ESPOSITO, 
1997).

Embora esses fungos não sejam capazes de efetivamente despolimerizar a 
lignina, podem fazer modificações, resultando em decréscimo dos grupos metoxilas 
da lignina da madeira. Logo, os grupos fenólicos aumentam significativamente, 
alterando a lignina para subseqüentes biodegradações. Além disso, um aumento dos 
grupos hidroxilas alifáticos, como os carboxí 1 icos, também produzem quebras parciais 
de interunidades de ligações com cadeias laterais. Portanto, não é possível generalizar; 
pois as propriedades de degradação mostram grande variedade entre as espécies 
(ERIKSSON et a l , 1990; PANDY & PITMAN, 2004).

O mecanismo pelo qual os fungos de degradação marrom modificam a lignina 
é ainda desconhecido, já que não produzem enzimas ligninolíticas. Acredita-se que 
moléculas pequenas (glicoproteínas), que têm ferro, poderiam estar participando das

✓
transformações da lignina via produção de radicais hidroxila (DURAN, 1996; 
RODRIGUEZ et a l , 2003; OVIEDO et a l , 2003ab; RODRIGUEZ et a l , 2004; 
KANEKO et a l , 2005; CONTRERAS et a l , 2006; ARANTES E MILAGRES, 2006).

Os fungos de degradação marrom produzem porosidade e erosão nas células 
da parede da madeira, devido a uma quebra rápida do suporte celulósico das 
microfibrilas. Perda da lignina, em particular das células dos cantos, e remoção dos 
grupos metoxilas são visualizadas por técnicas de m icroscopia  ele trônica  
(BLANCHETTE, 1991). Com base nessa observação, as hifas de fungos de 
degradação marrom podem ser divididas em dois grupos fisiológicos: a) hifas que 
degradam todos os componentes da parede celular da madeira, incluindo a lignina; b) 
hifas que podem somente m odificar a lignina quando estão degradando os 
polissacarídeos da madeira. Microfibrilas específicas, por exemplo, extensões lineares 
e emaranhado de células da parede da hifa, foram detectadas nesses fungos, que 
podem transportar enzimas hidrolíticas a um contato direto com seu substrato (DURÁN 
& ESPOSITO, 1997).
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1.4 Fungos de degradação macia

Os fungos pertencentes a classe Ascomicotina e Deuteromicotina podem 
causar 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 52 das células da parede da 
madeira, abertas por penetração fina das hifas (ERIKSSON et al., 1990; TOTH et al.,
2003). A formação de cavidades 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 designada 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, não existindo 
fungos para decomposição somente do Tipo 2 (DURÁN & ESPOSITO, 1997).

Os fungos de degradação macia preferencialmente colonizam e degradam 
madeiras duras, especialmente as de alta umidade. Em madeiras moles, a velocidade de 
degradação por fungos de degradação macia é geralmente mais lenta que a dos de 
degradação branca e marrom. Embora estes normalmente metabolizem os polissacarídeos 
da madeira, são capazes de algumas transformações da lignina. No caso dos fungos de 
degradação marrom, a lignina é usualmente modificada por desmetilação. Entretanto, os 
fungos de degradação macia são deficientes na despolimerização de ligninas sintéticas, 
embora convertam rapidamente compostos fenólicos relacionados com lignina. Isso deixa 
mais discrepâncias na natureza dos agentes e nos mecanismos dos fungos de degradação 
macia, no possível envolvimento na degradação de lignina. Entretanto, em ascomicetos, 
como, por exemplo, Chrysonilia sitophila , foram isoladas isoenzimas 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, 1996; RODRIGUEZ et al., 1997). 
Estudos de degradação de madeira mole sugerem quebras oxidativas em ligações Ca- 
Cp e (3-O-aril na lignina. Outro ascomiceto estudado recentemente é o Thennoascus

*
aurantiacus e uma de suas enzimas, a fenoloxidase (MACHUCA & DURAN, 1993, 
1996, 1999). Também, assim como os fungos de degradação branca e marrom, estes 
produzem moléculas de baixo peso molecular que degradam lignina e geram, 
aparentemente, radicais hidroxilas (DURÁN & MACHUCA, 1995; DURÁN, 1996).

2. Enzim as lig n in o lític a s

2.1 Aspectos gerais

A atividade de fenoloxidases extracelulares, indicando a presença de enzimas 
ligninolíticas, foi descoberta na década de 30 em fungos de degradação branca. Logo
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depois foi demonstrado que as reações eram catalisadas por oxidoredutases do tipo 
de lacases e peroxidases. A hab ilidade  em o x id a r  com postos  fenó licos , 
especificamente, tem sido utilizada como critério de identificação para fungos de 
degradação branca verdadeiros. Em seguida ao isolamento e caracterização de 
lacases, duas peroxidases, chamadas lignina peroxidase e Mn-peroxidase, foram 
evidenciadas na participação da quebra da lignina e outras enzimas. Essas enzimas, 
além das relacionadas à quebra da lignina, como a produção de peróxido de hidrogênio, 
são indispensáveis para ligninólises e logo serão também relatadas (DURÁN & 
ESPOSITO, 1997, 2000; DURÁN, 2003; COHEN et a l ,  2002; TORTELLA et a l , 
2005).

2.2 Lignina peroxidase

Em 1983, dois grupos relataram a descoberta de uma enzima extracelular 
degradadora de lignina em culturas de Phanerochaete chrysosporium. A enzima, 
prim eiram ente cham ada de lign inase , é um a g lico p ro te ín a , que contém  
ferroprotoporfirina IX (heme) como grupo prostético e requer peróxido de hidrogênio 
para sua atividade catalítica. Estudos subseqüentes revelaram que a lignina peroxidase 
(LiP) (nome atual) de P. chrysosporium apresenta múltiplas formas com pi de 3,2- 
4,7 e massa molar de 38-43kDa. Diferentes LiPs têm sido isoladas, dependendo da 
cepa, condições de cultura, idade e tipo de separação (DURÁN & ESPOSITO, 
1997; DURÁN, 2003,2004).

Lignina peroxidases têm sido isoladas em numerosos fungos de degradação 
branca e em alguns fungos de degradação marrom e macia (IKEHATA et al., 2004; 
WESENBERG et a l , 2003; PIONTEK, 2002).

O ciclo catalítico da lignina peroxidase fundamentado na peroxidase de raiz 
forte é o seguinte (KHINDARA et a l , 1995; HIRATSUKA et a l , 2005; HIGUCHI, 
2(X)6);

a) LiP (Fe [III])P + H20 2------ LiP-I (Fe[IV = 0 |)P+

b) LiP-I (Fe[IV=OJ)P.+ + AH------LiP-II (Fe|IV =0])P + AH.+

c) LiP-II (Fe[IV=0])P + AH------ LiP (Fe [III]) + AH.+ + H.O

d) LiP-II (Fe(IV)=0)P + H20 2— LiP-III (Fe [III-O,.-]) (inativo)

e) LiP-111 (Fe[III-02 .-]) + AH. +------LiP (Fe [III])P + O, + AH

A lignina peroxidase, na presença de peróxido de hidrogênio, é capaz de 
degradar compostos fenólicos e não fenólicos, anéis aromáticos alcoxilados do tipo 
da lignina, e realiza quebras de anéis em modelos da lignina dimérico como poliméricos 
e as cloroligninas. Em resumo, a LiP gera: a) oxidação de álcoois benzílicos; b) 
quebra de cadeias aromáticas laterais Ca-C(3: c) desmetilação; d) rearranjos 
intramoleculares; e) quebra de anéis em compostos não fenólicos relacionados à 
lignina. O álcool veratrílico tem um papel importante na catálise da LiP: é o redutor
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preferido pela enzima, produzido pelo fungo de degradação branca após ligninólise, e 
aparentemente protege a enzima contra a inativação do excesso de peróxido de 
hidrogênio. Na presença de peróxido de hidrogênio, a LiP oxida o álcool veratrílico a 
veratraldeído, que é comum nos ensaios da atividade da LiP. In vitro, LiP degrada 
ligninas metiladas de "spruce e birch", como de palha de milho e ligninas sintéticas 
(DURÁN & ESPOSITO, 1997, 2000).

2.3 Manganês peroxidase

A enzima manganês peroxidase MnP foi descoberta em P chysosporium 
junto à LiP (KUWAHARA et a i , 1984). Essa enzima é muito semelhante à LiP: é 
extracelular, glicosilada, massa molar de 45-47 kDa e possui um grupo protético heme. 
Entretanto, é dependente de peróxido de hidrogênio e do íon Mn+2, e a-cetoácido 
como lactato estabiliza sua atividade oxidativa (HOFRICHTER, 2002; CONES A et 
a l 2002; GIANFREDA & RAO, 2004). O ciclo catalítico da MnP é similar ao da 
LiP (GOLD et al., 1989; POULUS et al., 1995; MERSTEN et al., 1995);

a) MnP(Fe[III])P + H202 _  MnP-l(Fe[IV=0])P.+ + H,0

b) MnP-l(Fe[IV=0])P. + + Mn+2 _  MnP-II(Fe[IV=0])P + Mn+3

c) MnP-l(Fe[IV=0])P. + A H ___MnP-II(Fe[IV=0])P + A. + H+

d) MnP-II(Fe[IV=OJ)P + Mn+2 ___MnP(Fe[IlI])P + Mn+3 + Hn0

e) Mn+3 + A H ___Mn+2 + A. + H+

Na presença de peróxido de hidrogênio, MnP/Mn+2/malonato catalisa quebras 
Ca-Cp, oxidações C a  e quebras de ligações arilalquílicas de fenóis siringílicos 
diméricos (3-1 e P-0-4 (TUOR et al., 1995).

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 implica da na degradação de cloroligninas e não 
a LiP. A MnP também desmetila e deslignifica polpas Kraft (KANEKO et a l 1995).

2.4 Lacases

Lacases são fenoloxidases produzidas por fungos e por plantas, e pertencem 
ao grupo de oxidases que complexam cobre (LEONOWICZ et a l 2001; MINUSSI 
et al., 2002; DURÁN et al., 2002). Essas enzimas são segregadas na maioria dos 
basidiomicetos. As massas molares estão dentro da faixa de 60-100kDa. 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
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antiferromagnético não detectável por EPR. As lacases catalisam oxidações por 
extração de um elétron de substratos fenólicos, gerando radicais fenoxilos (H1GUCHI,
1990).

a) 2 (Cu[II])-Lacase + fenol____ 2 (Cu(l])-Lacase + radical fenolato + 2H+

b) 2 (Cu[IJ)-Lacase + O, + 2 H + ___2 (Cu[II])-Lacase + Hnü

Os radicais formados rapidamente atuam em reações não catalíticas, como 
acoplamento radical-radical, desproporção, desprotonação e ataques nucleofílicos pela 
água. Logo, essas reações múltiplas levam a:

a) polimerização;

b) quebras alquílicas;

c) oxidações nos C a  e desmetilações (Katase e 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 
et a l 1995). Foi proposto outro mediador, o 1-hidroxibenzotriazole, que permite 50% 
de deslignificação de polpas na presença de lacases (CALL & MUCKE, 1995) além 
de outros (D’ ACUNZO et a l., 2003, 2006: B ARRECA et a i , 2004; CANTARELLA 
et a l ., 2004; ANNUNZIATINI et a l . , 2005; KULYS & VIDZIUNAITE, 2005; 
FERNAUD et a l.,  2006).

2.5 Outras enzimas relacionadas com a degradação da lignina

Existem enzimas produtoras de peróxido de hidrogênio, por exemplo, glicose 
1-oxidase (GO), que preferencialmente oxida glicose, e glicose -2-oxidase (POD), 
que oxida glicose, xilose ou d-D-gliconolactona. Álcool oxidase, ácidos graxos CoA 
oxidase, glioxal oxidase e arilálcool oxidase (DURÁN & ESPOSITO, 1997). Outras 
enzimas que podem estar relacionadas com degradação da são a NAD(PH): quinona 
oxido redutase, a celobiose: quinona l-oxidoreductase (CBQ), celobiose desidrogenase 
(CDH), celobiose oxidase (CBO) e peroxidase independente de manganês (DURÁN 
et a l.,  2006).

3. Im p o rtâ n c ia  das condições ecológicas

Como todos os basidiomicetos degradam os três componentes da madeira, 
(celulose, hemicelulose e lignina) embora a diferentes velocidades e extensão, têm- 
se dividido os fungos de degradação branca em classes de degradadores simultâneos 
da lignina com polissacarídeos ou degradadores seletivos. Esta classificação tem se 
mostrado difícil, pelo fato desses fungos poderem apresentar ambos comportamentos 
quando estão atuando no mesmo substrato ou atacam a lignina e polissacarídeos
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seqüencialmente. As condições ambientais, tais como temperatura, umidade, 
microclimas, conteúdo de nitrogênio dos substratos e compartimentalização, podem 
também governar a seletividade da biodegradação da lignina in vivo (TUOR et al., 
1995). Os gases na madeira podem influenciar as atividades enzimáticas, já  que, 
por exemplo, no âmbito de hifas, elevadas concentrações de dióxido de carbono 
com 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. 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, enquanto que, a degradação da 
lignina por P. chrysosporium  e Pleurotus sajor-caju é maior com o decréscimo 
do pH, abaixo de 3. De acordo com a literatura, a LiP do P chrysosporium tem 
atividade ótima a pH 3,0 e MnP a pH 4,5, e a lacase de P. noxius a 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 degradadores de 
madeira. Além disso, os fungos podem manter o pH ambiental baixo com relação 
as hifas, secretando camadas finas de polissacarídeos (DURÁN & ESPOS1TO, 
1997; DURÁN, 2003, 2004).

4. M ecan ism o de b io d eg rad a ção  de ligninas

A despolimerização da lignina pode ser considerada como um processo 
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. As 
evidências deste mecanismo se deram 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.

5. Enzim as lig n in o lític a s  e seu papel no tra ta m e n to  de 
e flu e n te s

5 .1 Tratam ento biológico de efluentes

A industrialização da polpa e papel kraft gera uma grande quantidade de 
resíduos sólidos, líquidos e gasosos, extremamente danosos ao ambiente. Neste capítulo 
serão analisados os efluentes líquidos provenientes desse processo, os tratamentos 
convencionais aplicados na indústria papeleira e o tratamento fúngico como um método 
alternativo.
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Os efluentes originados da produção do branqueamento das polpas kraft 
contêm açúcares provenientes da madeira, carboidratos, ácidos orgânicos, 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, mutagenicidade, 
deficiência de oxigênio, eutroficação nos corpos de água receptores e, por 
conseqüência, modificações nas comunidades de plantas e animais (MELO et a l . ,  

2006; KOVACS et a l ., 2004; SEPULVEDA et a l ., 2003). Alguns dos compostos 
presentes nestes efluentes foram classificados como altamente recalcitrantes. 
Recentemente foi constatada a presença de dioxinas (polifenóis clorados) altamente 
tóxicas (em concentrações de parte por trilhão) em polpas branqueadas com cloro 
molecular e seu licor residual de branqueamento. A princípio, pouca atenção foi dada 
ao problema e em 1983 foram encontrados traços de dioxinas e furanos em peixes no 
rio Wiscosin, nos EUA. Mais tarde, em 1986, pesquisadores suecos constataram 
deformidade em peixes no mar Báltico, próximo da área de lançamento de efluentes 
de uma indústria papeleira. A forma 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 reduzir ou eliminar o uso 
de compostos clorados das etapas de branqueamento da polpa kraft (DURÁN & 
ESPOSITO, 1997). A tendência atual é a substituição desses compostos por agentes 
à base de oxigênio (oxigênio, peróxido de hidrogênio e ozônio).

Entretanto, as perspectivas são de que, pelo menos nos próximos 10 anos, 
ainda se utilizem compostos clorados. Em 1992, a produção mundial de polpa 
totalmente livre de cloro (TCF-totally  ch lorine  free) atingiu som ente 1% 
(ODENDAHAL, 1994).

Informações recentes confirmam que a produção de polpa TCF permanece 
praticamente inalterada. O problema, é que os efluentes originados do processo 
apresentam toxicidade crônica e os compostos ainda não foram identificados. 
Entretanto, sabe-se que estes efluentes possuem alta porcentagem de peróxido de 
hidrogênio, o que dificulta o tratamento biológico por fungos, uma vez que as enzimas 
ligninolíticas estariam sendo inativadas nessas condições. A perspectiva atual é a 
produção de polpas ECF (elementary chlorine free), processo no qual se utiliza dióxido 
de cloro, ao invés do cloro elementar. Estão sendo desenvolvendo estudos sobre a 
relação siringi 1/guaiaci 1 e seu impacto no processo kraft, além de considerar 
modificações genéticas na lignina de espécies de eucaliptos (PEREIRA et a l . , 1995), 
A Ripasa Celulose Papel (SP) introduziu o peróxido de hidrogênio no branqueamento, 
substituindo, dessa forma, 30% dos compostos clorados. As empresas papeleiras 
vêm investindo em pesquisas, em conjunto com as universidades nacionais e 
estrangeiras sobre oxigênio, xilanases, ozônio e peróxido de hidrogênio (ANGELO et 
a l ., 1995ab, 1997). Felizmente, a maioria das empresas tem demonstrado preocupação 
em diminuir os níveis de poluição e implementar novas tecnologias para a redução
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dos compostos clorados. Supõe-se que essa preocupação se deve principalmente às 
crescentes pesquisas desenvolvidas na área, à ação de ambientalistas, às pressões 
do mercado externo e também da opinião pública (BNDES Setorial, Rio de Janeiro, 
n.23, p.3-26, mar. 2006).

5.2 Tratamentos de efluentes mais empregados pelas indústrias

As lagoas de es tab ilização , ou lagoas aeradas, são freqüentem ente 
empregadas para reduzir os níveis de sólidos suspensos e a demanda bioquímica de 
oxigênio de efluentes kraft. O decréscimo tanto das quantidades de AOX (uma 
estimativa do total de organoclorados) quanto da toxicidade é muito variável 
(FULTHORPE & ALLEN, 1995). As lagoas aeradas são o método mais comumente 
empregado pelas indústrias papeleiras. Possuem aproximadamente 2-6 m de 
profundidade e têm um tempo de detenção de menos de 10 dias. São mecanicamente 
aeradas com difusores de ar ou aeradores mecânicos. A eficiência do processo 
depende do tempo de aeração, da temperatura e do tipo de efluente. Aproximadamente 
80% da população microbiana das lagoas de tratamento são bactérias Gram-negativas 
e apenas 1% são bactérias anaeróbicas facultativas (LISS & ALLEN, 1992). O 
efluente gerado a cada novo processo varia muito. A temperatura ambiental, à qual 
está exposta a lagoa, não é um valor constante, e o tipo de madeira empregada para 
a polpação também afeta a microflora local. Logo, é de se esperar que o tratamento 
apresente tantas variações nas reduções de toxicidade e AOX. Outro tratamento 
empregado por algumas indústrias papeleiras é o lodo ativado. O processo consiste 
essencialmente de um tratamento aeróbico, que oxida a matéria orgânica a CO., e 
H^O, NH4, e nova biomassa, onde o ar é provido por aeração mecânica ou por um 
difusor e as células microbianas formam flocos. Uma característica importante do 
lodo ativado é a recirculação de uma grande proporção da biomassa, pois ajuda a 
manter grande número de microrganismos, que efetivamente oxidam compostos 
orgânicos em um tempo relativamente curto. O tempo de detenção varia de 4 a 8 
horas, entretanto, a quantidade de lodo formado é muito alta,o que é uma séria 
desvantagem do método (DIEZ et a l 2002; SUBILAMP1 & RINTALA, 2004; 
POKHREL & V1RARAGHAVAN, 2006; WHITE & LEE, 2006).

5.3 Métodos a lternativos de tra tam ento  de efluentes: o potencial 
de fungos de decomposição branca e macia no tratam ento 
de efluentes

Os fungos de decom posição branca possuem um sistema enzimático 
extracelular capaz de tolerar altas concentrações de poluentes tóxicos (BARR & 
AUST, 1994ab).

O processo de obtenção de polpas celulósicas e de fabricação de papel é um 
dos responsáveis pela maior carga poluente, que atinge os ecossistemas na forma de 
efluentes ou resíduos sólidos, altamente tóxicos e, muitas vezes, mutagênicos,
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persistentes e/ou bioacumulativos, em bora estes problem as têm dim inuído 
drasticamente nos últimos anos. O efluente proveniente da primeira extração alcalina 
contém compostos clorados de alta e baixa massa molar, cloroligninas e clorofenóis, 
respectivamente. A cor escura do efluente é atribuída essencialmente a esse estágio
(El).

A utilização de fungos objetiva a descontaminação dos efluentes. A eficiência 
desses processos está diretamente relacionada com a capacidade do fungo em 
degradar lignina (ONYSKO, 1993; SELVAM et a l., 2002; RAGUNATHAN & 
SWAMINATHAN, 2004)

Enzimas, como a lignina peroxidase (LiP) e manganês peroxidase (MnP), são 
produzidas por esses fungos, em geral, como resposta a baixas concentrações de 
fontes de carbono, nitrogênio ou nutrientes sulfurados. Evidências indicam que essas 
enzimas são responsáveis pela fragmentação inicial do polímero de lignina. Entretanto, 
o papel específico do manganês é incerto. Foi observado que, na ausência da enzima, 
o Mn1+ quelado foi um agente ligninolítico capaz de oxidar álcool veratrílico, compostos 
modelo de lignina. Foi demonstrado que a atividade ligninolítica de Lentinula (=Lentinus) 
edodes, atualmente selecionado para o tratamento de efluentes (ESPOSITO et a l.,
1991), é dependente da adição de manganês. Acredita-se que, sob condições 
adequadas, o Mnu gerado por MnP possa ser uma parte importante do sistema 
ligninolítico de L  edodes e de outros fungos de decomposição branca, sendo a MnP 
a principal peroxidase detectada em culturas de L. edodes. A enzima foi purificada e 
estudada, quanto às suas características e seqüência de aminoácidos. Foi observado 
o efeito de vários compostos fenólicos derivados da lignina sobre o crescimento e 
degradação por L. edodes, sendo demonstrada sua eficiência na descontaminação 
de efluentes provenientes das indústrias de polpa e papel, foi previamente demonstrada 
(ESPOSITO et a l., 1991). L. edodes foi selecionado dentre 51 cepas de fungos 
ligninolíticos para descoloração de efluente kraft El (ESPOSITO et a l 1991). Após
5 dias de tratamento biológico, sem fonte adicional de carbono e nitrogênio, obtiveram- 
se 60% de redução de DQO e 73% de descoloração, desse e total apenas 13% 
foram devidos à adsorção micelial. Em 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 (DURÁN & 
ESPOSITO, 1997). Esse fungo mostrou-se altamente eficiente na descontaminação 
de efluente EI.

As MnP participam de reações de despolimerização de ligninas sintéticas, 
degradação de cloroligninas de alta massa molar, descoloração de efluentes do tipo 
kraft (DURÁN & ESPOSITO, 1997).

O papel da LiP e MnP na descoloração de efluentes de branqueamento foi 
estudado por Michel et al., 1991. Nesse estudo foi evidenciada a importância das 
peroxidases extracelulares na descontaminação de efluentes, onde MnP parece ter 
um papel predominante sobre LiP. Esses resultados foram corroborados por outros 
autores em trabalhos anteriores entre 1990 e 1994. Neste último, foi demonstrado 
que MnP, mas não LiP, foi produzida por P chrysosporium (Basidiomycete) no 
efluente E 1 e que o tipo de pellet formado pelo fungo tem uma importância significativa 
sobre a produção enzimática. Lee et al. (1994) observaram que, durante o tratamento



314 Microbiologia AmbientaI

do efluente El 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 E l, mas o mesmo não foi observado com 
LiP. Contudo, também foi demonstrado que a LiP produzida por Chrysonilia sitophila 
TFB2744I (Ascomycete) foi capaz de remover a cor de efluentes El (DEZOTT1 et 
al., 1995), e a LiP purificada a partir de cultura de C. sitophila TFB-27441 (LiP-I e 
L iP-IlI) foi estudada nas formas livres e imobilizadas para descoloração de efluentes. 
Os resultados demonstraram que, após 72 horas, a enzima imobilizada em sefarose 
removia 45,7% da cor do efluente. Ao que tudo indica, as condições para a aplicação 
dessa enzima são muito importantes, bem como o tipo de microrganismo produtor de 
LiP. Soares & Durán (1998; 2001) questionaram a importância de MnP na 
descoloração do efluente kraft El em um estudo realizado com Trametes villosa. O 
fungo secreta quantidade significativa de lacase, p-glicosidase e insignificantes 
quantidades de peroxidases (LiP, MnPe álcool veratrílico oxidase) e, 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. A remoção da cor de efluentes E 1 por enzimas ligninolíticas, 
entre estas lacases foi estudada por vários autores (DURÁN & ESPOSITO, 1997). 
A lacase produzida por Phlebia 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.

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 u .

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 oxidati vas, que utilizam glicose, glioxal, metilglioxal e outros produtos da 
degradação da celulose e lignina como substrato. A LiP, após sofrer oxidação 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 resultado 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, 
aparentemente, atua como um "mediador” ou liberador de elétron entre LiP e seu 
substrato. Acredita-se que o álcool veratrílico proteja a enzima da inativação do 
excesso de H,0^ (DURÁN, 2003; 2004). A oxidação do álcool veratrílico para aldeído 
veratrílico pela LiP, na presença de H^O, é a reação mais utilizada como método de 
determinação da atividade catalítica desta enzima (DURÁN & ESPOSITO, 1997).

A MnP tipicamente oxida Mn2+ a Mn3+: Mn3+ é empregado para oxidar 
compostos químicos. Aparentemente Mn3+ pode oxidar hidroquinonas a radicais
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semiquinonas, as quais podem atuar como agentes redutores. A MnP possui um forte 
potencial de oxiredução (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, 
também podem ser importantes no tratamento biológico de efluentes, como as lacases, 
polifenóis oxidases que contêm cobre no seu sítio ativo e catalisam a redução de 
para água, com simultânea oxidação de substratos fenólicos (DURÁN et a i , 2002).

Pode-se concluir que fungos ligninolítieos apresentam excelente potencial 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 (MARTINEZ et a i , 2005; TORTELLA
et a i , 2005).
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I .  In tro d u ç ã o

Os corantes e pigmentos são substâncias empregadas pelo homem há mais 
de 20 mil anos para a coloração de alimentos, couro, lã, materiais têxteis naturais e 
sintéticos, cosméticos, plásticos, papel etc. São retidas por adsorção física, formações 
de sais, soluções, retenção mecânica ou por constituição de pontes químicas covalentes.

Os corantes podem ser substâncias naturais ou compostas sintéticas; para ter 
utilidade têxtil são necessárias três características: cor, afinidade com a fibra e solidez 
aos agentes a que o artigo têxtil será submetido após o tingimento, como luz, peróxidos 
etc (GOMES, 2001).

Tendo em vista que corantes, pigmentos e branqueadores ópticos são compostos 
complexos, muitas vezes é impossível traduzi-los por uma fórmula química - alguns 
são misturas de vários compostos e outros não possuem estrutura química definida. 
Por esse motivo, a nomenclatura química usual raramente é usada, preferindo-se 
utilizar os nomes comerciais. Para identificar os mesmos corantes, comercializados 
com diferentes nomes, utiliza-se o Colour Index (Cl), publicação da American 
Association of Textile Colorists and Chemists (AATCC) e da British Society of Dyers 
and Colorists, que contém uma lista organizada de nomes e números para designar os 
diversos tipos destes corantes (ABIQUIM, 2005).

Em sentido amplo, o termo corante designa toda e qualquer substância que dá 
cor, colore, tinge, pinta. Em química, corante denomina apenas as substâncias de 
caráter aromático, capazes de colorir irreversivelmente um substrato-suporte.

Em meados no século XIX surgiu a patente e a indústria de malva (púrpura 
de Tiro), primeiro corante orgânico obtido por Perkin em seu laboratório caseiro em 
1856. No fim do século XIX, fabricantes de corantes sintéticos estabeleceram-se 
na Alemanha, Inglaterra. França e Suíça, suprindo as necessidades das indústrias 
que, na época, fabricavam tecidos, couro e papel. Nos anos de 1994 e 1995, as 
grandes corporações implantaram unidades fabris próprias ou em parcerias com 
fabricantes locais em diversos países asiáticos, como China, índia e Indonésia 
(ABIQUIM, 2005).

Há duas formas de classificação dos corantes: a primeira é pela constituição 
química, de acordo com os grupos cromóforos ou unidades de cor da molécula, a 
segunda é baseada na aplicação ou uso final do corante. Para Gomes (2001), temos 
várias classificações de corantes, seja pelos grupos cromóforos ou afinidade às fibras:

• Os ácidos: são aniônicos e solúveis em água; aplicam-se às fibras de nylon, seda, 
acrílico e lã. Em sua molécula há grupos químicos sulfônicos ou carboxílicos; 
quimicamente consistem de compostos azo, xanteno, antraquinonas e outros.

• Os básicos: são catiônicos, solúveis em água e aplicam-se em acrílicos, nylon, 
poliésteres; são azocorantes, antraquinona, metano, oxazina, acridina e outros.



Biodegradação de corantes têxteis 323

• Os reativos: ligam-se covalentemente com as fibras de algodão, nylon, lã e com 
grupo compatível hidroxila da celulose. De estrutura química simples são azo, 
antraquinona e ftalocianina.

• Os dispersos: são aniônicos e praticamente insolúveis em água. São utilizados em 
fibras de poliéster, nylon, diacetato de celulose e acrílicas.

• Os sulfurosos: após banho de redução alcalina com sulfato de sódio, são aplicados 
em algodão. E um grupo pequeno, contudo muito empregado por seu baixo custo.

• Os a cuba: aplicam-se em fibras celulósicas como sais leuco-solúveis, após redução 
em banho alcalino; seguindo-se a exaustão da fibra são reoxidados para a forma 
ceto-insolúvel. As principais classes são antraquinona e indigóides.

Para as fibras celulósicas, como o algodão e o rayon, são aplicados os corantes 
reativos, diretos, azóicos, à tina e sulfurosos. No caso das fibras sintéticas, deve-se 
distinguir entre as fibras e os corantes aplicados, principalmente no caso de: Poliéster 
-  corantes dispersos; Acrílicos -  corantes básicos; e Nylon (poliamida) -  corantes 
ácidos. Restam, ainda, fibras menos importantes no mercado brasileiro, como a 
seda para a qual é aplicado corantes reativos e a lã que recebe corantes ácidos e 
reativos.

Outros critérios, além da afinidade por uma certa fibra têxtil, influenciam na 
aplicação de um determinado corante, como o processo de tingimento. Em sua maioria, 
esses processos podem ser divididos em categorias (contínuo, semicontínuo e por 
esgotamento), o que define a escolha do corante adequado (LANGE et al., 2005; 
ROSA, 2003; SANTOS, 2003). São também fatores decisivos para a seleção do 
corante adequado as características técnicas que se quer atingir em matérias de 
solidez como, por exemplo, à luz, à fricção, ao suor etc.

A utilização de corantes no Brasil concentra-se, principalmente, nos corantes 
reativos para fibras celulósicas, que hoje respondem por 57% do mercado, seguidos 
pelos corantes dispersos com 35%, poliamida com 3% e acrílico com 2% (ABIQUIM, 
2005).

Pelo Colour Index os corantes e pigmentos podem ser classificados em 26 
tipos, segundo os critérios das classes químicas e em 20 tipos (Tabela I), além de 
algumas subdivisões, do ponto de vista das aplicações (Tabela 2). Na Nomenclatura 
Comum do Mercosul (NCM), estão classificados nas posições 3204; 3205; 3206 e 
3207.

No processo de enobrecimento têxtil para atender a demanda do consumidor, 
moda e tendências de mercado ocorre o uso de corantes, pigmentos e branqueadores 
ópticos. Os pigmentos têm a característica funcional de somente fornecer cor ao 
sistema. Por esse motivo, sua aplicação é extremamente difundida nos diferentes 
materiais e substratos. São materiais orgânicos sintéticos, obtidos por meio de sínteses 
químicas, partindo-se do petróleo ou carvão. Diferentemente de corantes ou pigmentos, 
que incorporam a cor ao substrato tratado, branqueadores óticos ou agentes de 
branqueamento fluorescentes que conferem o “branco puro” ou “branco-neve” 
são compostos orgânicos incolores ou pouco coloridos que, em solução ou 
aplicados a um substrato, absorvem luz, na região próxima ao ultravioleta do espectro
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TABELA 1. Classificação pelo Colour Index segundo o substrato a ser tingido.

Classe Principais campos de aplicação

Branqueadores ó p t icos
D etergentes , fibras naturais, fibras artificiais, fibras sintéticas, 
ó le o s ,  p lásticos , s a b õ e s ,  tintas e papel

Corantes
A  Cuba Sulfurados Fibras naturais e fibras artificiais

À Tina Fibras naturais
Á cid o s A lim entos, cou ro , fibras naturais, fibras sintéticas, lâ e papel

Ao Enxofre Fibras naturais
A zó ico s Fibras naturais, fibras sintéticas

Básicos Couro, fibras sintéticas, lã, madeira e papel
Diretos C ou ro , fibras naturais, fibras artificiais e papel

Dispersos Fibras artificiais e fibras sintéticas
M ordentes Alumínio anod izad o , lã, fibras naturais e fibras sintéticas

Reativos Couro, fibras naturais, fibras artificiais e papel

Solventes
C era s ,  co sm ét ico s ,  gasolina, madeira, plásticos, solventes  
orgân icos , tintas de e sc rev er  e vernizes

Pigmentos Orgânicos Tintas gráficas, tintas e vernizes, estamparia têxtil, plásticos
Pigmentos Inorgânicos Tintas gráficas, tintas e vernizes, estamparia têxtil, plásticos

TABELA 2. Classificação pelo Colour Index: de materiais corantes por aplicação.

C l a s s e s

A críd ina B á sico s ,  pigm entos orgânicos

A m in o c e to n a A tina, mordentes

A n tra q u in o n a
Á c id o s ,  m ordentes, à tina, d ispersos , azó icos , bás icos , diretos,
reativos, pigm entos orgânicos

A o  e n x o fr e Enxofre, a cuba
A zina Á c id o s ,  b á s ico s ,  so lven tes , pigmentos orgânicos

A zo Ácidos, diretos, dispersos, básicos, mordentes, reativos
A zó ieo B á s ic o s ,  naftóis

B a s e s  de o x id a ç ã o Corantes especiais para tingimento de pelo, pelegos, cabelos
D ife n i lm e t a n o Á c id o s ,  b á s ico s ,  m ordentes

E st i lb e n o Diretos, reativos, branqueadores ópticos

F ta lo c ia n in a
Pigm entos orgân icos, ác id os , diretos, azó icos , a cuba, reativos, 
so lven tes

Indam ina e I n d o fe n o l Básicos, solventes
In d igó id e À  tina, pigm entos orgânicos
Me t i n a  e  P o l im e t in a Básicos, dispersos
N itr o Á c id o s ,  d isp ersos , m ordentes
N itr o s o Ácidos, dispersos, mordentes
O x azina B á sico s ,  m ordentes, pigm entos orgânicos

Q u in o lin a Ácidos, básicos
T iazina B á sico s ,  m ordentes
T ia zo l Branqueadores ópticos, básicos, diretos
T ria r ilm eta n o Á c id o s ,  b á s ico s ,  m ordentes
X a n te n o Ácidos, básicos, mordentes, branqueadores ópticos, solventes
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(340-380 nm), e reemitem a maior parte da energia absorvida como luz fluorescente 
violeta-azulada, na região visível (400-500 nm). Os primeiros branqueadores óticos 
eram fabricados a base de cumarina, mas atualm ente os principais tipos de 
branqueadores óticos usados industrialmente são derivados estilbênicos, obtidos pela 
condensação de cloreto cianúrico com ácido diamino-estilbeno-dissulfônico, seguido 
de condensação sucessiva com outras aminas. Outros tipos são derivados de distirilo- 
bifenila, de benzoxazol-tiofenina etc.

Os branqueadores óticos representam atualmente, mais de 2,5 mil marcas, 
representando mais de 200 produtos, pertencentes a mais de 15 grupos com unidades 
químicas. O consumo mundial é estimado em mais de 200 mil toneladas, distribuídas 
entre as seguintes principais aplicações: Detergentes para lavagem doméstica 40%, 
Papel 30%, Têxtil 25%, Fibras e plásticos 5%.

Os processos têxteis são grandes consumidores de água e de corantes 
sintéticos, gerando efluentes volumosos e complexos com elevada carga orgânica 
e elevado teor de sais inorgânicos. Esta condição descrita, resulta em enorme 
dificuldade para o gerenciamento ambiental dos efluentes, quer sejam gerados pelas 
emissões ou descargas dos processos de rotina, pelo descarte de resíduos do 
processo, embalagens usadas e mesmo por emissões acidentais (BALAN, 2002; 
YUZHU & VIRARAGHAVAN, 2001). Dentro de vários setores industriais, os 
usuários e produtores de corantes estão se confrontando dia-a-dia com questões 
sobre saúde, segurança e proteção ao meio ambiente com o uso e manuseio desse 
grupo de produtos químicos. Nos efluentes líquidos a presença do corante é de fácil 
percepção visual, atraindo atenção à necessária proteção ambiental e alternativas 
de degradação e minimização de toxicidade (ROSOLEN et a l., 2004).

Embora atualmente os corantes representem menos de 1 % do total de venda 
de químicos orgânicos no mundo, esta medida não fornece o grau de importância 
dos corantes na vida cotidiana. Aproximadamente 10.000 corantes sintéticos são 
usados como insumos industriais especialmente na industria têxtil e tinturarias 
(ZAMORA et a l., 2002). A preocupação com a estética e qualidade do ambiente 
atingido por efluentes coloridos leva à busca das mais variadas alternativas de 
descoloração, quer sejam biológicas, físicas, químicas ou fotoeletroquímicas 
(ZAMORA & LIMA, 2005).

Novas classes de corantes têm surgido, visando atender as necessidades e 
exigências atuais do mercado em relação ao tingimento de novos tipos de fibras 
químicas. Isto agrava um problema já  existente que é o do efluente industrial da 
manufatura dos corantes ou de indústrias que deles se utilizam, já  que são 
considerados potencialmente tóxicos aos organismos vivos (MACEDO & SILVA, 
2002).

Os resíduos da indústria têxtil se caracterizam por sua baixa degradabilidade 
sendo considerados um dos mais difíceis de serem tratados. A origem sintética e 
estrutura molecular complexa dos corantes dificultam a degradação, pois os 
organismos presentes na natureza não possuem enzimas específicas para sua 
degradação. Assim, estes resíduos não têm um método adequado de tratamento, 
sendo que, efluentes tratados não eficientemente têm sido descartados no ambiente 
contendo ainda alta carga poluidora levando a degradação dos ambientes aquáticos.
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Características desejáveis para o processo de tingimento tornam essas 
moléculas mais difíceis de serem degradadas, como: brilho, cor visível a baixas 
concen trações  e es tab ilid ad e  à luz e a a taques quím icos. Corantes como 
antraquinonas (C=0), as quais possuem estrutura aromática fundida e corantes 
básicos, que possuem cores brilhantes e intensas, são bastante resistentes à 
degradação. Segundo Robinson et al. (2001), corantes aniônicos, como os 
reativos e ácidos, são muito solúveis e tendem a passar inalterados pela estação de 
tratamento, principalmente se contém também grupos azo, os quais têm forte 
afinidade por elétrons, o que confere a estas substâncias proteção contra enzimas 
oxigenases.

Cerca de 15% dos corantes empregados no processo de coloração são 
encontrados no efluente como resultado da incompleta fixação dos corantes durante 
a etapa de tingimento (KANDELB AUER & GUBITZ, 2001). Métodos convencionais 
de tratamento como os Iodos ativados têm demonstrado baixa eficiência na remoção 
da cor, sendo inclusive sugerido que a maior parte dos corantes são removidos do 
efluente durante o processo de decantação indo se acumular no lodo que é o sub
produto da degradação do efluente (MEYER, 1978).

Na maioria dos estudos, tem se verificado especificidade entre produtos e 
microrganismos, influenciada, principalmente, pela estrutura química da molécula. 
Por exemplo, Spadaro et al. (1992) encontraram maiores taxas de degradação na 
presença de grupos hidroxila, amina, acetamida e nitro ligados ao anel, enquanto 
grupos sulfonados e azo foram mais resistentes (PAGGA & BROWN, 1986). Nigam 
et al. (1996) sugerem que corantes azo contendo grupos amino e hidroxila são 
degradados em maior extensão que corantes contendo grupos metil, metoxi, sulfo e 
nitro. A degradação também foi correlacionada com o número de ligações azo (N=N). 
Corantes sulfonados são mais difíceis de atravessarem membranas celulares e assim, 
são mais resistentes à degradação. Porém, corantes sulfonados podem ser degradados 
mais facilmente que carboxílicos devido à sua maior eletronegatividade que faz com 
que eles recebam elétrons mais facilmente. Em geral, corantes com estrutura mais 
simples e peso molecular menor exibem maiores taxas de degradação, enquanto 
moléculas altamente substituídas com elevado peso molecular são mais difíceis de 
degradar (PEARCE et a l 2003).

Também fatores do meio influenciam a degradação, principalmente presença 
de carbono, nitrogênio e oxigênio, nutrientes, tempo de incubação, pH, temperatura 
etc (FU & V1RARAGHAVAN, 2001).

2. M é todos de tra ta m e n to  de e fluen tes  tê x te is

Enquanto indústrias de grande porte dão preferência para processos biológicos 
de tratamento, indústrias de médio porte têm adotado sistemas de tratamento 
envolvendo métodos como a coagulação química, adsorção por carbono ativado e, 
menos freqüentemente ultrafiltração. Esses sitemas são não-destrutivos, assim o 
volume dos rejeitos é diminuído, porém a disposição das fases sólidas ficam sem 
solução.
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2 .1 Tratamento físico-químico

O sistema de coagulação utilizando polieletrólitos ou floculantes inorgânicos 
(sais de ferro e alumínio) seguido de separação por flotação ou sedimentação apresenta 
elevada eficiência na remoção de material particulado, porém a remoção de cor e 
compostos dissolvidos é deficiente (KUNZ & PERALTA, 2002; SELCUK, 2005). O 
resultado depende do tipo de corante, composição, concentração e fluxo de produção 
do rejeito. Para se obter alta eficiência utiliza-se um excesso de polieletrólitos que 
acrescenta um outro resíduo ao rejeito.

As técnicas de adsorção têm se baseado na remoção do corante através da 
passagem da amostra em carvão ativo ou outros materiais como lascas de madeira, 
turfa, bentonita etc (KARGI & OSMIHCE, 2004; ROBINSON et al., 2001). Em geral, 
consistem em um método lento, não econômico, porém efetivo principalmente para 
rejeitos de menor volume. Uma desvantagem deste sistema é que a superfície química 
do carbono possui cargas positivas, o que restringe a adsorção de corantes catiônicos.

Processos de separação molecular fundamentados na utilização de membranas, 
como ultrafiltração e osmose reversa, são baseados na remoção de moléculas de corantes 
com dimensão suficientemente grande para serem retiradas pelo sistema. O sistema 
pode ser muito eficiente, porém o custo é alto e a limpeza de membranas problemática. 
Este sistema tem a grande vantagem de permitir o reuso da água no processo industrial. 
Alguns trabalhos tem revelado a alta eficiência deste processo (KIM et al., 2004).

Outro processo utilizado é a ozonização, a qual promove a clivagem das 
moléculas através da ação oxidante do ozônio. A oxidação pode ocorrer de maneira 
direta através da reação do ozônio com as moléculas orgânicas, ou indireta através 
da reação da hidroxila que é gerada pela decomposição do ozônio. Wang et al. (2003) 
encontraram descoloração completa do corante Remazol Black 5, com redução na 
DQO e toxicidade e aumento na DBO sugerindo que um tratamento biológico poderia 
se utilizado associado.

Outros autores relatam elevada descoloração em sistema fotocatalítico através 
da exposição dos corantes à luz ultravioleta na presença de um semi-condutor, como 
TiO^, o qual cria um meio altamente oxidante que leva a mineralização destes compostos 
(PERALTA-ZAMORA et al., 1999; WANG, 2000).

A utilização de mais de um tipo de tratamento pode aumentar a eficiência do 
sistema, já que estes produtos não são degradados pelos sistemas biológicos convencionais. 
Assim, a combinação de tratamentos pode aumentar significativamente a degradação. 
Muitas indústrias tem utilizado o sistema físico-químico de precipitação-coagulação seguido 
de tratamento biológico por lodo ativado. O sistema tem apresentado alta eficiência com 
remoção de 80% da carga de corantes (KUNZ & PERALTA-ZAMORA, 2002).

2.2 Degradação por bactérias

A degradação de efluentes têxteis é feita usualmente em sistemas aeróbios 
por bactérias, como o sistema de lodo ativado, porém este sistema tem apresentado 
baixa eficiência na degradação de corantes (FU & VIRARAGHAVAN, 2001). A
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causa desta baixa degradação pode ser a falha em se isolar bactérias com capacidade 
para degradação destes compostos (PAGGA & BROWN, 1986), uma vez que a 
degradação de alguns corantes  por linhagens isoladas de Pseudom onas e 
Sphingomonas tem sido documentada. Coughlin etal. (1999) encontraram uma espécie 
de Sphingomonas capaz de degradar vários corantes do grupo azo, dentre eles Orange 
II, Acid Orange 8 e Acid Orange 10 até 99% em 96h. A degradação foi correlacionada 
com a presença da estrutura l-amino-2-naftol na molécula. Chen (2002) encontrou 
degradação do corante azo Reactive Black B por Pseudomonas luteola, através da 
quebra das ligações azo e formação de aminas (Figura 1). Keck et al. (2002) isolaram 
uma espécie de Sphingomonas capaz de utilizar mediadores oxi-redutores gerados 
durante metabolismo aeróbio de 2-naftalenosulfonate para aumentar em 20 vezes a 
habilidade para degradai* o corante sulfonado Amaranth (Figura 2). Banat et al. (1997) 
isolaram um consórcio de microrganismos termofílicos composto principalmente pela 
bactéria Corynebacterium que foi hábil para degradar corantes dos grupos azo, diazo, 
reativos e dispersos com porcentagens de descoloração variando de 70 a 99%.

Chang et al. (2001) 
estudaram a degradação do corante 
Reactive Red 22 por células 
de P seudom onas lu teola  livres 
ou im obilizadas e encontraram  
degradação completa. Embora a 
degradação por células livres tenha 
sido mais rápida, células imobilizadas 
mostraram maior estabilidade a 
mudanças no pH e oxigênio, comum 
em sistemas de tratamento. Chang 
et al. (2004) inseriram a enzi-ma 
azoredutase retirada de Pseudo
monas luteola em Escherichia coli 
e encontraram 95% de descoloração 
do corante Reactive Red 22.

Buitrón et al. (2004) 
estudaram a degradação do corante 
azo Acid Red 151 em reator 
aeróbio preenchido com rocha 
vulcânica e encontraram  desco
loração de 99% e mineralização de 
73%. Degradação anaeróbia também 
pode ter ocorrido no interior do 
material poroso. Corantes por serem 
moléculas complexas são freqüen
temente degradados por consórcios

FIG URA  2. M ecanism o proposto  para a degra- m i c r o r g a n i s m o s  e  n ã o  p o r  
dação do corante Am aranth por S. xenophaga  cu ltu ras  p u ra s  (N ig a m  e t a l ., 1996). 
(KECK eta l., 2002). D e s ta  f o r m a ,  u m  m i c r o r g a n i s m o

IttMI XX
FIGURA 1. Descoloração do corante Reactive 

Black B por P seudom onas lu teo la  (CH EN , 
2002).
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inicia a quebra da molécula através 
de reações como oxidação, redução, 
h id rox ilação , desalogenização, 
hidrólise, demetilação tornando-a 
susceptível à ação de outros orga
nismos (RAJAGURU et al., 2000).
Degradação até a mine-ralização de 
corantes pertencentes aos grupos 
azo, diazo e reativos através de 
consórc io  de bactérias foram 
relatadas por Nigam et al. (1996),
Coughlin et al. (2002) & Khehra et 
a i  (2005).

Em bora alguns autores 
tenham  encontrado  degradação 
completa de corantes azo em meio anaeróbio (ISIK & SPONZA, 2005; RAZO- 
FLORES et a l., 1997), tem se verificado também a formação de aminas tóxicas, 
como sub-produtos da degradação, as quais são mutagênicas e cancerígenas (Van 
der ZEE et a l., 2001). A quebra da ligação azo (N=N), que é o principal passo na 
degradação, ocorre principalmente por azo-redutases que são enzimas de baixa 
especificidade. Estas aminas podem ser degradadas aeróbicamente e vários trabalhos 
tem confirmado a degradação completa de corantes azo em sistemas anaeróbio- 
aeróbios ( 0 ’NEILL et al., 2000; RAJAGURU et a l., 2000; SUPAKA et a l 2004). 
Sponza & Isik (2005) encontraram degradação completa do corante azo Direct 
Red 28 em sistema anaeróbio-aeróbio  com form ação de benzid ina, com o 
intermediário, que foi degradada após tratamento aeróbio e a toxicidade reduzida. 
Libra et al. (2004) encontraram 65% de degradação do corante Reactive Black 5 
(diazo, reativo e sulfonado) em sistema anaeróbio-aeróbio com formação de dois 
metabólitos na fase anaeróbia, p-ABHES e TAHNDS (Figura 3). Somente p- 
ABHES foi mineralizado na fase aeróbia. A toxicidade aumentou após o tratamento 
anaeróbio e foi parcialmente reduzida após o tratamento aeróbio. Segundo Lee & 
Pavlostathis (2004), toxicidade dos corantes Reactive Blue 4 e Reactive Blue 19 
(antraquinonas) inibiram a atividade acidogênica e metanogênica impedindo a 
completa degradação em meio anaeróbio, porém Isik & Sponza (2004) observaram 
que os corantes bloqueiam os sítios ativos das enzimas e concluíram que a degradação 
anaeróbia é interrompida por inibição competitiva.

A adição de doadores de elétrons, como glicose ou acetato, pode estimular a 
clivagem redutivadas ligações azo. Segundo Haug eta l. (1991), a glicose promoveria 
formação de redutores como NADH e FADH2 para a degradação.

2.3 Fungos Basidiomicetos

Os fungos da podridão branca são degradadores naturais de lignina, celulose 
e hemicelulose. Tanto moléculas de lignina como alguns poluentes contêm compostos

(n m re tu ra i»  2-hydrQjry, tiytnil onc

FIGURA 3. Degradação do corante Reactive Black 
5 em sistema anaeróbio-aeróbio (LIBRA et al.y 
2004).
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fenólicos, diésteres e bifenilas e, assim, seu sistema enzimático tem sido estudado na 
degradação de outras moléculas recalcitrantes (BALAN & MONTEIRO, 2001). Os 
principais fungos envolvidos são Phanerochaete chrysosporium , Pleuroutus sp., 
Coriolus versicolor, Trametes versicolor entre outros.

As enzimas responsáveis pela degradação destas moléculas são peroxidases 
como manganês peroxidase (MnP), lignina peroxidase (Lip), lacases e feno! oxidases. 
Estas enzimas ligninolíticas são intra ou extracelulares e apresentam baixa 
especificidade para o substrato sendo bastante interessantes para o tratamento de 
resíduos de características variadas como os resíduos têxteis.

Esses fungos dividem-se em cinco grupos baseados na sua capacidade de 
produzir uma ou mais enzimas ligninolíticas. O gênero Pleurotus produz lacases e 
MnP mas não LiP (RODRÍGUEZ et a l ., 1999), enquanto Phanerochaete  
chrysosporium é caracterizado por produzir principalmente LiP e insignificante 
quantidade de lacases.

A contribuição relativa de cada enzima (LiP, MnP ou lacase) para a 
descoloração de corantes pode ser diferente para cada fungo, indicando alguma 
seletividade na degradação. Foi encontrada correlação da descoloração com a 
enzima MnP (DOMINGUEZ et a l., 2001; MOLDES et al., 2003; HARAZONA 
& NAKAMURA, 2005; BOER et al., 2004; NOVOTNY et a l 2004; ROSOLEN 
et a l ., 2004; KAM IDA et a l ., 2005) e com lacase (CH1VUKULA & 
RENGANATHAN, 1995; RODRÍGUEZ et a l.y 1999; MARTINS et a l., 2003). 
Segundo Shrivastava et a l (2005), corantes halogenados não são degradados por 
MnP.

Rodrigues et al. (1999), Ranzani (2002), Rosolen et al. (2004), Kamida et 
al. (2005), observaram descoloração/degradação completa de diversos corantes, 
efluentes e resíduo sólido por fungos do gênero Pleurotus. Porém, utilizando 
somente o extrato enzimático fúngico não foram observados a mesma degradação, 
indicando que há outros fatores envolvidos. A ação das enzimas ligninolíticas 
na degradação tem sido com provada, porém o processo de degradação é 
complexo e envolve outros fatores como radicais mediadores, H70 2 produzidos 
pelo fungo.

Alguns compostos têm capacidade de induzir o sistema ligninolítico, dentre 
eles o álcool veratril, o qual é um metabólito produzido por diversos fungos e atua 
como restaurador da enzima LiP após sua ação oxidati va sobre o substrato, protegendo- 
a da inativação por excesso de H,Ov Segundo Heinfling et al. (1998), a atividade da 
LiP na ausência do álcool veratril foi de 1 a 12% menor que na presença deste 
indutor. A adição do surfactante Tween 80, também elevou a degradação de uma 
mistura de corantes azo e antraquinona por Phanerochaete sórdida (HARAZONA
& NAKAMURA, 2005).

Segundo alguns autores, a atividade ligninolítica pode ser estimulada em 
condições limitadas de nutrientes, principalmente nitrogênio (CRIPPS et al., 1990; 
GLENN & GOLD, 1983; SPADARO et al., 1992), ou adição de suplementos como 
glicose e asparagina.

Knapp et al. (1995) estudaram a degradação de 14 diferentes corantes por 
sete linhagens de fungos basidiomicetos, dentre elas Phanerochaete chrysosporium,
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P iptoporus betu linus , Pleurotus
ostreatus , Coriolus versicolor. A

/

degradação do corante índigo Blue 
pelos fungos basid iom icetos 
Phellinus gilvus, Pleurotus sajor- 
caju e Pycnoporus sanguineus foi 
estudada por Balan & M onteiro 
(2001). Houve especificidade de 
linhagens para os compostos e a 
descoloração foi correlacionada com 
a estrutura química da molécula. 
Martins et al. (2003) estudaram a 
degradação de 8 corantes azo por 
quatro  fungos e encontrou que 
Trametes versicolor  produziu as 
maiores porcentagens de degradação 
(76-100%). A análise dos metabólitos 
em GC-MS permitiu identificar os 
passos da degradação. Após a 
clivagem da ligação azo, houve a 
hidroxilação dos produtos e posterior 
formação de derivados de catecol, os 
quais são susceptíveis à clivagem do 
anel benzênico (Figura 4).

O mecanismo de degradação 
de corantes phthalocyanine-Cu por 
Phanerochaete chrysosporium  foi 
proposto por Conneely et al. (2003). 
Primeiramente o átomo de Cu é 
removido e, em seguida, a estrutura 
phthalocyanine é quebrada (Figura 5). 
O mesmo mecanismo foi encontrado 
por Heinfling-Weidtmann et al. (2001) 
na degradação de Reactive Blue 15 e 
Reactive Blue 38 por Bjerkandera 
adusta (Figura 6).

2.4 Cianobactérias e algas

3-carboxymuconic acid

TCC
Tricarboxylic cycle

FIGURA 4. Mineralização de compostos azo por 
Trametes versicolor (MARTINS et a l., 2003).

Cianobactérias são orga-nismos procariotos, unicelulares, fotoautotróficos e 
em alguns casos fixadores de nitrogênio atmosférico. Sua habilidade em degradação 
de compostos orgânicos vem sendo utilizada, principalmente no tratamento terciário 
para remover nitrogênio e fósforo em estações de tratamento de esgotos e, por sua 
fácil manutenção poderia ser utilizada também para remover outros poluentes e metais.

protocatechuic acid (calechol dcrivative)

HOOC

OH

3-hydroxybenzoic acid 3-hydroxybenzyl alcohol
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other

FIGURA 5. Degradação de Cu-phthalocyanine
por P. chrysosporium  (C O N N EELY  etal., 2003).

Jinqui & Houtian (1992) 
estudaram  a d e g ra d a ç ã o  de 30 
corantes do grupo azo pelas algas 
Chlorella pyre idosa  e C hlorella  
vulgaris  e pela c ianobac té ria  
Oscillatoria tenuis e encontraram 
porcentagens de desco lo ração  
variando de 7 a 100% para Chlorella 
vulgaris. A deg rad ação  foi 
co rre lac ionada  com  a es tru tu ra  
química do composto, sendo que 
grupos amina e hidroxila foram mais 
facilmente degradados que grupos 
metil, metoxi, nitro e sulfonados. Shah 
ei al. (2001) observaram  desco
loração acim a de 90%  para os 
corantes Acid Red, Acid Red 119 e 
Direct Black 155 pela cianobactéria 
Phormidium valderianum . A efi
ciência aum entou  com pH 
acima de 11, muito comum nestes 
efluentes. A cianobactéria  
Phormidium autumnale foi capaz de 
descolorir e reduzir a toxicidade 
de efluente con tendo  corantes 
dos grupos an traqu inona e 
indigóides (DELLAM ATRICE & 
MONTEIRO, 2004).

2.5 Fitorremediaçâo - planta 
ra iz-forte

V TV

t e

s f
Y Y
'Y

FIGURA 6. Degradação de Reactive Blue 15 por 
peroxidases do fungo B. adusta (HEINFLING- 
WEIDTMANN e ta l.,  2001).

Materiais contendo alto teor 
de enzimas, como a planta raiz-forte, 
têm sido testados na remediação de 
poluentes, principalmente resíduos 
sólidos. Os tubérculos desta planta 
contêm  alto  teor da enzim a 
peroxidase (HRP), a qual catalisa 
reações envolvendo a transferência 
de hidrogênio de moléculas orgânicas 
para peróxidos formando água. Na 
presença de H20 2, a enzima forma 
um complexo que pode oxidar uma

M a t a b d i t e  M ,

I B r e a k u p  o f  p h t h a lo c y a n in e  r in g  s y s t e m

e le c t r a  a c t iv e  m e ta  b a li te  a n d

metabdites

Fhthaiimide, metabdite M 3
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variedade de doadores de elétrons formando água no final (Mesulam, 1982). Por 
causa da baixa especificidade deste complexo, pode promover a oxidação de uma 
grande variedade de poluentes orgânicos.

O uso da planta raiz-forte na degradação de corantes azo foi estudado por 
Pasti-Grigsby et al. (1992), que verificaram degradação de 6 dos 22 corantes testados 
com valores entre 3,91 e 30,68% de degradação. Ferreira-Leitão et al. (2003) 
observaram que somente 4,7% do corante Metileno Blue permaneceu na mistura 
após a reação com HRP Foram relatadas também a degradação, por raiz-forte, dos 
corantes Sudam 1, crystal Violet e Yellow 3 (STIBOROVÁ etal., 1988; YES1LADA, 
1996 ; SPADARO & RENGANATHAN, 2004) e de aminas, as quais são conhecidos 
metabólitos de corantes azo (TONEGAWA, 2003). A reação promovida por estas 
enzimas é rápida e a maior parte da degradação de Remazol Blue foi encontrada 
dentro de 3 h por Bhunia et al. (2001). Dellamatrice & Monteiro (2005) obtiveram a 
completa descoloração do efluente e lodo da estação de Tratamento de esgoto da 
cidade de Americana, SP, que trata efluentes de 43 indústrias têxteis (3/4 do volume 
total) conjuntamente com o esgoto urbano. Utilizando 10% da raiz moída (p/v) o 
efluente foi descolorido em duas horas, e o resíduo sólido foi descolorido na proporção 
de 50% (p/p) após dois dias de incubação.

Extração e imobilização das enzimas em gel acrilamida mostrou aumento na 
eficiência da degradação, sendo que 79% do corante Acid Black foi degradado com 
a enzima imobilizada e apenas 67% com a enzima livre. A enzima imobilizada permitiu 
o reuso embora com menor eficiência (MOHAN et al., 2005).

2.6 Toxicidade dos corantes

Segundo Bumpus (1995) a maior parte dos corantes não apresentam toxicidade 
elevada, sendo considerados mais tóxicos os básicos e diazo diretos. De 4.461 corantes 
testados somente 44 (1%) apresentaram LD.n menor que 250 mg kg ', 314 (7%) 
tiveram LD5() entre 250 e 2.000 mg kg 1 e 434 (aproximadamente 9,7%) tiveram 
LD50 entre 2.000 e 5.000 mg kg

Entretanto, os corantes à base de benzidina e aminas podem liberar 
estas substâncias como metabólitos, as quais são cancerígenas. Gottlieb et al. 
(2003), mostraram que a quebra da ligação azo em meio anaeróbio do corante 
Acid Orange 7 gerou compostos causadores de genotoxidade, a qual foi relacionada 
com a p rodução  do m etabólito  1 -am ino-2-naftol. Estes corantes também 
podem ser reduzidos por microrganismos anaeróbios presentes no trato digestivo 
e assim serem potenciais causadores de câncer e outras desordens. Méndez-Paz 
et al. (2005), encontraram que o metabólito l-amino-2 naftol, metabólito do 
Acido Orange 7, induziu a formação de tumores no sangue. Também o corante 
Amaranth foi carcinogênico  para ratos. Outros efeitos adversos causados 
pelos corantes incluem as alergias rinopáticas, asmáticas e cutâneas. O corante 
comporta-se como hapteno, reage com a albumina do sangue e então, por ação 
como um antígeno gera IgEs, desencadeando os fenômenos alérgicos (SALEM, 
1995).
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Corantes contendo grupos amino, aqui lamino ou aceti lamino são propensos a 
sofrer oxidação através da hidroxilação das moléculas com a formação de grupos 
nitrenium (NH+), o qual pode apresentar potencialidade mutagênica ou carcinogênica 
devido a interações com grupos nucleofílicos do DNA (GUARATINI & ZANON1, 
2000). Outros corantes portadores de grupos reativos e cromóforos diazo sulfonados 
são configurados para reagirem fortemente com substâncias portadoras de grupos 
amina e hidroxila, presentes em todos os organismos vivos na forma de proteínas/ 
enzimas, dentre outras. Corantes complexados com metais, principalmente o cromo, 
podem liberam este metal que é carcinogênico.

Oros et al. (2003) encontraram inibição do crescimento de bactérias por vários 
corantes, sendo que os mais hidrofóbicos foram os mais tóxicos, os quais se ligam a 
grupos hidrofóbicos nas células inibindo atividade enzimática e outras funções. Isto 
indica que os corantes podem ser tóxicos também para os microrganismos presentes 
nas Estações de Tratamento. P. chrysosporium  mostrou ser sensível ao corante 
Malachite Green em concentrações acima de 64 |iM. Em meio líquido o efeito tóxico 
foi maior, com efeito a 4 |iM (PAPINUTTI & FORCHIASSIN, 2004). Dellamatrice 
et al. (2005) encontraram sinais de toxicidade pelo efluente da Estação de Tratamento 
de Americana, SP, contendo corantes dos grupos das antraquinonas e indigóides, para o 
fungo Pleurotus ostreatus através de análise em microscopia eletrônica, ocorrendo 
sinais de degeneração nas hifas e desagregação completa das células.

O efluente de uma indústria têxtil contendo corantes azo apresentou potencial 
altamente mutagênico pelo Teste de Ames, mostrando que estes corantes não foram 
degradados pelo sistema de tratamento por Lodo Ativado realizado pela Indústria. 
Análises realizadas no Ribeirão dos Cristais, onde estes efluentes são despejados, 
também apresentaram potencial mutagênico 5-17 vezes maior que o controle 
(UMBUZEIRO et a l 2004). Segundo os autores, estes corantes ou seu metabólitos 
podem se ligar ao cloro utilizado nas estações de tratamento de água formando 
compostos nitroaromáticos halogenados, altamente mutagênicos.

Corantes dos grupos azo, trifenilmetano, antraquinona, heterocíclicos, oxazina 
e metina/polimetina foram degradados e perderam a potencial genotoxicidade após 
tratamento com reações Foto-Fenton e enzimas ligninases (CHOUDHARY et al.,
2004).

O lodo têxtil antes e após tratamento por compostagem foi estudado por 
Araújo & Monteiro (2005) quanto a fitotoxicidade para soja e trigo. Os resultados 
indicaram que a compostagem é capaz de biodegradar e remover a toxicidade destes 
resíduos, com efeito tóxico sendo bastante reduzido após o tratamento.
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1. In trod u ção

Ao avaliar uma edificação, o primeiro fator a ser observado pelos engenheiros 
é a sua capacidade de resistir aos esforços mecânicos. Outros agentes, tais como 
temperatura, radiação e agentes químicos são também considerados. Problemas 
causados por cupins, pombos, ratos e morcegos são de fácil visualização e constatação, 
gerando grande preocupação aos profissionais da área. Entretanto, a contaminação 
microbiana e os seus danos, ainda são pouco conhecidos pela maioria dos engenheiros 
e arquitetos que atuam nesta área específica, sendo que este pode ser um problema 
extremamente danoso por reduzir a durabilidade dos revestimentos e afetar 
esteticamente as fachadas das edificações.

Normalmente as edificações, atuais ou históricas, são revestidas de tinta. O 
termo tinta tem sido empregado para descrever filmes contendo material pigmentado, 
diferenciando-os dos filmes transparentes, os quais são denominados de vernizes. 
Tintas apresentam duas funções fundamentais, a função decorativa e a de proteção, 
podendo o material ser base solvente ou base água. Atualmente, devido aos problemas 
ambientais, tem-se desenvolvido materiais que possibilitem a redução ou eliminação 
de tintas base solvente.

Os solventes orgânicos empregados no processo de fabricação de tintas 
assumiam diversas funções, o que lhes conferia grande vantagem no seu emprego e 
que dificultava em se ter um sistema alternativo substituto. Estudo realizado na União 
Européia, no final do século passado, demonstrava que num total de 10 milhões de 
toneladas de substâncias orgânicas emitidas, 53% seriam relativos ao tráfego de veículos, 
34% relativos às emissões de solventes orgânicos e 13% relativos a outras causas, o 
que confirmava o alto grau de poluição provocado por tais compostos. Além disso, 
estes seriam normalmente tóxicos aos seres vivos nas concentrações utilizadas.

Os problemas ambientais relativos à emissão dos solventes foram reconhecidos 
a partir da década de 60, levando ao desenvolvimento de novas tecnologias, nas quais 
estes compostos seriam utilizados em pequenas quantidades ou substituídos por 
produtos ecologicamente aceitáveis. Dentre os novos sistemas desenvolvidos, cita- 
se tintas base água, material geralmente formado por compostos orgânicos, sendo 
que um dos principais problemas que afetam seu desempenho é a deterioração por 
microrganismos, o que reduz a sua vida útil, acarretando custo para reparo e 
manutenção.

2. C ontam inação em  tin ta s

A biodeterioração da tinta poderá ocorrer na lata, ou após sua a aplicação. 
Na lata, a origem do problema de contaminação poderá iniciar com o emprego de
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alguma matéria-prima e/ou água contaminadas, bem como uma deficiência de higiene 
na indústria fabricante do produto. A incorporação de biocida na primeira carga de 
água utilizada asseguraria sua presença desde as primeiras fases do processo, 
reduzindo a contaminação inicial. Assim, um controle adequado na fase de produção 
da tinta deveria ser utilizado no sistema para garantir uma preservação eficiente nas 
etapas posteriores, com menor utilização de biocidas no produto final, com uma melhor 
relação custo-benefício. Convém salientar que os produtos disponíveis para evitar 
este tipo de contaminação nesta etapa incluem derivados de benzoisotiazolinonas e 
misturas de compostos heterocíclicos, entre outros.

No estado líquido, a tinta é suscetível à bactérias Gram-negativas e Gram- 
positivas, muitas delas do gênero Pseudomonas e os seus principais efeitos são: o 
desenvolvimento de gases, a produção de odores na lata fechada, a desintegração da 
emulsão, variações do pH, alteração da cor e perda da viscosidade da tinta, sendo 
este último uma importante propriedade durante o processo de aplicação. Todos estes 
problemas impossibilitam a venda do produto.

Em filmes de tinta, o crescimento microbiano pode ocorrer tanto na face 
interna quanto na externa das edificações. Muitos autores têm demonstrado que os 
maiores problemas de deterioração ocorrem, principalmente, em regiões tropicais.

Diversos fatores estão envolvidos na deterioração de tintas, podendo ser 
provenientes do substrato, onde a tinta será aplicada ou de fatores naturais, tais como 
a ação da temperatura, umidade, radiação solar e microrganismos. Na biodeterioração, 
o fator mais importante é a umidade, seguida pela temperatura, oxigênio e luz. Além 
disso, carboidratos, que são provenientes de resíduos depositados sobre a superfície 
pintada ou do próprio revestimento, servem como origem de carbono, bem como 
nitrogênio e outros minerais, que são necessários para o crescimento dos 
microrganismos. No entanto, tem-se pouco conhecimento sobre o processo de 
deterioração de superfícies pintadas relacionadas com a deterioração causada por 
microrganismos.

3. B io film es, m icro rgan ism os e seus e fe itos em  superfícies 
p in tadas

A deterioração dos materiais pode ser acelerada por uma camada superficial 
aderida, chamada biofilme. Esta camada contém células microbianas aderidas, 
metabolicamente ativas ou não, bem como ácidos e vários polímeros. Todos esses

componentes são adsorvidos em uma matriz 
com plexa de Polím eros Extra-Celulares, 
denominada de PEC, que aumenta a adesão desta 
estrutura na superfície do material. A Figura 1 e 2 
representa um biofilme genérico em superfície 
pintada.

A PEC tem uma estrutura porosa, na qual 
os espaços vazios contêm água. Neste sistema, 
substâncias solúveis podem mover-se livremente,

Microrganismos sisseis

■* v *  ■»
Í  Adesão ao substrato

m  Microrganismos ativos 
0 0 ü 0 c ráo-ativos + PF.C

BIOFII.MI-

Superfície ointada

FIGURA 1. Biofilme Esquemático.
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mas partículas podem ficar retidas. Este 
sistema pode ser bem dinâmico devido a 
b iossín tese  da PEC, divisão celular, 
crescim ento  celular, morte celu lar e 
autólise.

A facilidade de form ação do 
biofilme depende de muitas características 
do material. A rugosidade da superfície é 
aparentemente mais importante do que 
fatores como hidrofobicidade, energia 
superficial livre, fisiologia celular, estrutura 
celu lar e o filme condicionante  da 
superfície. A rugosidade proporciona uma 
maior superfície para adesão microbiana e 
os poros preenchidos com água auxiliam 
na absorção de nutrientes. A camada 
gelatinosa PEC protege as células e atua 

como um material aderente para outros microrganismos e partículas inertes. Existem 
também poros na estrutura da matriz da PEC permitindo assim a penetração de 
oxigênio e material nutriente para células microbianas. Esta camada gelatinosa também 
fornece água e nutrientes para manter a resistência à secagem e em períodos com 
escassez de nutrientes, o que torna mais difícil destruir as células com biocida, assim 
o estudo deste micro-ambiente toma-se muito importante.

Os microrganismos mais freqüentemente envolvidos em biodeterioração de 
superfícies pintadas são bactérias, cianobactérias, algas e fungos. Estes são hábeis 
em obter cálcio, alumínio, sílica, ferro e potássio do substrato, dentre outras moléculas, 
pois ocorre solubilização através dos diferentes tipos de ácidos produzidos durante 
seu metabolismo.

Bactérias modificam a coloração da superfície e seus metabolismos podem 
causar degradação, além da degradação já mencionada que ocorre na tinta na lata. 
Bactérias autotróficas e heterotróficas estão envolvidas, tais como: Pseudomonas 
aeruginosa, P. fluorescens, P. putida, Achromobacter sp., Citrobacter freundii, 
Escherichia coli, Proteus vulgaris, Micrococcus luteus, entre outras.

O crescimento microbiano fototrófico tem uma importante função na 
biodeterioração. Danos causados por algas podem ser mecânicos e químicos. E^tes 
microrganismos são capazes de acumular enxofre e grandes quantidades de cálcio 
em suas células, o que aumenta sua capacidade para deteriorar o material. As bactérias 
azuis-verdes ou cianobactérias são mais resistentes a ciclos de hidratação-desidratação, 
e a grandes variações de temperatura. A maior importância destes microrganismos é 
que são considerados os primeiros colonizadores de superfícies limpas.

Cianobactérias induzem a deterioração de materiais porosos em diversas 
etapas. Assim, inicialmente as células fixam-se e crescem no interior de pequenos 
poros e fissuras. A massa celular absorve água e intumesce, exercendo pressão na 
estrutura. Há a precipitação de carbonatos e oxalatos ao redor das células, aumentando 
o tamanho das fissuras devido à pressão interna. Sujeira, grãos de pólen, bactérias,

F IG U R A  2. B iofilm es de o rgan ism os 
fo to tró f icos  e esporos fúngicos sobre 
superfície pintada. (Foto cedida pela Dra. 
Christine Gaylarde).
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fungos e pequenos animais, que requerem carbono orgânico para seu crescimento, 
entram nas fissuras. A pressão interna aumenta na camada superficial da estrutura, 
o que induz a formação de biofilmes.

As cianobactérias e algas mais comumente isoladas a partir da deterioração 
de tintas são Chlorella, Chlorococcum, Tetracystis, Trentepholia, Rhodophiceae, 
Xanthophyceae, Calothrix, Choococcus, Nostoc, Plectonema e Synechocysttis.

Fungos são considerados os microrganismos mais deletérios devido aos seus 
efeitos físicos, químicos e mecânicos no material. Eles produzem estruturas 
reprodutivas chamadas esporos, que podem ser pigmentados afetando esteticamente 
a superfície, principalmente devido à sua coloração preta ou cinza. Os efeitos químicos 
na superfície são causados pelas enzimas e ácidos produzidos durante o metabolismo 
das células.

Os fungos também provocam o chamado efeito mecânico devido ao 
crescimento de suas estruturas filamentosas, as hifas, as quais podem penetrar no 
material, aumentando a porosidade e permeabilidade.

Há três etapas de ataque na deterioração do filme de tinta. Inicialmente, há a 
ruptura mecânica, não sendo esta diretamente relacionada à utilização de componentes 
da formulação. Em uma segunda etapa, a degradação do material poderá ocorrer 
devido aos efeitos corrosivos ou cáusticos, produzidos por metabólitos orgânicos, 
geralmente ácidos orgânicos complexos. Em uma terceira etapa, a deterioração seria 
causada pela atividade enzimática dos microrganismos.

Alguns fungos geralmente envolvidos na deterioração de tintas base água são 
A lternaria , Aspergillus , Aurebasidium, Botrytis, Cladosporium , Curvularia, 
Exophiala, Mucor, Penicillium, Phoma e Fusarium. Estes microrganismos podem 
excretar ácidos oxálico, cítrico e glucônico, entre outros orgânicos e inorgânicos, 
podendo solubilizar os componentes do substrato (Figura 3).

A taxa de crescimento destes microrganismos em pintura poderá ser afetada
pelo substrato. A nálises  
realizadas por m eio de 
m icroscopia e le trôn ica  de 
varredura indicam que a 
desfiguração fúngica seria um 
fenôm eno superfic ia l, 
entretanto , na prática  a 
resistência ao ataque fúngico 
é dependente, tanto do tipo de 
tinta empregada quanto da 
base do substrato utilizado. 
G eralm ente, este segundo 
parâmetro não é considerado 
durante a análise do 
crescimento fúngico.

A exposição externa, 
em tempo real e em condições 
favoráveis de crescimento é o

Aureobasidium

FIGURA 3. Fungos comumente isolados de superfícies 
p in tadas , ( h ttp :/ /w w w .d eh s .u m n .ed u /iaq /fu n g u s /  
pictures.htm!)

http://www.dehs.umn.edu/iaq/fungus/
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método adequado para testar verdadeiramente as propriedades de resistência ao 
crescimento fúngico de qualquer produto. Análise com culturas simples e biocidas 
são usadas somente para testes preliminares.

Na contaminação nas superfícies internas, a predominância na flora microbiana 
é fúngica. Este crescimento pode estar associado a problemas de saúde dos moradores, 
principalmente sintomas alérgicos, mas também a irritações produzidas pela presença 
de compostos voláteis e micotoxinas no ar.

Aspergillus, Chaetomium, Penicillium, Stachybotrys e Trichoderma são 
algumas das espécies encontradas em materiais de construção pintados que têm 
capacidade para produzir micotoxinas, que podem causar várias doenças tais como: 
tumores, pneumonias e imunossupressão. O fungo Stachybotrys chartarum (= S. 
atra), uma das espécies mais isoladas em prédios úmidos na Europa, produzem 
tricotecenos, que causam  m ico tox icoses  em anim ais, irritação da pele e 
imunossupressão. Alguns estudos realizados já demonstraram que as micotoxinas 
podem ser produzidas durante o crescimento fúngico sobre materiais de construção. 
Assim, o biofilme formado, principalmente por contaminação fúngica em superfícies 
pintadas, não atua somente como uma camada potencialmente destrutiva da superfície, 
poderá também ser uma fonte de risco potencial à saúde humana.

4. Técnicas u tiliza d a s  p a ra  análise m icrob iana  de superfícies 
p in tadas

Biofilmes são matrizes heterogêneas e muito complexas de micro-colônias
entrelaçadas com canais, que permite o 
movimento de fluídos. O uso de diferentes 
técn icas é recom endado para melhor 
com preensão  das trocas espaciais e 
temporais no biofilme (Figura 4).

Normalmente, técnicas de remoção 
e plaqueamento são usadas para análise de 
população de biofilmes em superfícies, 
envolvendo incubações lentas e, quando há 
investigações ambientais, é preferível o uso 
de uma variedade de meios de crescimento 
de laboratório, para maximizar o número de 
gêneros microbianos encontrados. Técnicas 
tradicionais de identificação geralmente 
usadas são baseadas nas características 
morfológicas usando microscopia ótica e 
testes  bioquímicos em culturas puras 
isoladas.

Tem-se relatado que o principal 
problem a re lacionado às técnicas

FIG U R A  4. C o le ta  de a m o s t ra s  por 
raspagem em painéis pintados com tintas 
do mercado do sul do país. A esquerda 
tinta sem biocida e à d ireita  tinta com 
biocida, após I m ês de ex p o sição  dos 
painéis ao meio ambiente.
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tradicionais é que somente 0,1 a 10% do total de microrganismos, contidos em amostras, 
podem ser detectados por meios de cultura. Além disso, o crescimento nestes meios 
pode ser muito lento, 7 a 10 dias para fungos, e acima de 21 dias para cianobactérias, 
o que retarda o resultado. Assim, devem ser usados métodos alternativos para análises 
e quantificações da população microbiana no biofilme.

Métodos moleculares envolvendo análise de DNA reduzem o tempo de 
detecção consideravelmente e garantem a detecção de organismos não-cultiváveis. 
Estas técnicas auxiliam na elucidação de questões relacionadas à interação entre os 
microrganismos na comunidade, servindo como uma ferramenta para compreender a 
estrutura do ecossistema no material contaminado.

4 .1 Emprego de técnicas moleculares para estudo da deterioração 
em superfícies pintadas

Dentre as biomoléculas encontradas nos seres vivos, há os ácidos nucléicos, 
DNA e RNA. O DNA de qualquer microrganismo pode ser representado através de 
seqüência de suas bases (AAATTTTCCCGGG...). Assim, por meio da determinação 
desta seqüência é possível conhecer os microrganismos presentes em qualquer amostra 
de material contaminado, inclusive os de construção.

4.1.1 Reação em Cadeia da Polimerase em Superfícies Pintadas

O DNA, que caracteriza os microrganismos, pode ser isolado a partir da 
ruptura da célula, ou seja, lise celular. A replicação do DNA que ocorre na divisão 
celular, pode ser realizada em laboratório. Este processo de replicação, desenvolvido 
pelo americano Karol Mullins, é denominado de reação em cadeia da polimerase- 
PCR (Polym ercise Chain R ea c tio n ). Is to  p e rm ite  a m p lif ic a r  e analisar 
DNA dos mais diversos organismos, mesmo aqueles os quais não poderiam ser 
analisados por técnicas tradicionais de cultivo. Para o emprego desta técnica, 
quantidades mínimas, na ordem de 10 ng do DNA de qualquer microrganismo são 
suficientes.

Para que a reação ocorra, além da molécula de DNA proveniente do 
microrganismo a ser analisado, denominada de fita molde, faz-se necessário os outros 
componentes existentes na replicação da molécula: o açúcar pentose, o grupo fosfato, 
quatro desoxirribonucleotídeos trifosfato (A, T, C, G), os dois oligonucleotídeos 
iniciadores sintéticos, que são fitas do DNA com pequeno número de bases, bem 
como a enzima que realiza a replicação, sendo que varia a quantidade final de todos 
os componentes. Os oligonucleotídeos iniciadores utilizados são específicos para os 
microrganismos estudados. Há indicadores para bactérias, fungos, cianobactérias e 
algas.

O procedimento do PCR consiste na seqüência de três etapas: elevação da 
temperatura até 90°C a 95°C, para desnaturação da fita dupla de DNA. Nesta etapa, 
as ligações das pontes de hidrogênio entre duas fitas são rompidas, liberando duas
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Fita molde de 
DNA *-

1° Ktapa DNA desnaluraç&o do 
DNA

2* fctapa 
Artclamcnio dos 
imcmdores

2m fctap* 
Hxtensào da fita

FIGURA 5. a) Três etapas na reação de PCR. b) 
Visualização dos produtos de PCR em gel de 
agarose.

2 0 7 2  p b

600 pb

fitas simples. Após, há redução da 
temperatura, entre 50°C a 60°C, na 
qual ocorre o paream ento dos 
iniciadores em ambas as fitas. Na 
fase final, há novamente um aumento 
de temperatura para 72°C, na qual 
há a extensão, ou seja, a enzima faz 
a leitura da base nitrogenada na 
fita molde e liga a base correta 
na fita que está sendo construída 
(Figura 5).

Aplicações deste método têm 
sido dadas em diversas áreas, 
incluindo genética, sistem ática 
bacteriana, fúngica, de algas e 
cianobactérias, em ecologia, na área 
médica, biotecnologia, entre outras.

O emprego desta técnica foi 
in icialm ente desenvolv ido  por 
Rollecke et al. (1998) em afrescos 
de murais do século XIII, o que 
permitiu a detecção de archaeas que 
não puderam  ser isoladas 
previamente em meios de cultura. A 
técnica de PCR também foi utilizada 
por Crispim (2003) para estudos de 
cianobactérias contaminadoras de 
superfícies de igrejas em Porto 
Alegre, RS.

Em tintas, esta técnica foi 
aplicada no trabalho desenvolvido por 
Saad et al. (2003), no qual foram 
analisados diversos métodos de lise 

celular de esporos fungicos contaminadores de superfícies pintadas, com subseqüente 
amplificação do DNA extraído via PCR. O trabalho demonstrou que a metodologia 
mais adequada para extração utilizou um kit para extração do DNA, sendo seu 
protocolo parcialmente modificado em conjunto com 15 minutos de agitação com 
pérolas de vidro.

Na Figura 6, tem-se o DNA fúngico de paredes pintadas amplificado após 
reação de PCR.

Observando o resultado do DNA amplificado dos diversos diferentes fungos, 
verifica-se que numa amostra ambiental, os fragmentos teriam aproximadamente o 
mesmo comprimento, em torno de 600pb, o que dificultaria sua visualização no gel. 
Para tanto se utiliza uma segunda técnica denominada de DGGE (eletroforese em 
gel com gradiente de desnaturante).

FIG U R A  6. A m pli f icação  do  D N A  através  da 
técnica de PCR de diferentes fungos em gel de 
a g a r o s e . c a n a le ta  1 e 10: M a r c a d o r e s  (pb)  
(fragmentos de DNA de lOOpb repetidos, com 
comprimentos variando de 100 a 1500pb, com 
incremento de lOOpb e um fragmento adicional 
de 2 .0 7 2 p b ) ;  c a n a le ta  2: A u re o b a s id iu m  
p u llu la n s \ can a leta  3: A lte rn a r ia  a lte rn a ta ; 
c a n a le ta  4: A s p e r g i l lu s  sp . ;  c a n a le ta  5 
C la d o sp o r iu m  sp . ;  c a n a le ta  6: C u rv u la r ia  
verruciform es; canaleta 7; Epicoccum  nigrum; 
canaleta 8: Penicillium  sp.; canaleta 9: Controle 
negativo: água.
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4.1.2 Eletroforese em gel com gradiente de desnaturante (D G G E)

Quando há uma amostra exposta ao ambiente, diversos microrganismos 
estão contidos nela, o que dificulta suas identificações. Por tanto, após extrair o 
DNA e amplificá-los via PCR, tem-se uma mistura de DNA, que estão contidos na 
amostra. Como a seqüência de bases (A, T, G, C) permite sua identificação, é 
possível, por meio de outra técnica denominada de gel em eletroforese com gradiente 
de desnaturante -  DGGE (denaturant gradient gel eletrophoresis) (Figura 7), separar 
o DNA dos mais diversos microrganismos. Este é um método parcialmente 
quantitativo.

A Figura 8 permite uma melhor compreensão da técnica pois representa o 
comportamento no gel de dois fragmentos de DNA de dois microrganismos diferentes. 
Os fragmentos iniciam o deslocamento do topo do gel (30% de desnaturante) para a 
base (60% do desnaturante) e ambos, por serem de microrganismos diferentes, 
apresentam diferentes seqüências de base. Assim, inicialmente os dois fragmentos

têm a m esm a posição no gel do 
DGGE.

O aum en to  do g rad ien te  
provoca uma desnaturação interna 
em um dos fragmentos, de acordo 
com  sua seqüênc ia  das bases 
(quanto maior o número de bases 
CG, maior será sua resistência à 
d esn a tu ração ) . Há, portan to , a 
formação de uma bolha interna na 
m olécu la , o que retarda sua 
mobilidade, devido à sua dificuldade 
em percorrer os poros do gel de 
agarose. Assim, o fragmento apre
senta uma região com maior área 
su p e rf ic ia l ,  o que d if icu lta  sua 
passagem por meio dos poros da 
agarose.

Com  um aum ento  da 
quantidade do desnaturante, próximo 
a 60%, o fragmento pode ter suas 
ligações  to ta lm en te  rom pidas, 
desnaturando a fita, o que dificultaria 
a inda mais o seu deslocam ento , 
causando maior retardo na mobili
dade. Para evitar a desnaturação 
total, o que causaria problema no 
processo, é utilizada uma “cola de 
GC” em um dos oligonucleotídeos 
iniciadores.

Microrganism os do
' • > » ? /  am b ien te

4
I I v l  Extração d e  D N A

v w

PCR

G el d e PCR

IX iG E

FIGURA 7. Etapas de realização do DGGE.
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FIGURA 8. Etapas durante o DGGE (SAAD, 2002).
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FIGURA 10. DGGE do DNA amplificado de 
fungos isolados em presença de lOmg 
de t inta durante  a ex tração  por dois 
métodos d ife ren tes .  C an a le ta  1: 
(A crem onium  s p .^C la d o sp o riu m  sp.+ 
Penicillium  sp.) + tinta -  Extração do kit 
Qiagen; canaleta 2: Penicillium  sp. + 
tinta -  Extração do kit Qiagen; canaleta 
3: Cladosporium  sp. + tinta -  Extração 
do kit Qiagen; canaleta 4: Acremonium  
sp. + tinta -  Extração do kit Qiagen; 
can a leta  5: (A crem o n iu m  sp. + 
C ladosporium  sp.+ P en ic illiu m  sp.) 
+ sem tinta -  Extração do kit Qiagen; 
canaleta 6: Penicillium  sp. + sem tinta -  
Extração  do kit Q iagen;  can a leta  7: 
Cladosporium  sp. + sem tinta -  Extração 
do kit Qiagen; canaleta 8: Acremonium  
sp. + sem tinta -  Extração do kit Qiagen; 
can a leta  9: (A crem o n iu m  sp. + 
C ladosporium  sp.+ P en ic illiu m  sp.) 
+ sem tinta -  Extração segundo Cenis; 
canaleta 10: Penicillium  sp. + sem tinta 
-  Extração segundo Cenis; canaleta 11: 
Cladosporium  sp. + sem tinta -  Extração 
segundo C en is ;  ca n a le ta  12: 
Acremonium  sp. + sem tinta -  Extração 
segundo Cenis.

FIGURA 9. DGGE do DNA amplificado fungos 
iso lados  de super f íc ies  p in tadas  (foto  do 
autor) .  C an a le ta  1: M istura  do DNA  dos 
fungos Acremonium  sp + Alternaria alternata 
+ A sp e rg illu s  sp. + C la d o sp o riu m  
cladosporioides + Penicillium  sp. ; canaleta 
2: Penicillium  sp.; canaleta 3: Cladosporium  
c la d o s p o r io id e s ; cana le ta  4: A sp e rg ilu s  
sp.; c an a le ta  5: A lte rn a r ia  a lte r n a ta ; 
canaleta 6: Acremonium  sp.

Assim, após a corrida no gel, pode- 
se verificar visualmente a presença dos 2 
microrganismos, o que inicialmente era 
impossível de se observar. Este método 
permite somente uma avaliação quantitativa 
dos microrganismos presentes na amostra. 
Todo o processo poderá ser realizado em 
um único dia, o que demonstra a rapidez 
desta técnica.

Na Figura 9 tem-se DGGE aplicado 
a fungos contaminadores de superfícies 
pintadas.

Na Figura 10 apresenta-se o DGGE 
do DNA extraído e amplificado, aplicando- 
se dois métodos de extração de fungos 
contaminadores dos painéis pintados, com 
simulação realizada em laboratório para 
verificação da possibilidade do emprego da 
técnica em substrato  pintado e 
ambientalmente exposto. Conforme se 
verifica, o resultado permite a identificação 
de diversos fungos contaminadores, sem 
interferência de nenhum componente da 
tinta no processo.

Na Figura 11 apresenta-se  o 
emprego desta técnica para DNA extraído 
e amplificado de fungos contaminadores dos 
painéis pintados e expostos ao ambiente. Os 
painéis, pintados com tinta base água com 
dois tipos d iferentes de biocidas, 
demonstravam a possibilidade de emprego 
destas técnicas moleculares para avaliação 
da contaminação em superfícies pintadas, 
mesmo quando a contaminação visual ainda 
não era detectada.
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5. O u tra s  técnicas em pregadas para 
estudo  de superfícies p intadas

Diferentes técnicas de microscopia, tais como 
microscopia de força atômica (MFA), microscopia 
eletrônica de varredura (MEV), microscopia eletrônica 
de varredura ambiental (MEVA), microscopia de 
varredura a laser confocal (SLM) e microscopia de 
varredura com sonda (SPM) têm sido usadas 
extensivamente para entender as dimensões e arranjos 
espaciais dos biofilmes. Estas técnicas fornecem 
informações sobre a morfologia das células, material 
polimérico extracelular e a presença de produtos 
inorgânicos no biofilme (Figura 12). Além disso, são 
importantes para a melhor compreensão dos danos 
causados na superfície por microrganismos e para 
avaliar seu comportamento na presença de biocidas.

Algumas técnicas analíticas também são 
empregadas para estudar o impacto microbiano em 
superfícies tais como cromatografia de troca iônica, 
análise térm ica d iferencial, análise química 
convencional, análise de energia de dispersão de raio- 
X, raio-X fluorescente, fotoespectroscopia de raio-X, 
espectroscopia de absorção atômica e análise difração 
de raio-x.

Outros métodos baseados em marcadores 
bioquímicos, como ergosterol e ácido graxo 3-hidróxi 
permitem , respectivam ente, a quantificação de 

biomassa de íungos e bactérias na superfície. Estes métodos têm sido usados em 
madeira, placas de gesso, lã de vidro e películas de tinta (Figura 13).

FIG U R A  11. DGGE painéis 
ambientais expostos por 30 
dias (foto do autor). Canaleta 
1: tinta com 1,5% Diuron 
ex p o s ição  por 30 dias. 
canaleta 2: tinta com 1,0% 
Carbendazin exposição por 
30 dias. canaleta 3: tinta com 
0,5% Carbendazin exposição 
por 30 dias, canaleta 4: tinta 
sem biocida exposição por 30 
dias.

FIGURA 12. Microscopia e le t rôn ica  de 
varredura de substrato pintado (observe 
a presença de hifas e esporo fúngico).
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F IG U R A  13. Q u an t i f icação  da b iom assa  
fúngica empregando ergosterol em tinta com 
e sem biocida (Saad et a i, 2003).



350 Microbiologia Ambiental

Além das técnicas atuais utilizadas para estudo de biofilmes em superfícies 
pintadas, outras técnicas poderão ser utilizadas, tais como polimortismo no comprimento 
de fragmentos de restrição de DNA (RFLD), polimorfismo de comprimentos de 
fragmentos de DNA amplificados (AFLP) hibridização por fluorescência in situ 
(FISH), transcrição reversa combinada à reação em cadeia da polimerase (RT-PCR), 
entre outras, as quais são empregadas em biologia molecular. Estas técnicas podem 
auxiliar a detectar microrganismos que não são cultiváveis em meios laboratoriais e 
melhor avaliar os danos causados por estes ao sistema, permitindo assim um maior 
controle do processo.

6. C onsiderações fina is

O desenvolvimento de tintas menos agressivas ao meio ambiente favoreceu a 
redução do desempenho do material frente à ação de microrganismos, tais como 
bactérias, cianobactérias, fungos e algas, devido à substituição dos solventes orgânicos 
por água. Este problema tem causado um aumento no custo e na manutenção.

Em edificações, engenheiros e arquitetos são responsáveis pela escolha dos 
materiais a serem empregados, sendo que estes profissionais apresentam deficiência 
na sua formação com relação ao tópico de biodeterioração, por não ser este assunto 
objeto de estudo nas escolas.

Este capítulo demonstra que diversas técnicas empregadas em outras áreas, 
tais como PCR, DGGE, microscopia, bem como marcadores bioquímicos, podem ser 
utilizados para uma análise da contaminação microbiana em superfícies pintadas, 
mesmo em períodos iniciais, enquanto a visualização não está evidenciada.

Estas técnicas fornecem informações mais precisas para uma melhor 
compreensão do comportamento do sistema, mostrando-se como técnicas promissoras, 
propiciando uma avaliação da bioreceptividade e biodeterioração do material analisado, 
antes de seu emprego.
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I. In trodução

Os plásticos sintéticos adquiriram um papel de destaque no mundo todo pelas 
suas propriedades, versatilidade de uso, preço e durabilidade (HUANG, 1995). O 
nosso dia a dia é sustentado por uma imensa quantidade de plásticos, que movimenta 
de maneira significativa os setores industrial e comercial e gera muitos empregos 
(WAN et a i, 2001).

Os plásticos são materiais formados por polímeros (poli=muitas, meros= partes, 
monômeros), isto é, macromoléculas produzidas através de reações químicas entre 
unidades menores, os monômeros, que se juntam como elos de uma corrente, para 
formar o polímero (CANTO, 1999). Este material pode ser um plástico, isto é, pode 
ser moldado e remodelado várias vezes, a quente (termoplástico), assumindo muitas 
formas, dependendo da finalidade a que se destina. Alguns polímeros não podem ser 
moldados a quente pela segunda vez, isto é, podem ser moldados somente uma vez 
durante o seu processamento, são os termofixos, tais como a resina fenol-formaldeido 
empregada na fabricação de cabos pretos de panelas e tomadas escuras (MANO, 
1985, CANTO, 1999).

O volume de plásticos descartados nos lixões é muito grande, bem como a 
quantidade de lixo em geral: o Brasil descarta cerca de 240.000 toneladas de 
lixo por dia, a Alemanha, 85.000 toneladas/dia, a Suécia 10.400 toneladas/dia e os 
EUA muito mais, 607.000 toneladas/dia (VILPOUX & AVEROUS, 2003). 
No caso dos plásticos, o consumo per capita no mundo é de 19 kg em média 
(SHR1VAM, 2001), sendo 80 kg nos EUA, 60 kg na Europa, 2 kg na índia e 10 kg 
no Brasil (KALIA et al., 2000; Canto, 2002). Os mais consumidos no dia a dia 
são os plásticos de embalagens (termoplásticos): polietileno (PE), polipropileno 
(PP), poli (tereftalato de etileno) (PET), poli (cloreto de vinila) (PVC), poliestireno 
(PS) (AMASS et al., 1998). Isto acarreta dois sérios problemas: o uso de 
derivados de petróleo (fonte não-renovável) como matéria-prima e a grande 
quantidade de resíduos acumulada no meio ambiente (AMASS et al., 1998). Além 
disso, é sabido que muitos destes plásticos exigem mais de 100 anos para a sua

degradação total, tendo em vista que sua alta 
massa molar média e hidrofobicidade dificultam 

j** a ação dos microrganismos e de suas enzimas 
na superfície do polímero (ABOU-ZEID, 2001; 
ROSA, 2004).

A com posição do lixo plástico varia 
conforme a região, mas pode-se considerar a

FIGURA 1. Composição percentual se§uinte distribuição, em média (Figura 1). 
de plásticos presentes no sólido Para m inim izar o efeito  do grande
urbano do lixão. (Anon, 1997). volume de resíduos descartados têm sido
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empregados 4 métodos principais, descritos em Martins-Franchetti & Marconato, 
(2005):

Aterros sanitários - São locais afastados da cidade e preparados para 
acondicionar o grande volume de matéria plástica, que ficará muito tempo exposta ou 
será utilizada para a queima e geração de energia (reciclagem térmica) (AMASS et 
al., 1998). Cerca de 14 milhões de toneladas de resíduos plásticos/ano são descartadas 
em aterros sanitários e mais de 100.000 toneladas/ano são descartadas no mar 
(REDDY et a i, 2003).

Incineração - Este processo apresenta a vantagem de diminuir rapidamente 
o volume de material descartado, em cerca de 80%. Apesar disto, a incineração não 
é um método recomendável, devido ao alto custo dos fomos de aquecimento e da 
poluição produzida pela liberação de produtos tóxicos. No caso do PVC, em particular, 
quando incinerado lança para a atmosfera, entre outras substâncias tóxicas, o HC1, 
que acumulado na atmosfera úmida, pode cair como chuva ácida (KARLSSON et 
aL  1998; PACI & LA MANTIA, 1999).

Reciclagem  - E um método viável de reaproveitamento de resíduos 
plásticos, por fusão e transformação destes resíduos em outros materiais utilizáveis 
comercialmente. Este método apresenta como vantagens a redução da quantidade 
de resíduos sólidos, a economia de matéria prima e energia, o aumento da 
vida útil dos lixões e um alto rendimento do processo (VARMA, 1999). A 
reciclagem de plásticos envolve um grande trabalho prévio de separação, 
identificação e limpeza dos recipientes plásticos, o que demanda uma grande 
quantidade de água. Ainda assim, o material reciclado é cerca de 50% mais 
barato que o polímero virgem. No mundo, cerca de 20% dos plásticos é reciclado 
(SHRIVAM, 2001). No Brasil, a reciclagem vem crescendo em volume e 
aumentando a diversidade e qualidade dos produtos reciclados (SPINACÉ & De 
PAOLI, 2005).

Biodegradação - E um processo que consiste na modificação física ou química 
de um material, causada pela ação de microrganismos, sob certas condições de calor, 
umidade, luz, oxigênio e nutrientes orgânicos e minerais adequados (AMASS et al.,
1998). Outra definição geral de biodegradação é: um processo no qual bactérias, 
fungos, leveduras e suas enzimas consomem uma substância como fonte de alimento, 
transformando-a em outros metabólitos ou chegando à degradação total e produção 
de CO? e H70  (CHANDRA & RUSTGI, 1998).

Outra maneira de ajudar a diminuir a quantidade de resíduos plásticos 
persistentes no meio ambiente, tem sido o emprego de polímeros biodegradáveis, que 
podem ser usados em determinadas aplicações, restritas ainda pelas suas propriedades 
mecânicas e alto custo de fabricação:

Polímeros Biodegradáveis - Estes polímeros são materiais degradáveis, 
em que a degradação resulta primariamente da ação de microrganismos tais 
como fungos, bactérias e algas de ocorrência natural, gerando CO,, CH4, 
componentes celulares e outros produtos, segundo estabelecido pela American
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Standard for Testing and Methods (ASTM-D-833) (RAGHAVAN, 1995). Ou 
de outro modo, são materiais que se degradam em dióxido de carbono, água e 
biomassa, como resultado da ação de organimos vivos ou enzimas (ROSA et al 
2004).

D escobertos  há cerca  de dez anos, os p lás ticos  b iodeg radáve is , 
também denominados plásticos biológicos ou bioplásticos (REDDY et al., 2003), 
hoje ainda têm uma participação mínima no mercado internacional (KORNER et 
a i ,  2005). Apesar da vantagem de sua aplicação, quanto à preservação do 
meio ambiente, os plásticos biológicos são mais caros, e têm aplicações mais 
limitadas que os sintéticos, por serem menos flexíveis (CHANDRA & RUSTGl,
1998).

Em meados da década de 1990, iniciou-se no Brasil o desenvolvimento de 
uma tecnologia para a produção de plásticos biodegradáveis empregando como matéria- 
prima derivados da cana de açúcar, a partir de um projeto cooperativo desenvolvido 
pelo IPT, Copersucar e Universidade de São Paulo. Desta parceria, iniciou-se um 
estudo, com os polímeros da família dos poli (hidroxialcanoatos) (PHAs), que podem 
ser produzidos por bactérias em biorreatores a partir de açúcares. Tais polímeros 
possuem propriedades semelhantes às dos plásticos petroquímicos, com a vantagem 
de poderem ser biodegradados por microrganismos presentes no meio ambiente, em 
curto espaço de tempo, após o descarte (CHANDRA & RUSTGl, 1998). O principal 
representante dos PHAs é o poli(P-hidroxibutirato) (PHB), semelhante ao polímero 
sintético, polipropileno (PP), em propriedades físicas e mecânicas (CHANDRA & 
RUSTGl, 1998; LEE et al., 2005).

O interesse por estes polímeros tem crescido muito nos últimos tempos 
no mundo todo. Apesar disto, o alto custo de sua produção ainda é uma 
grande desvantagem em relação aos polímeros convencionais, basta comparar o 
custo de produção do PHB estimado em US$ 2.65/kg para uma planta de 100.000 
toneladas/ano, com o uso de sacarose como substrato, com o valor do polipropileno 
de US$ 1.00/kg (NONATO et a i ,  2001). Não existem dados precisos sobre o 
consumo de plásticos biodegradáveis na Europa, mas sabe-se que a Alemanha é 
de longe o maior consumidor destes (VILPOUX &AVEROUS, 2003). Existem 
algumas estimativas do consumo na Europa em 1999, tais como: sacos para 
compostagem - 5500 toneladas; embalagens alimentícias - 800 toneladas; camadas 
sobre papel - 1000 toneladas (VILPOUX &AVEROUS, 2003). Como este material 
é muito caro em relação aos plásticos sintéticos, seu uso não é competitivo e a 
indústria de plásticos comuns ainda continua crescendo muito nos dias de hoje. 
Sendo assim, é importante que se cuide do grande volume de plástico descartado 
no meio ambiente.

O objetivo deste capítulo é investigar a biodegradação de alguns dos polímeros 
sintéticos mais usados no dia a dia, cujo acúmulo crescente de resíduos no meio 
ambiente é um fator bastante preocupante. O enfoque principal será sobre o PVC, 
tanto pela sua importância tecnológica (o quinto mais utilizado no mundo) quanto por 
ser este o polímero principal do nosso estudo. Os outros polímeros serão polietileno 
(PE), polipropileno (PP), poliestireno (PS), poliacrilatos, poli (vinil álcool) (PVA) e 
poli (éster-imida) (PEI).



Biodegradação de polímeros sintéticos 355

2. B iodegradação ou B io transfo rm ação

Biodegradação ou biotransformação de um material pode ser definida como 
um processo de modificação física ou química causada por atividade biológica, sob 
certas condições de calor, umidade, luz, pH e nutrientes minerais e orgânicos adequados 
(AM ASS, 1998). Também é definida como um processo de conversão de um material, 
por microrganismos, a dióxido de carbono, água e biomassa, sob condições aeróbias 
ou a metano; dióxido de carbono e biomassa, sob condições anaeróbias (KRUPP & 
JEWELL, 1992; SWIFT, 1993). Se após o processo biodegradativo existir carbono 
residual considera-se que houve biodegradação parcial ou biotransformação, caso 
contrário, considera-se que houve mineralização do material (SWIFT, 1993).

Tratando-se de polímeros, foi sugerida a existência de três fatores principais 
envolvidos na ação microbiana (MADDEVER & CHAPMAN, 1989):

• Efeito biofísico, no qual o crescimento celular causa danos ao polímero.

• Efeito bioquímico, no qual as substâncias produzidas (polissacarídeos) pelos 
microrganismos agem sobre o polímero, e;

• Efeito enzimático direto, no qual as enzimas microbianas atacam os componentes 
do plástico, provocando quebras oxidativas da cadeia polimérica.

Destes, o efeito mais comum do microrganismo sobre o material polimérico é 
o biofísico, isto é, a ação biológica provocando mudanças nas propriedades físicas e 
mecânicas do polímero (YABANNAVAR & BARTHA, 1994).

A biodegradação de polímeros ocorre basicamente por dois mecanismos 
distintos, dependendo da natureza do polímero e do meio(SCOTT, 2000):

Hidrólise biológica - hidrólise catalisada por enzimas hidrolases. Certas 
enzimas proteolíticas (proteases) catalisam a hidrólise de ligações peptídicas e outras 
catalisam a hidrólise de ligações éster(CHANDRA & RUSTG1, 1998). Este mecanismo 
é seguido pela oxidação biológica das cadeias poliméricas (catalisada pelas oxigenases), 
quebra das mesmas, gerando cadeias menores e bioassimilação destas pelos 
microrganismos. Este processo ocorre em polímeros contendo hetero-cadeias, tais como 
a celulose, o amido e os poliésteres alifáticos, dos quais os PHAs são típicos (SCOTT, 
2000). Os grupos ésteres, destes polímeros, são facilmente hidrolisáveis pela ação 
enzimática das esterases de fungos (CHANDRA & RUSTG1, 1998).

Oxidação biológica -  reação de oxidação na presença de oxigênio, com 
introdução de grupos peróxidos nas cadeias carbônicas, por ação das monooxigenases 
e dioxigenases, quebra das cadeias, seguida por bioassimilação de produtos de baixa 
massa molar, como ácidos carboxílicos, aldeídos e cetonas. Este mecanismo se aplica 
essencialmente à polímeros de cadeias carbônicas. Esta degradação pode ser 
controlada pelo uso apropriado de antioxidantes. Bioassimilação começa tão logo 
forem formados produtos de baixa massa molar no processo de peroxidação 
(CHANDRA & RUSTGI, 1998; SCOTT, 2000).
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Em geral, a velocidade de hidrólise dos polímeros é controlada por várias 
propriedades incluindo estrutura, área superficial e morfologia. A susceptibilidade de 
polímeros à degradação enzimática é determinada pela relação entre propriedades e 
estrutura. Microrganismos secretam enzimas que promovem a cisão da cadeia 
polimérica em blocos moleculares menores, hidroxiácidos, que são utilizados como 
fonte de carbono para o crescimento destes microrganismos.

A biodegradação pode ser facilitada por aplicação de processos prévios de 
luz (UV) e/ou calor na matriz polimérica(XU & GUO, 1995). A presença de ligações 
hidrolisáveis ou oxidáveis na cadeia, uma estereoconfiguração correta, um balanço 
entre hidrofobicidade e hidrofilicidade e uma certa flexibilidade conformacional, são 
fatores que contribuem para a biodegradação do polímero ( HUANG & EDELMAN,
1995).

Segundo Flemming (1998), que não utiliza o termo biodegradação e sim 
biodeterioração de materiais poliméricos, esta é causada por microrganismos que 
colonizam sua superfície, formando biofilmes, que em contato com os polímeros, 
causam mudanças estruturais e/ou morfológicas. Segundo Guo (2003), todas as 
superfícies, sob condições naturais ou artificiais, podem ser colonizadas por 
microrganismos, com formação de biofilme e deposição de material celular na 
superfície (“microfouling”). Polímeros orgânicos são suscetíveis à formação de 
biofilmes microbianos, sob condições úmidas, particularmente em climas tropicais 
(GUO, 2003).

A biodeterioração é um processo interfacial, em que os microrganismos atacam 
e colonizam as superfícies poliméricas na forma de biofilmes, os quais são uma mistura 
de microrganismos, água, polissacarídeos e proteínas, que em contato com o polímero 
sintético causam algumas modificações, entre elas (FLEMMING, 1998):

• Cobertura da superfície, mascarando suas propriedades superficiais e contaminando 
o meio adjacente;

• Aumento da dessorção de aditivos e monômeros para fora da matriz;

• Ataque ao polímero por enzimas;

• Acúmulo de água e penetração na matriz com filamentos microbianos, causando 
entumescimento e aumento de condutividade, e;

• Excreção de pigmentos microbianos lipofílicos que colorem o polímero.

A biodeterioração é então um processo muito complexo, que depende das 
condições do meio, dos tipos de microrganismos e da estrutura do polímero 
propriamente dito. Se o polímero for potencialmente biodegradável, isto é, com estrutura 
de cadeias alifáticas e grupos funcionais hidrolisáveis, o processo pode ocorrer sob 
certas condições do meio (pH, umidade, oxigênio etc.), de maneira mais direta por 
ação de enzimas: hidrólise e subseqüente oxidação (AMASS & AMASS, 1998). Se o 
polímero não tiver grupos funcionais (apenas cadeias carbônicas) pode haver 
deterioração, mas não chegando à mineralização do polímero até os produtos finais: 
água e dióxido de carbono ou metano. A superfície polimérica pode, ainda, ser inerte
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ao ataque microbiano, sendo apenas um suporte para o crescimento bacteriano 
(FLEMMING, 1998; GU, 2003).

Os microrganismos podem, então, agir de diferentes maneiras sobre a 
superfície polimérica: por deposição de material extraeelular, excretado por eles 
(fouling ); por degradação de compostos extraídos (lixiviados) do polímero, tais 
como, aditivos e monômeros, os quais servem de alimento e manutenção para o 
biofilme, como exemplo, podemos citar as cortinas de PVC usadas em boxes de 
banheiros, que perdem a flexibilidade pela perda de aditivos; por corrosão, isto é, 
pela ação do biofilme e de seu gradiente de pH e potencial de óxido-redução, que 
ajudam na deterioração do polímero. Corrosão deste tipo ocorreu em isolantes elétricos, 
poliuretanas, usados em vários equipamentos do aeroporto de Zurique, entre 1967 e 
1969, completamente deteriorados pela colonização e penetração de fungos nos 
equipamentos (FLEMMING, 1998); por hidratação e penetração , devido a 
composição do biofilme (95% de água), ele se constitui um eletrólito e aumenta a 
condutividade na superfície do polímero e isto leva à falhas no funcionamento de 
equipamentos elétricos, por exemplo, crescimento de fungos em circuitos impressos, 
o que pode afetar a condutividade e causar curto-circuito. As hifas de fungos podem 
penetrar no material polimérico e provocar diminuição de sua estabilidade mecânica; 
podem colorir o filme polimérico, isto é, o biofilme pode conter microrganismos que 
produzem pigmentos lipofílicos que difundem na superfície da matriz polimérica 
(FLEMMING, 1998).

Para quantificar a biodegradação/biodeterioração têm sido empregados vários 
métodos físico-quimícos, que ainda não são totalmente padronizados, pois tratando- 
se de interações entre microrganismos e superfícies poliméricas, que são processos 
complexos, é difícil a padronização dos métodos (PACI & La MANTIA, 1999).

2.1 Métodos usuais para avaliar a biodegradação/biotransformação

2.1.1 Plaqueamento em ágar

consiste de inoculação de espécies de microrganismos, na presença do polímero, 
sob condições favoráveis de crescimento. Remoção das espécies e testes para 
verificação de mudanças nas propriedades físicas ou químicas do material polimérico, 
isto é, após remover os microrganismos efetuam-se medidas de ensaios mecânicos, 
absorção na região do infravermelho e do UV-Visível, e análise de massa molar 
(Cromatografia por Exclusão de Tamanho- GPC) para verificar as possíveis alterações 
ocorridas no polímero (KUMAR et al., 1992).

2.1.2 Utilização de regentes marcados com l4C  M

Método que distingue o C 0 2produzido no metabolismo do polímero marcando 
com C 14 do C 0 2 gerado por outras fontes de carbono, como as do solo (se o polímero
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estiver em coluna de solo) ou as do meio de cultura (se o polímero estiver incubado 
em meio de cultura e microrganismos) (KUMAR et al, 1992).

2.1.3 Enriquecimento do solo

Este método isola espécies que crescem sobre o polímero, ou seja, utiliza a 
incubação do filme polimérico em solo, durante um certo tempo e depois separa os 
microrganismos que se desenvolveram na presença do filme. Estes são então incubados 
em meio de cultura apropriada e com o filme, durante um tempo, para que ocorra a 
interação. Após isto o filme é retirado e são analisadas suas propriedades mecânicas 
e físico-químicas (KUMAR et al., 1992).

2.1.4 Teste “in vitro99

Envolve dois métodos biológicos quantitativos: a respirometria, em que a atividade 
do microrganismo é medida por meio da absorção de 0 2ou liberação de CO„ captado 
sobre KOH ou sobre Ba(OH)2 (método de Sturm) (LEHNINGER et al, 1993); e a 
perda de massa da amostra, em que mede-se a massa do polímero antes e após o 
tratamento microbiano( KUMAR et al., 1992, ROSA & PÂNTANO-FILHO, 20()3).

Além das medidas de ensaios mecânicos para se testar o polímero tratado 
microbiologicamente, empregam-se ainda medidas do conteúdo de plastificante de 
certos polímeros após o tratamento microbiano, para avaliar as mudanças nas suas 
propriedades do polímero (YABANNAVAR & BARTHA, 1994).

Na avaliação da biodegradabilidade de plásticos, também se utiliza o teste de 
zona clara em meio ágar sólido (AUGUSTA et al, 1993). O meio sólido contém 
partículas de polímeros suspensos, ou um pedaço do filme polimérico, e o inóculo de 
uma espécie de bactéria ou fungo sobre o polímero. A formação de uma zona clara, 
distinta, de área circular, indica a degradação do polímero em moléculas menores e 
solúveis ao redor da colônia. Este processo depende da excreção de enzimas 
extracelulares, da sua difusão através do meio e da interação entre as enzimas e o 
polímero (AUGUSTA et al, 1993). Esta interação não só está relacionada a fenômenos 
superficiais, tais como a adesão, e à conversão química propriamente dita (Augusta et 
a i, 1993). A adesão da bactéria a superfícies (PVC, TEFLON) torna-se um fator de 
proteção da bactéria aderida, que contrabalança o efeito esperado pela ação de certos 
bactericidas (VESS et al, 1993). A interação de microrganismos com materiais de 
embalagens de PVC deve-se à sua hidrofobicidade, atividade lipolítica e à capacidade 
de adesão, o que pode ser a causa do mau cheiro de certas garrafas de água mineral 
(GUERZONI et al, 1994).

Uma vez que a interação entre microrganismos e polímeros inicia-se pela 
superfície, são empregadas técnicas específicas e usuais para investigar alterações 
na superfície polimérica, dentre elas destacam-se: a espectroscopia fotoeletrônica 
de raios-X (XPS), a microscopia eletrônica de varredura (MEV), o ângulo de contato 
e a espectroscopia no infravermelho com transformada de Fourier (FT1R) e com 
refletância atenuada (RATNER et a i,  1993).



Biodegradação de polímeros sintéticos 359

Os polímeros sintéticos, isto é, obtidos através de reações químicas de 
polimerização (adição ou condensação) em laboratório, são muito comumente 
empregados como artigos de embalagens, brinquedos, bandejas, copos, canos, vasos, 
pratos, utensílios domésticos, eds, tintas, cobertores, mangueiras, fios, e uma variedade 
de artigos para carros, computadores, construções, entre outros (ANON, 1997, WAN 
et a i, 2001). Alguns dos polímeros a serem destacados aqui, pelo seu grande consumo, 
e dos quais vamos investigar as possibilidades de transformação sob ação de 
microrganismos serão comentados nos itens a seguir, sendo dada ênfase ao PVC, 
objeto principal de nosso estudo.

2.2 Biodegradação de polímeros sintéticos

2.2.1 Poli(cloreto de vinila) (PVC)

O PVC ocupa um lugar de destaque na indústria mundial de plástico, sendo 
que o Japão e os Estados Unidos utilizam preferencialmente o polietileno (MESSADI 
& GHEID,1994; SENOUNE & VERGNAUD, 1993). Tecnologicamente, é um 
polímero muito importante devido a sua ampla utilização na obtenção de canos de 
tubulações, brinquedos, conduítes, recipientes e filmes plásticos (KÜSTER, 1979).

Sua fórmula estrutural é:

Geralmente, o PVC comercial contém plastificantes para melhorar sua 
flexibilidade e sua utilização (DANIELS, 1989). Seu descarte é problemático, pois a 
incineração comum leva à produção de cloreto de hidrogênio, entre outras substâncias 
tóxicas (CARLSSON et al., 1998). Ao lado disso, os aterros sanitários têm 
disponibilidade limitada (TORIKAI & HASEGAWA, 1999). Além da incineração de 
resíduos plásticos, são utilizados dois outros métodos de tratamento: a reciclagem e a 
biodegradação, sendo a reciclagem de emprego limitada, devido à degradação do 
material durante o processo e à biodegradação, um método de difícil controle (PACI 
& MANTIA, 1999).

Polímeros não-hidrolizáveis, como o polietileno (PE) e o PVC, quando 
degradados, produzem diferentes quantidades de centenas de produtos, o que dificulta 
a análise posterior (KARLSSON & ALBERTSSON, 1995). A fotodegradação do 
PVC pode facilitar sua interação com microrganismos, pela formação de grupos 
carbonílicos e polienos na matriz polimérica (VERONELLI et al., 1999).

Trabalhos anteriores mostraram que filmes de PVC, plastificado, sofreram 
biodeterioração de até 27% da cad e ia  ca rb ô n ica , com  produção  de C 0 2 
(YABANNAVAR & BARTHA, 1993). PVC plastificado com sebacato de di-isso-
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octil perdeu  até 20% de sua m assa quando tratado com Pseudom onas  e 
Brevibacterium, durante 2 semanas em laboratório (BOOTH et al., 1968).

Um estudo de filmes de PVC, tratados com fungos da podridão branca, 
Phanerochaete chrysosporium , Poliporus versicolore e Pleurotus sajor caju , 
em meio líquido, aerado, concluiu que o oxigênio tem um efeito significativo no 
decréscimo de ligações C-H da cadeia de PVC. Um aumento das ligações C-Cl da 
macromolécula foi observado na ausência e presença de oxigênio (KIRBAS et al.,
1999). Este aumento foi atribuído ao acoplamento de átomos de cloro ao conteúdo do 
meio, ao invés de cadeias de C-H quebradas pelo processo da biodegradação 
(KIRBAS et a l,  1999)

Filmes finos de PVC, sem plastificantes, tratados com suspensão dos fungos 
Phanerochaete chrysosporium  e Trogia buccinalis , a 28°C, durante 60 dias, 
apresentaram mudanças na aparência (mais opaco e mais rígido), de morfologia 
(aparecimento de bolhas e crateras na superfície) verificadas por MEV e mudanças 
estruturais (presença de grupos carbonflicos, a 1730 cm 1 e polienos, a 1580 cm ') 
verificadas por medidas de infravermelho dispersivo (Figura 2 e 3, respectivamente). 
Estas alterações foram atribuídas à saída de HC1 (desidrocloração) da macromolécula 
e oxidação das cadeias (NICOLETI, 2002; FRANCHETTI & NICOLET1, 1999).

Filmes de PVC de 40 |im de espessura, foram tratados com chorume, líquido 
escuro, rico em microrganismos (extraído de lixões municipais) e apresentaram

FIGURA 2. MEV de f i lmes de PVC. A) 
o r ig in a l .  B) b io t r a t a d o  c o m  P.
Chrysosporium  (28°C, 60 dias) (5000X).

F IG U R A  3. FTIR de f i lm es de PVC. 
A )orig ina l .  B) b io t ra tado  com P.
chrysosporium  (28°C, 60 dias).
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modificações morfológicas e estruturais importantes (MARTINS-FRANCHETTI et 
al., 1999; MARTINS-FRANCHETTI & MUNIZ, 2002). Através da microscopia 
eletrônica de varredura (MEV), foram observadas alterações na superfície do PVC, 
isto é, aparecimento de bolhas indicativas do processo biodegradativo (perda de HC1 
da matriz de PVC) (Figura 4). Medidas de infravermelho (FTIR) mostraram 
mudanças nos espectros dos filmes: original e biotratado com chorume em meio líquido, 
enriquecido com peptona a 1%, com deslocamentos de algumas bandas principais, 
tais como: de 640para 655 cm ', 640 para 630 cm ', que se relacionam à vibração de 
grupos C-Cl, na cadeia de PVC (Figura 5) (MARTINS-FRANCHETTI et a i, 1999).

Filmes de PVC (40 pm) previamente tratados com luz (UV -  10 h) ou calor 
(estufa a 130°C, por 1,30 h) e depois com microrganismos do solo (Phanerochaete 
chrysosporium  e Aspergillus fum igatus), mostraram alterações nos espectros de 
absorção na faixa do UV-Visível (UV-Vis) (Figura 6) (CAMPOS, 2004, CAMPOS 
& MARTINS-FRANCHETTI, 2005).

Quando os filmes de PVC foram foto e termotratados, separadamente, 
observou-se mudanças espectrais, isto é, aparecimento de banda de carbonila a 
280 nm (Figura 6-A) e aparecimento da banda larga de polienos, na faixa de 400 a 
700 nm (Figura 6-B). Quando o filme de PVC foi submetido somente ao biotratamento, 
não se observou alterações espectrais significativas. Entretanto, quando os filmes

FIGURA 4. MEV de filmes de PVC. A) filme FIGURA 5. FTIR de filmes de PVC. A) filme 
original. B) filme biotratado com chorume original. B) filme biotratado com chorume
(32°C, 20 dias). (32°C, 20 dias).
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foto e termotratados foram submetidos ao tratamento biológico, ocorreram mudanças 
espectrais mais efetivas que as produzidas pelo tratamento microbiano apenas 
(CAMPOS, 2004; CAMPOS & MARTINS-FRANCHETTI, 2005).

Micrografias eletrônicas de varredura de filmes de PVC foto, termo e 
biotratados são apresentadas na Figura 7 (CAMPOS, 2004; CAMPOS et a l 2004).

Da análise destes resultados fica evidente a presença de alterações 
significativas na morfologia dos filmes de PVC, submetidos a diferentes tratamentos 
e a pré-tratamentos: calor e luz e subseqüente biotratamento. Há formação de bolhas 
e relevos nos filmes foto, termo e bio-tratados, destacando-se uma formação peculiar 
na superfície do filme termo-biotratado, semelhante à hifas microbianas (Figura 7-E). 
Esta adesão parece ser favorecida pelo pré-tratamento com calor, que altera a estrutura 
do PVC, com a perda de HC1 e formação de polienos na matriz de PVC (aparecimento 
de banda larga no visível, Figura 6-B).
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FIGURA 6. UV-Vis de filmes de PVC. A) filme fototratado (UV lOh) e biotratado (32°C, 4 
meses). B) filme termotratado (130°C, l,30h) e biotratado (32°C, 4 meses).
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FIGURA 7. MEV de filmes de PVC: A) original (500 X). B) fototratado (UV lOh) (800 X). C) 
biotratado (32°C, 4 meses) (400 X). D) termotratado (130°C. l,30h) (1000 X). E) termo/ 
biotratado (500 X). F) foto/biotratado (500 X).
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O PVC, na forma de filmes finos, é um polímero suscetível à ação microbiana, 
por certos fungos, sendo esta ação (adesão e modificação estrutural) melhorada por 
pré-tratamentos com calor e UV.

2.2.2 Polietileno (PE)

É um dos polímeros mais consumidos pela indústria de embalagens de sucos 
de fruta, leite, água, materiais hospitalares, brinquedos etc. Este material apresenta 
grande durabilidade (AGUIAR, 1999) e resistência à biodegradação, devido à suas 
características hidrofóbicas, o que impede a ação de enzimas microbianas, que 
necessitam do meio hidrofílico (OHTAKE et al. , 1998a).

Sua fórmula estrutural é:

Em estudos de fragmentos de filmes poliméricos de PE de baixa densidade, 
previamente termodegradados, e posteriormente incubados em amostras de solo e de 
lodo ativado, durante 70 dias, foi observada oxidação significativa em ambos os meios, 
através da diminuição da massa molecular (JONES et al., 1974).

Estudos realizados com amostras (frascos de maionese) de polietileno de 
baixa densidade (LDPE), enterradas em solo bioativo, durante 32 a 37 anos, mostraram 
características de biodegradação, isto é, degradação oxidativa (material bastante opaco) 
e mudança na massa molar do polímero, quando foram analisados espectros de 
infravermelho da superfície da amostra (FTIR) e resultados de cromatografia de 
exclusão por tamanho (GPC) (OHTAKE et al., 1995; 1998a). Filmes de embalagens 
(Yakult) de LDPE, deixados por um longo tempo no sol e enterrados em solo, durante 
3 a 5 anos, apresentaram sinais de biodegradação, verificadas por FTIR. Esta 
degradação por microrganismos do solo foi influenciada pela fotodegradação anterior, 
que tornou a superfície do filme hidrofílica e mais apta à ação microbiana (OHTAKE 
et a i, 1998b).

Este polímero de difícil biodegradação tem sido misturado, usualmente, com 
amido de milho para melhorar sua interação com os microrganismos presentes na 
natureza (em rios e solo) (ARÉVALO-NINO et al, 1996; COLE & LEONAS, 1991). 
A biodegradação do PE-amido inicia pelo ataque ao amido que, conseqüentemente, 
acelera a oxidação química do PE (KLEMCHUCK. 1990; ARÉVALO-NINO et al, 
1996; LEE et al., 1991).

Filmes de PE de baixa massa molar, de 80 |im de espessura, contendo amido e 
submetidos a pré-tratamentos térmicos e fotooxidativos apresentaram melhor degradação 
pelos microrganismos do meio ambiente do que filmes não pré-tratados. Isto sugere 
que luz do sol, calor, oxigênio favorecem a formação de radicais livres na matriz polimérica 
que atacam a estrutura molecular do PE, reduzindo sua massa molar e facilitando o 
ataque microbiano ao polímero modificado (ALBERTSSON et a i, 1992).

n
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Amostras de PE-amido foram tratadas com uma mistura de fungos de solo, 
sendo que 4 comunidades aerófilas de fungos conseguiram crescer neste tipo de 
plástico, na ausência de outra fonte de carbono (CACCIARI et a l , 1993).

Filmes de PE-amido (de arroz e batata) apresentaram sinais de biodegradação, 
com conteúdo de amido de mais de 30%, apesar do efeito adverso de suas 
propriedades mecânicas (ARVAN1TOYANN1S et a l, 1998).

Amostras de LDPE, termotratadas e depois biotratadas com os fungos 
Aspergillus niger e Penicillium pinophilum , durante 31 meses, em meio de cultura 
líquido, sofreram significativas mudanças morfológicas e estruturais (VOLKE- 
SEPÚLVEDA et a l, 2002).

Filmes de LDPE biotratados com a bactéria Brevibacillus borstelensis, em 
meio de cultura líquido, a 50°C, durante 30 dias, apresentaram redução nas suas 
massas gravimétricas e molares por 11 e 30%, respectivamente. Esta bactéria também 
degradou LDPE na presença de manitol (HADAD et al., 2005).

Sabe-se que o número de filmes de polietileno biodegradável (com aditivos 
suscetíveis à oxidação: amido, açúcares, anidridos) está crescendo no mercado, mas 
sua degradação depende do sistema pró-oxidante incorporado à cadeia. Apesar destes 
filmes de polietileno serem denominados de biodegradáveis, fica difícil classificá-los 
em biodegradáveis e quantificar seu estado de degradação, uma vez que dependem 
do aditivo incorporado à cadeia polimérica e das condições do processo biodegradativo 
(BURMAN & ALBERTSSON, 2005).

O PE é de difícil biodegradação, a não ser que misturado à espécies hidrolizáveis 
(pró-oxidantes), que sofrendo pré-tratamentos térmicos ou fotoquímicos, tomam a 
matriz polimérica mais apta à ação microbiana (oxidação da cadeia).

2.2.3 Polipropileno (PP)

Este polímero se assemelha ao polietileno quanto às propriedades químicas e 
físicas: fácil moldagem, elevada resistência química, baixo custo, boa resistência ao 
impacto e boa estabilidade térmica. É muito utilizado na fabricação de embalagens, 
brinquedos, produtos farmacêuticos, produtos médicos e cosméticos, peças 
automotivas; partes de máquinas de lavar etc. Também é de difícil biodegradação 
quando descartado no meio ambiente.

Sua fórmula estrutural é:

Fragmentos de filmes de PP, inicialmente fototratados e depois incubados em 
solos e em lodo ativado, durante 70 dias, apresentaram biodegradação, mas não 
eficiente como o PE. No caso do PP a presença de carbonos terciários dificulta a 
ação enzimática (JONES et al.t 1974).

3
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Fitas de PP puro foram incubadas em meio mineral líquido contendo lactato e 
glicose, durante 5 meses. Após este período observou-se redução das massas molares 
das amostras de PP analisadas por cromatografia líquida e gasosa e a presença de 
uma mistura de hidrocarbonetos de diferentes grupos funcionais, analisadas por 
espectroscopia de infravermelho e ressonância magnética nuclear (CACCIARI et 
a i,  1993).

O PP é um polímero resistente à ação microbiana devido à presença de 
carbonos terciários em sua estrutura, mesmo sofrendo pré-tratamento por UV.

+

2.2.4 Poliestireno (PS)

O poliestireno, outro plástico de embalagens, também utilizado como isolante 
em frigoríficos, videocassetes e dominante na sociedade, tem sido preparado com 
adição de amido (copolimerização) ou de grupos funcionais na cadeia para facilitar 
sua degradabilidade.

Sua fórmula estrutural é:

Fragmentos de PS inicialmente fotoirradados e depois incubados em solo e 
lodo ativado, por 70 dias, apresentaram resistência à biodegradação; sua estrutura 
aromática dificulta a quebra enzimática e, portanto sua biodegradação (JONES et 
al., 1974). Outro fator que dificulta a biodegradação deste polímero e de outros 
sintéticos em solos é a adsorçâo das substâncias excretadas pelos microrganismos 
no solo, ou melhor, é a inativação parcial de enzimas nas argilas, alterando sua atividade 
e a baixa concentração de nitrogênio e fósforo, nutrientes importantes aos 
microrganismos (JONES et al., 1974).

PS tratado com 17 espécies de fungos, em culturas axênicas, não apresentou 
biodegradação, quando monitorada pelo desenvolvimento de 14CO, (KAPLAN et

Copolímeros de Poliestireno-lignina (lignopoliestireno ou LPS) foram 
subm etidos a b io tratam ento  com fungos basidiom icetos: P hanerochaete  

'chrysosporium, Trametes versicolor e Pleurotus ostreatus, em meio líquido, a 25°C, 
durante 68 dias e analisados por perda de massa e por MEV. Nestas condições não 
houve biodegradação das amostras de PS, entretanto, houve deterioração das amostras 
de LPS. Estas sofreram degradação mais eficiente em suspensão do fungo P. 
chrysosporium, sendo maior a eficiência em amostras com 32 e 50 % de lignina e 
destas a maior degradação foi com a mais concentrada em lignina (MILSTEIN et

Outro trabalho mostrou que amostras de PS enterradas em solo e expostas 
em placas de propagandas (“outdoors”), durante 6 meses, não apresentaram sinais

a i, 1979).

al., 1992).
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de degradação. Entretanto, nas amostras de PS-amido, enterradas em solo, houve 
deterioração das áreas contendo amido, detectadas através de microscopia eletrônica 
de varredura (KIATKAMJORNWONG et a i , 1999). As amostras de PS-amido 
expostas em “outdoor” deterioraram rapidamente. As amostras de PS (sem amido) 
demoram muito para degradar no solo e em exposições à luz e ar 
(KIATKAMJORNWONG et al., 1999). Como os microrganismos consomem o amido, 
o material perde a sua integridade estrutural, possibilitando outros mecanismos de 
degradação e consequentemente deterioração das propriedades mecânicas do 
polímero (KIATKAMJORNWONG et al., 1999).

Em outro estudo, amostras do copolímero de PS com anidrido maleico: poli 
(estireno-co-anidrido maleico) - ligados com pequenas quantidades de glicose, lactose 
ou sacarose, sofreram biotransformações, monitoradas por redução de massa molar 
(GPC) e por infravermelho (FTIR) (GALGALI et a l 2002).

Este polímero é de difícil degradação por microrganismos devido à sua 
estrutura aromática, que inibe a ação enzimática dos microrganismos; entretanto, 
pode sofrer biotransformações quando ligado à espécies moleculares, tais como: amido, 
anidrido maleico, lignina, passíveis de sofrerem a ação enzimática.

2.2.5 Poli(acrílicos)

Estes polímeros são muito usados em lentes de óculos e na proteção de peças 
de museus. São mais transparentes que o vidro, transmitem cerca de 92 % de luz. Os 
principais acrílicos são: poli(metacrilato de metila) (PMMA), poliacrilatos 
superabsorventes (PAS), poli(acrilamida) (PAAm), poli(acrilonitrila) (PAN) etc.

Sua fórmula estrutural é:

Poli (metacrilato de metila) tratado com A. pullulans sofreu degradação de 
0,1% em 35 dias, monitorada por medidas da quantidade de ,JC 0 2 (KAPLANV/ a i,

Amostras de mármore, carrara e travertino (Itália), foram tratadas com 
polímeros acrílicos, como protetores contra o ataque de cianobactérias e algas. Medidas 
de MEV e ângulo de contato mostraram que estes materiais submersos em água 
sofreram degradação rápida, não tendo um efeito protetor a longo prazo (NUGARI 
& PIETRINI, 1997).

Os polímeros acrílicos reticulados, superabsorventes são utilizados, atualmente, 
na confecção de fraldas descartáveis e absorventes higiênicos, pois têm grande 
capacidade de absorver líquidos e formar géis. Estes polímeros sintéticos foram tratados 
com culturas de fungos da podridão branca, durante 15-18 dias, sendo mineralizados 
a C 0 2, e metabólitos solúveis em água e atóxicos para o fungo A biodegradação dos

R= CH3; CH3—  CH2— ; CH3(CH2)2CH2—

1979).
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polímeros foi observada apenas em culturas pobres em nitrogênio (SUTHERLAND 
et al., 1997). Estudos de biodegradação deste tipo de polímeros foi realizado em solo, 
com o fungo P. chrysosporium  por Stahl et al. (2000), que concluíram que os 
microrganismos de solo não solubilizam os polímeros, e sim, cooperam com o P. 
chrysosporium , isto é, este soiubiliza o polímero, e os fungos do solo estimulam sua 
mineralização.

Vários polímeros de acrilamida (AAm) e ácido acrílico (AA) e copolímeros 
contendo sítios de grupos fenólicos (guaicol, sulfonato de lignina-SL e ácido 
dihidroxibenzóico-ADHB) foram investigados quanto à biodegradação com fungos 
da podridão branca: P. ostreatus foi mais eficiente que P. chrysosporium  na 
degradação (diminuição da massa molar média-M ) dos polímeros e copolímeros, 
sem grupos fenólicos. P. chrysosporium é capaz de reduzir a Mw de poli (SL/AA). 
P. ostreatus e Trametes versicolor não são eficientes na degradação de copolímeros 
de AAm e AA e terpolímeros de AAm, AA e grupos fenólicos (MAI et a i, 2004).

Os poliacrílicos sofrem adesão e biodegradação por fungos de solo, 
principalmente os fungos de podridão branca, e também são biodegradados em água, 
pela ação de cianobactérias e algas.

2.2.6 Poli (vinil álcool) (PVA)

O PVA é um polímero hidrofílico e biodegradável, muito empregado na indústria 
de cosméticos, desinfetantes, adesivos à prova d’água, fibras têxteis, cosméticos e 
embalagens hidrossolúveis.

Sua fórmula estrutural é:

Estudos detalhados da degradação do PVA, que começaram na década de 70 
por Watanabe et al. (1975, 1976) e Sakai et al. (1986), identificaram uma enzima 
extra-celular como oxidase de álcool secundário (OAS), tendo como base o consumo 
de 0 2 e produção de H.,0?. Outro estudo sugere que AOS quebra PVA oxidado em 
meio de cultura de espécies de Pseudomonas (MORITA & WATANABE, 1977). 
Enzimas isoladas da degradação de PVA oxidado de meios de cultura de três diferentes 
bactérias de solo, incluindo Pseudomonas e Brevibacterium incertum, confirmaram 
a participação ativa de hidrolases na biodegradação do PVA (SAKAI et al., 1981). 
A hidrólise de PVA oxidado não exige O, e induz à redução da viscosidade da solução, 
com diminuição do pH e aumento do conteúdo de compostos de ácidos carboxílicos 
(SAKAI et al., 1981).

Shimao et al. (1983) e Sakazawa et al. (1981) observaram a ação simbiótica 
de dois tipos de bactérias: Pseudomonas putida V15A e P. sp. VM 15C, coletadas 
em lodo ativado de efluentes têxteis e de indústrias de corantes. Uma destas linhagens 
fornece um fator de crescimento para que a outra metabolize o PVA. Nesta
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degradação, duas enzimas são envolvidas: as oxidases e as hidrolases. Os grupos 
OH do PVA são desidrogenados pelas oxidases para formar P-hidroxicetonas e (3- 
dicetonas, que são prontamente hidrolisados pelas hidrolases (MORI et al., 1996).

Pseudomonas vesicularis metaboliza PVA pela oxidação de grupos hidroxilas 
por OAS, seguida pela hidrólise de dicetonas formadas por hidrolases específicas 
(SAKAI et a l , 1998).

Matsumara et a l  (1999) isolaram uma enzima degradadora de PVA, PVA- 
desidrogenase (PVADH) da degradação de PVA por Alcaligenses faecalis (KK314)

PVA também foi degradado por duas bactérias simbiontes: Cardiobacterium 
sp. (SB68) e ou tra  não identificada (LEE & KIM, 2003). Achrom obacter 
cholinophagum  SB98 (SB98) degradou PVA, em 46 dias, mineralizando 75% de 
PVA, cuja concentração inicial era de 0,01%, sendo que esta degradação foi medida 
pelo método de Sturm modificado (LEE & KIM, 2003).

PVA também foi degradado por fungos, sendo um deles o Phanerochaete 
chrysosporium , que promove a biodegradação do PVA pela ação da peroxidase 
lignina (PLi), sendo que o primeiro estágio de sua degradação ocorre principalmente 
na fase amorfa do PVA, com formação de grupos carbonílicos e insaturações nas 
cadeias, bem como decréscimo na massa molar média do PVA em 80% (MEJIA, 
et a l , 1999). Parece que a degradação enzimática por PLi ocorre por formação 
inicial de um cátion radical, envolvendo reações de óxido-redução e espécies 
como álcool veratrílico, H20 2 e enzima férrica como co-substratos (MEJIA et a l,
1999).

PVA, 88% h id ro l iz a d o , foi a ss im ilad o  por leveduras tais como: 
Sacharomyces, Lipomyces e Rhodotorula  spp., em meio de cultura na presença 
e ausência de ácidacético e seus sais e ésteres (NISHIKAWA & HASEGAWA, 
1977a,b). Outro fungo, Geotrichum ferm entans  em associação com a bactéria 
Bacillus megaterium  agiram sinergisticamente para degradar PVA a oligômeros. 
Neste trabalho foi sugerido que as oxidases da bactéria iniciam a degradação que 
continua com as reações catalizadas pela álcool desidrogenase produzida pelo fungo 
(MORI et a l,  1996).

Outros materiais de PVA com amido, na presença de uréia e glicerina 
(plastificantes), sofrem perda de massa, de 38 a 73%, em 18 dias, quando no meio de 
microrganismos, bem como diminuição das propriedades mecânicas. Medidas de 
microscopia eletrônica de varredura mostraram a presença de buracos esféricos na 
superfície das amostras. Durante a biodegradação os plastificantes e o amido são 
consumidos com as estruturas amorfas do PVA (TUDORACHI et al., 2000).

Chiellini et al. (2003), investigaram a biodegradação de várias amostras de 
PVA, com diferentes graus de saponificação (grupos acetil presentes), concluindo 
que este fator não influencia o processo biodegradativo do PVA.

Existem muitos trabalhos que enfocam o PVA modificado por outras 
substâncias, tais como, ácido oxálico, anidrido ftálico, amido, colágeno, que sofre 
ação biodegradativa através destas substâncias hidrolizáveis (ZENI et al, 2004; 
OZAKI et a l,  2005; GUOHUA et a l,  2005; LESINSKY et a l, 2005).

O PVA, dentre os polímeros sintéticos aqui descritos, é o que apresenta maior 
potencial de biodegradação na presença de fungos e bactérias.
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2 . 2 . 7  Poli(éster-imida) (PEI)

O PEI é um poliéster muito utilizado como revestimento de fios de cobre 
(isolante elétrico), sendo utilizado em testes de biodegradação pelo nosso grupo, por 
ser um polímero muito resistente, com grande capacidade de formar filmes protetores 
sobre superfícies, mas pouco investigado na área de biodegradação.

Sua fórmula estrutural é:

f x
/  V  o—< Ç^o

lie/

Tratamentos de filmes de poliéster-imida (PEI), um polímero usado para 
recobrir fios de cobre (em várias camadas), possibilita a observação da ação de 
microrganismos do solo sobre o polímero, e, portanto, mudanças em suas propriedades 
elétricas e térmicas (GIANCARLO, 2004). Micrografias eletrônicas de varredura 
(MEV) (Figura 8) ilustram a adesão de hifas dos fungos Paecilomyces sp nos filmes 
de revestimento PEI, dos fios de cobre, tal como o efeito físico discutido por Maddever

F IG U R A  8. MEV de f i lmes de PEI 
biotratados em meio sólido de Sabouraud 
e Extrato de malte. A) Paecilomyces sp 
(30°C, 3 meses) (125 X). B) Paecilomyces 
sp (30°C, 3 meses) (500 X).

& Chapman (1989) e a adesão discutida 
por Flemming (1998) (SONCINI, et a i ,  
2003; SONCINI, 2004). A Figura 9 mostra 
as camadas de PEI rompidas e separadas 
e exposição do metal, após o biotratamento 
com um basidiomiceto desconhecido, a 
30°C, por 90 dias (SONCINI, 2004).

Este polímero sofreu extensa adesão 
de fungos específicos, que modificaram sua 
morfologia (MEV) e propriedades elétricas 
(medidas elétricas segundo a norma-NBR 
13936) (ABNT, 1997). Através de medidas 
de FTIR, dos filmes de PEI, antes e após o 
tratam ento m icrobiano, parece não ter 
sofrido biodegradação, isto é, cisão de 
cadeias  e fo rm ação  de novos grupos 
funcionais , cuja p resença  poderia  ser 
detectada por FTIR (SONCINI et a i ,  
2003). É possíve l a inda  que outra 
metodologia possa medir a mudança que
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FIGURA 9. MEV do filme de PEI biotratado com 
basidiomiceto não identificado, em meio sólido 
de Sabouraud e Extrato de malte, a 30°C, por 3 
meses  (2000X) O B S : A p a rec im en to  de 
diversas camadas de PEI, separadas, expondo 
a superfície do metal.

ocorreu na cadeia polimérica, ou seja, a espectroscopia de impedância eletroquímica 
(EIS), que é sensível para monitorar a constante dielétrica de polímeros. Esta medida 
pode apresentar diminuição da constante dielétrica do polímero, indicando falha na 
resistividade (Gu, 3003). Esta falha, neste caso, está relacionada à deterioração do 
polímero devido à adesão do biofilme em sua superfície (GU, 2003).

3. C onsiderações fina is

Os polímeros sintéticos focados neste estudo (polietileno, polipropileno, 
poliestireno, poliéster-imida) apresentam uma grande resistência à ação microbiana; 
outros como os poliacrílicos e o PVC sofrem extensa adesão de microrganismos em 
sua superfície, sendo que o primeiro deles sofre biodegradação significativa. O PEI 
sofre adesão de hifas microbianas e rompimento de camadas de polímeros. Por outro 
lado, o poli(vinil álcool), entre os polímeros sintéticos, é considerado biodegradável, 
pois sofre significativa ação enzim ática e mineralização (cisão da cadeia e 
transformação em CO, e H^O).

A mistura destes polímeros não biodegradáveis, com substâncias degradáveis 
pela ação microbiana, também denominadas pró-oxidantes (amido, lignina, anidrido 
maleico, sacarose), pode levar a uma biotransformação, devido mais à hidrólise e 
oxidação destas moléculas ligadas ao polímero, pela ação das enzimas, do que 
propriamente à cisão da cadeia polimérica. Este caminho tem sido muito utilizado 
para modificar estes polímeros de difícil acesso aos microrganismos, e que, descartados 
no meio ambiente, têm prolongada duração. Outro caminho cada vez mais empregado 
tem sido a utilização de polímeros biodegradáveis bacterianos, tais como os 
polihidroxialcanos e seus copolímeros, bem como a utilização dos biodegradáveis 
sintéticos, tais como: poli (caprolactona), poli (ácido lático), poli (ácido glicólico). Estes 
polímeros, cuja produção é muito cara, por enquanto não são competitivos no mercado 
com os polímeros sintéticos, produzidos a partir do petróleo, que além do baixo preço 
de produção, possuem ótimas propriedades mecânicas e grande versatilidade de uso.
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Ainda e muito grande o volume de plásticos sintéticos descartados no meio 
ambiente, cuja redução depende cada vez mais, não só de sua reciclagem, mas também 
da aplicação de métodos de biodegradação ou biotransformação destes materiais. Estes 
métodos são de difícil padronização, pois são dependentes dos tipos de microrganismos 
empregados, da natureza da matriz polimérica (massa molar, morfologia, estrutura, 
espessura), das condições do meio (pH, umidade, luz, oxigênio) e do substrato onde 
ocorre o processo de biodegradação e biodegradaçais.transformação (solo, lodo ativado, 
meio de cultura líquido ou sólido, água doce ou água salgada).

E importante, portanto, que o campo de biodegradação, ou das interações 
entre microrganismos e polímeros cresça cada vez mais, abrindo maiores e novas 
possibilidades de tratamentos do grande volume de resíduos plásticos.
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I. In trod u ção

A estimativa de aplicação de agrotóxicos em escala mundial é em torno de
2,5 milhões de toneladas ano Entre as classes de agrotóxicos, a dos fungicidas, 
responde por 15,2% do valor das vendas totais dos compostos usados na agricultura 
brasileira em 2000, sendo superado pelos herbicidas (52%) e pelos inseticidas incluindo 
os formicidas (27,6%), acaricidas (2,6%) e outros, que incluem antibrotantes, 
reguladores de crescimento, óleo mineral e espalhantes adesivos (2,5%), de acordo 
com os dados do Sindicato Nacional da Indústria de Produtos para Defesa Agrícola 
(SINDAG) (FERREIRA et a i ,  2002). No Brasil, as vendas de fungicidas, em valores 
correntes, aumentaram de U$ 147 milhões em 1991 para U$ 380,5 milhões em 2000 
(FERREIRA et a i , 2002).

A Tabela 1 mostra os principais grupos de fungicidas usados no Brasil em 
2001 (ANDEF, 2003). Os triazóis junto com os benzimidazóis mantêm a liderança 
seguidos dos alquilenobis(ditiocarbamatos) e das estrobirulinas.

A preocupação com o efeito adverso dos agrotóxicos no ambiente e na saúde 
humana iniciou-se na década de 1960 (CARSON, 1962). Eles geralmente causam 
efeitos ambientais não intencionais uma vez que não são totalmente seletivos para os 
organismos alvo. A quantidade de produto que entra em contato direto ou que é 
consumida pelas espécies alvo é extremamente baixa, em torno de 0,3% do que é 
aplicado, portanto, 99,7% vão para “algum lugar” no ambiente (PIMENTEL, 1995). 
Uma vez que o uso destes produtos na agricultura leva a exposição inevitável de 
organismos não-alvo (incluindo humanos), efeitos colaterais indesejáveis podem ocorrer 
em algumas espécies, comunidades ou no ecossistema como um todo (Van der WERF,
1996). Existe consenso de que o impacto ambiental de um agrotóxico depende do

T A B E L A  1. Principais classes de fungicidas uti l izadas no Brasil em 2001.

C l a s s e s  Fungic idas Percen tua l  d e  Uso

triazóis 28

benzim idazóis 23

d i t io c a rb a m ato s 11

estrobiru linas 9

ftalonitrilas 5

c o b r e 5

o rg a n o e s tâ n ic o 4

ftalimidas 3

fenilamidas 2

ou t ros 10

Fonte; Ande f. 2003.
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grau de exposição (sua dispersão e conseqüente concentração no ambiente) e de 
suas propriedades toxicológicas (SEVERN & BALLARD, 1990; EMANS et a l., 
1992).

E importante salientar que a classificação quanto à toxicidade dos ingredientes 
ativos (BRASIL, 1998) depende da formulação, estado físico, e toxicidade oral ou dérmica 
(Tabela 2). Os adjuvantes usados nas formulações de agrotóxicos podem modificar os 
efeitos agronômicos (efetividade e fitotoxicidade) do produto formulado. Também podem 
causar impactos ambientais, uma vez que a dispersão padrão pode ser alterada e o 
período de atividade funcional do ingrediente ativo pode ser prolongado ou sua 
biodegradação impedida ou retardada (LEVITAN et a i, 1995). Infelizmente, pouquíssima 
informação sobre o efeito e o destino dos adjuvantes está disponível na literatura científica 
e, portanto, o papel dos adjuvantes não será levado em consideração neste capítulo.

Devido às baixas doses aplicadas, os fungicidas usados hoje na agricultura 
não constituem um sério risco em relação aos problemas de toxicidade aguda para 
mamíferos, embora um produto com baixa toxicidade possa ser perigoso devido à 
concentração, alta volatilidade, descuidos na aplicação ou efeitos em longo prazo.

Após a verificação de que os fungicidas ou seus produtos de degradação 
possam ter um efeito tóxico obscuro ou retardado no homem ou em outros organismos, 
ou ainda entrar na cadeia alimentar, podendo bioconcentrar, tiveram início as 
preocupações sobre o destino destes compostos no ambiente, as quais hoje são 
consideráveis.

Além disso, hoje existe a preocupação relacionada com a possível interferência 
dos agrotóxicos com o funcionamento do sistema endócrino tanto em humanos como 
em animais, tanto que alguns deles estão sendo chamados de disruptores endócrinos 
ou disruptores xenoendócrinos (EDC’s) (GRAY, 1998). Esses compostos podem 
ocasionar uma série de problemas no desenvolvimento, comportamento e reprodução. 
Embora os riscos associados aos disruptores endócrinos para a saúde humana e 
ambiente não sejam claros, estão sendo objeto de muita pesquisa, as quais visam 
reduzir ou mitigar os riscos dos mesmos (KOOK AN A et al., 1998). Entre os fungicidas 
podem-se citar os princípios ativos carbendazim, benomil, vinclozolina e procimidona 
como disruptores endócrinos propriamente ditos (OSTBY et a i ,  1999; VIGGAARD 
et a i ,  1999), enquanto penconazol, procloraz, propiconazol, tridemorfe, epoxiconazol, 
e metiram são considerandos potenciais disruptores pela Agência de Proteção 
Ambiental da Alemanha (ENDS, 1999).
TABELA 2. Classificação toxicológica de fungicidas e LD?0 (mg kg ').

L D S1 para ratos (mg kg 1 peso  corporal)

Classe
Ml 1 ü

Oral Dérmica

S ó l id o s a Líquidos3 Só l idos3 Líquidos3

I Extremamente Tóxico 5 ou < 2 0  ou < 10 ou < 40  ou <

11 Altamente Tóxico 5 - 50 20  - 200 10 - 100 40 - 4 0 0

III Medianamente Tóxico 5 0  - 500 200  - 2 .0 0 0  1100 - 1.000 400  - 4 . 0 0 0

IV Po u co  Tóxico >  5 0 0 > 2 .0 0 0 > 1.000 > 4 . 0 0 0

*: o s  te rm o s “só lid o s"  e  “ líqu idos" ind icam  o  e s ta d o  fís ico  d o  ingred ien te  a tivo  c lassificado . 
L D S(): IPC S. 2002
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Portanto, já é bem reconhecida a necessidade de conhecer tanto as 
características degradativas quanto os efeitos biológicos das novas moléculas com 
atividade fungicida, além das já existentes.

As informações sobre a biodegradação lamentavelmente são incompletas. 
Existem informações parciais disponíveis na literatura sobre a biodegradação de 
aproximadamente 1000 compostos, sendo que menos de 0,01% dos compostos 
orgânicos conhecidos foram testados (WACKETT & ELLIS, 1999).

As rotas pelas quais os fungicidas são dissipados ou dispersados das áreas- 
alvo após a aplicação já são bem conhecidas. O que ainda não é bem conhecido é a 
importância relativa quantitativa de cada rota, o que dependerá das propriedades 
físicas e químicas das moléculas orgânicas. As perdas dos fungicidas são causadas 
principalmente pela degradação química ou biológica do composto que alcança a 
superfície do solo. A perda por escorrimento superficial é menor que 5%, por lixiviação 
provavelmente menor que 1 %, enquanto que a volatilização pode explicar perdas de 
40-80%, dependendo das propriedades físicas e ambientais (SCHNOOR, 1992; 
SCHIAVON et a l 1995). Perdas por volatilização entre 80-90% foram medidas 
poucos dias após a aplicação (GLOTFELTY et a i,  1984; TAYLOR & SPENCER, 
1990).

A influência dos fungicidas na biota do solo é determinada pela persistência 
do composto orgânico que, por sua vez, é dependente de importantes fatores físicos 
(temperatura, umidade, fatores climáticos, textura do solo, entre outros), químicos 
(matéria orgânica, estado nutricional do solo, entre outros.) e biológicos (biomassa 
microbiana, diversidade biológica e cobertura vegetal). As propriedades físico-químicas 
da molécula do fungicida como: tamanho molecular, ionizabilidade, solubilidade em 
água, lipofilicidade, polarizabilidade e volatilidade governarão o seu comportamento 
no solo e sua atividade biológica. As variáveis ambientais como temperatura e conteúdo 
de umidade não controlam especificamente a biodegradação, mas controlam a 
atividade metabólica microbiana nos solos.

Embora possam existir condições favoráveis para a atividade microbiana nos 
solos, a degradação dos agrotóxicos pode ser dificultada devido à baixa disponibilidade 
do composto como resultado da limitação de transferência de massa via processos 
de sorção, dessorção ou solubilização. Além disso, o tipo e quantidade de matéria 
orgânica e argilas presentes, a temperatura local e umidade, o histórico de uso e 
aplicação, também afetam a velocidade de degradação dos agrotóxicos (KOOKANA 
et al., 1998). Portanto, a degradabilidade de uma molécula deve ser definida em 
relação ao meio a que está exposta.

Os microrganismos do solo têm uma função importante na atenuação do 
impacto ambiental dos compostos orgânicos que estão biodisponíveis, uma vez que 
eles podem adaptar-se à presença destes compostos potencialmente tóxicos e 
sobreviver por meio de sua transformação ou degradação. É essencial fazer a distinção 
entre estes dois processos. A transformação é todo e quaisquer processos físico, 
químico ou biológico que acarrete mudanças na natureza química de uma molécula 
com atividade agrotóxico. As degradações química e biológica dos agrotóxicos são 
os principais processos envolvidos nas transformações, ocorrem simultaneamente, 
sendo difícil definir a contribuição relativa de cada processo. Deve ser enfatizado
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que a transformação de agrotóxicos está relacionada com o aparecimento de 
metabólitos com propriedades diferentes do composto parental - freqüentemente mais 
polares, mais solúveis em água e mesmo mais tóxicos os quais podem lixiviar mais 
facilmente.

Como são poucos os dados disponíveis sobre a ocorrência ou comportamento 
ambiental dos metabólitos, as predicções devem ser baseadas no conhecimento das 
propriedades químicas relevantes e da provável ocorrência de metabólitos em 
associação com o composto parental. Deve ser assumido que processos de 
transformação e transporte influenciarão o destino dos metabólitos e suas propriedades 
físicas determinarão sua partição nos compartimentos ambientais (KOOKANA & 
AYLMORE, 1994; PLIMMER, 2002).

Por exemplo, os produtos iniciais da biotransformação podem, em alguns casos, 
ser incorporados ao material celular como os ácidos carboxílicos formados pela oxidação 
dos rc-alquil cloretos de cadeia longa, incorporados aos ácidos graxos pelas linhagens 
de Mycobacterium sp. (MURPHY & PERRY, 1983); metabólitos do metolacloro 
que poderiam ser extraídos de células com acetona, aparentemente ficaram ligados 
quimicamente em componentes celulares, não identificados, que continham enxofre 
(LIU et al., 1989).

Segundo Alexander (1999) a detoxicação é o papel mais importante 
desempenhado pelos microrganismos na transformação de agrotóxicos, tornado-os 
menos ativos a uma ou mais espécies susceptíveis. A detoxicação resulta em inativação, 
com a substância toxicologicamente ativa sendo convertida em um produto inativo. 
Como a atividade toxicológica está associada com muitas propriedades químicas da 
molécula (estrutura, solubilidade, concentração, grupos substituintes, entre outros), 
com os modos de ação, a detoxicação similarmente inclui um grande conjunto de 
diferentes tipos de reações, tais como, hidrólise, hidroxilação, dehalogenação, metilação, 
nitro-redução, conversão de nitrila à amida, dentre outras. Estas reações, entretanto, 
não são sempre de detoxicação, pois pode ocorrer a formação de produtos mais 
tóxicos que os parentais.

A form ação de substâncias mais tóxicas é um dos aspectos mais 
surpreendentes, e possivelmente, o mais indesejável da biotransformação. Um grande 
número de compostos que são inócuos pode e freqüentemente são convertidos a 
produtos mais tóxicos, tanto para microrganismos, plantas, animais quanto para o 
homem. Neste caso, os microrganismos desenvolvem poluentes onde não os havia. 
O processo de formação de produtos tóxicos a partir de precursores inócuos é chamado 
de ativação. A ativação ocorre em solo, água, e em outros ambientes nos quais os 
microrganismos são ativos, e o composto produzido pode ser persistente ou não. A 
conversão pode representar uma reação simples ou uma seqüência simples de um 
processo co-metabólico.

Como conseqüências da ativação podemos ter a biossíntese de compostos 
carcinogênicos, mutagênicos, teratogênicos, fitotoxinas e produtos com atividade 
inseticida e fungicida. Como exemplo cita-se os ditiocarbamatos que geram 
etilenotiouréia (ETU). Além disso, a mobilidade do produto de ativação é algumas 
vezes muito diferente do parental, podendo então o produto ser transportado para 
locais distantes, com uma bem maior ou significativamente menor mobilidade. A
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ativação também pode ocorrer durante a biorremediaçâo, particularmente se houver 
biotransformação das moléculas, no lugar de biodegradação.

A biodegradação, por sua vez, sob condições aeróbicas resulta na mineralização 
de um composto orgânico para dióxido de carbono e água e -  se o composto contém 
nitrogênio, enxofre, fósforo ou cloro -  com a liberação de amônio (ou nitrito), sulfato, 
fosfato ou cloreto. Estes produtos inorgânicos podem entrar nos ciclos biogeoquímicos. 
Sob condições anaeróbicas, pode ser formado metano além do dióxido de carbono, e 
o sulfato pode ser reduzido para sulfeto (NEILSON, 2000).

A biodegradação e a biotransformação são, geralmente, alternativas, mas 
elas não são mutuamente exclusivas. Por exemplo, Allard et al. (1987) propuseram 
que a reação de 0 -metilação para compostos clorofenólicos poderia ser uma alternativa 
importante em suas rotas degradativas. Além do significado ambiental muitas reações 
da biotransformação têm enorme importância na biotecnologia, como por exemplo, a 
síntese de derivados do esterol e as reações que tiram vantagem do potencial oxidati vo 
das bactérias metanotróficas (LINDSTROM & STIRLING, 1990) e dos rodococci 
(FINNERTY, 1992).

2. M etabo lism o  dos fungicidas

O catabolismo dos fungicidas normalmente envolve uma hidrólise seguida do 
metabolismo por microrganismos adaptados, os quais utilizam os produtos da hidrólise 
como nutriente ou fonte de energia. O metabolismo freqüentemente resulta na 
completa mineralização de um fungicida, isto é, em sua conversão para dióxido de 
carbono, água e íons inorgânicos. Esta rota metabólica consiste de uma série de 
reações seqüenciais de transformação, cujo propósito é a conversão do fungicida em 
moléculas que possam ser processadas pelo metabolismo intermediário ou central, 
servindo então como precursores para a biossíntese dos constituintes celulares (J ANKE 
& FRITSCHE, 1985). A energia necessária aos propósitos biossintéticos é derivada 
da oxidação completa da porção remanescente para C 0 2 e água. As primeiras reações 
periféricas são normalmente catalisadas por enzimas que são induzidas pelo fungicida 
substrato e que tem uma limitada especificidade de substrato. Os genes que codificam 
as enzimas que catalisam estas reações iniciais, freqüentemente residem em 
plasmídeos.

É também importante considerar a degradação de agrotóxicos no amplo 
contexto das reações que ocorrem fora das células. As células precisam obter energia 
para realizar as reações biossintéticas essenciais (anabolismo) para a continuidade 
de sua existência e serem capaz de crescer e reproduzir-se. O substrato não pode, 
portanto, ser degradado inteiramente para dióxido de carbono ou metano, por exemplo, 
uma porção precisa ser canalizada para a biossíntese de moléculas essenciais. Na 
verdade, muitos organismos somente degradarão agrotóxicos na presença de um 
substrato de crescimento mais facilmente degradável, o qual fornecerá carbono para 
a célula e energia para o crescimento. O fenômeno onde a degradação ocorre na 
presença de dois substratos tem sido denominado de co-oxidação, ou menos 
especificamente de co-metabolismo ou metabolismo concorrente. Pesquisas sobre
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estas transformações co-metabólicas microbianas revelam que estes processos são 
normalmente atribuídos a atividades de enzimas não específicas do metabolismo 
periférico celular, capazes de modificar outras substâncias que não são seus substratos 
naturais.

A especificidade das enzimas ativas contra agrotóxicos difere de um 
microrganismo para outro. O metabolismo fortuito, não específico, fornece um 
im portan te  m ecanism o para a degradação de agrotóxicos no am bien te  
(KNACKMUSS, 1981; SLATER & LOVATT, 1984). A transformação fortuita de 
substratos por estas enzimas de baixa especificidade é provavelmente a forma 
predominante de degradação de agrotóxicos, principalmente quando eles estão em 
concentrações muito baixas.

3. B io transfo rm ação  de fungicidas

3 .1 Fungicidas inibidores da demetilação (DMI)

Várias classes de fungicidas atuam inibindo a biossíntese de esteróis, sendo o 
grupo mais importante já desenvolvido para o controle de doenças fungicas, exibindo 
vários graus de sistemicidade e altíssima potência antifúngica. Estes fungicidas foram, 
inicialmente, chamados de inibidores da biossíntese de ergosterol. Atualmente 
passaram a ser classificados como inibidores da biossíntese de esterol, uma vez que 
existem fungos como os oídeos e ferrugens, onde o ergosterol não é o principal esterol 
produzido (LINHARES & GHINI, 2001).

Incluem compostos químicos, que necessitam de um anel heterocíclico para 
sua atividade e são estruturalmente muito diversificados, como morfolinas, piperazinas, 
imidazóis, pirimidinas e triazóis, e compartilham as seguintes características: apresentam 
pelo menos um anel heterocíclico (N), contém pelo menos um carbono assimétrico 
(há exceção) e interferem na síntese de esteróis. Na Tabela 3 apresentamos os 
fungicidas do grupo dos DMI utilizados no país.

A persistência no solo destes compostos causa preocupação ambiental. Poucos 
são os trabalhos encontrados na literatura sobre este parâmetro. A persistência destes 
compostos poderia levar a sua acumulação no campo após aplicações repetidas, 
lixiviação dos mesmos para aqüíferos e drenos, ou causar efeitos deletérios nos 
processos microbiológicos do solo. Contudo, estes compostos são pelo menos 
moderadamente lipofílicos e assim moderadamente sorvidos no solo (JAMET & 
EUDELINE, 1992).

Os fungicidas triazóis (Figura 1) são os compostos mais importantes deste 
grupo, sendo os mais usados no país (Tabela 1).

O flutriafol é o mais polar dos fungicidas triazóis e foi moderadamente móvel 
no solo (WECHSLER et a l., 1996). O flutriafol (PP450) é muito persistente em 
testes de laboratório utilizando solo argiloso à temperatura de I5°C, ainda que o 
benzotriazol substituído tenha sido rapidamente degradado por microrganismos,
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G rupo  químico Ingrediente  ativo

Imidazóis Imazalil, p ro c lo raz ,  triflumizol

Piperazina Triforine

Piridina Pirifenóxi

Pirimidina Fenarimol

Triazóis (incluindo conazóis ) Bitertanol,  b ro m u co n azo l , c ip ro co n azo l ,  d i feconazol ,  
epoxiconazo l ,  f luquinconazol,  flutriafol, hexaconazo l ,  
metconazol ,  miclobutanil ,  p ac lobu t razo l ,  p rop iconazo l ,  
tebuconazo l ,  te t raconazo l ,  tr iamedifom, tr iamedinol,  
tri ticonazol.

Morfolina F em prop im orfe

indicando que os anéis triazóis 
não conferem, necessariamente, 
estabilidade (PATIL et a l., 
1988). O flutriafol não apresenta 
efeitos nas populações micro
bianas e nem nas tran sfo r
mações do carbono ou nitro
gênio que ocorrem no solo 
(TOMLIN, 2000).

Outro exem plo é o 
triadimenol, metabólito derivado 
pela rápida redução do 
triadimefom em solo, para o 
qual Bromilow et al. (1996) 
observaram meia-vida de ±1 
ano à temperatura de 15°C, 
para ambos os diastereoisô- 
meros em incubações de 
laboratório. Os mesmos autores 
observaram que o triadimefom 
não acumulou e nem influenciou 
a atividade microbiana do solo 
após 12 anos de aplicação. No 
solo o triadimenol é o produto 
de degradação do triadimefom. 
Esta degradação envolve uma 
clivagem hidrolítica que leva a 

formação de 4-clorofenol. O metabolismo individual dos enantiômeros ocorre em 
diferentes velocidades (TOMLIN, 2000).

A taxa de degradação de cinco fungicidas triazóis em dois solos (arenoso e 
argiloso), durante um período de 720 dias foi estudada por Bromilow et al. (1999). O
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comportamento dos compostos foi semelhante em ambos os solos. O triadimefom foi 
rapidamente reduzido a triadimenol, ainda que traços do primeiro tenham sempre sido 
detectados, indicando um possível equilíbrio redox. A degradação dos compostos 
seguiu essencialmente a cinética de primeira ordem durante os 720 dias de incubação 
e foi pouco sensível às diferentes taxas de umidade testadas. No entanto mostrou um 
típico aumento na taxa de degradação com o aumento da temperatura de 5o a 18°C. 
O flutriafol, epoxiconazol e triadimenol foram muito persistentes, com meia-vida maior 
que 2 anos na temperatura de 10°C e conteúdo de umidade equivalente a 80% da 
capacidade de campo. O propiconazol foi um pouco menos persistente com meia- 
vida próxima aos 200 dias. Já a temperatura de 25°C em solos aeróbios a DT50 é de 
40-70 dias. As principais rotas de degradação são a hidroxilação da cadeia lateral 
propila e do anel dioxolano, com a formação final do 1,2,4-triazol (TOMLIN, 2000)

Segundo Bromilow et al. (1999), as taxas de degradação observadas para 
flutriafol, epoxiconazol e triadimenol, em ambos os solos, foram menores do que as 
esperadas em campo para as temperaturas de inverno, ou para a superfície do solo 
durante os períodos secos no verão.

Ao contrário dos fungicidas já  descritos, a DT50 para difeconazol foi de apenas 
33-54 dias em testes de laboratório à 30°C, com pré-tratamento e adição de palha 
para reduzir a persistência (THOM et al., 1997). A DT50 por fotólise é de 145 dias. 
Este composto é praticamente imóvel no solo devido a grande adsorção e baixo potencial 
de lixiviação (TOMLIN, 2000).

O ciproconazol, outro fungicida triazol, é um produto relativamente novo com 
solubilidade em água de 140 mg L 1 e um coeficiente de partição octanol-água (Kow) 
de 819. Este fungicida é relatado como não persistente, com meia-vida de ± 90 dias 
em solos agrícolas e não apresenta potencial para lixiviação (TOMLIN, 2000).

Em estudos comparativos entre solos e solos turfosos com vários níveis de 
matéria orgânica, Gardner et al. (2000) verificaram a persistência e dissipação de 
ciproconazol. O aumento da quantidade de matéria orgânica diminuiu a concentração 
do fungicida até os 15 cm de profundidade. A quantidade de ciproconazol detectado no 
solo sob turfa aos 4 e 32 dias após a aplicação foi de 1 e 11 %, respectivamente, da 
quantidade detectada em solos normais. Em todos os tratamentos, os resíduos do fungicida 
não excederam 20 jig kg 1 quando considerada a profundidade de 15-30 cm. A meia- 
vida do composto decresceu de 129 dias em solo normal para 12 dias em solo turfoso.

A meia-vida de um agrotóxico no solo varia de acordo com algumas condições 
como umidade do solo, temperatura e atividade microbiana e estas condições variam 
de acordo com o local, estação, clima e profundidade do solo (PRIMI et aL, 1994; 
WALKER, 2002). O rápido decréscimo do ciproconazol detectado em turfa comparado 
com o solo normal sugere uma rápida degradação microbiana. Neste estudo, a 
quantidade de ciproconazol detectado em material lenhoso e solo sob turfa, com 67% 
de matéria orgânica, diminuiu rapidamente até os 32 dias após a aplicação, decrescendo, 
então, lentamente. Segundo os autores, o ciproconazol é aplicado em baixas 
concentrações e o posterior declín io  na concentração pode ter reduzido a 
disponibilidade da molécula para a degradação microbiana. É também possível que 
as temperaturas mais frias no final da avaliação, devido à estação, tenham reduzido a 
atividade microbiana.
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Outro fungicida triazol, o triticonazol [(1 RS)-(E)-5~(4c-clorofenil-metilen)-2,2- 
dimetil-1 -(1H-1,2,4-triazol-1 -ilmetil)~ciclopentan-1 -ol], usado no tratamento de sementes 
de cereais, controla a maioria das doenças de sementes e foliares, assim permitindo a 
proteção do cereal, da semente à planta adulta. A eficácia destes agrotóxicos sistêmicos 
aplicados em tratamentos de sementes depende muito de sua dissipação e disponibilidade 
no perfil do solo em relação a sua absorção pelo sistema radicular da planta. O transporte 
e destino destas moléculas nos solos são de crucial importância para uma ótima utilização.

As características sortivas e degradativas deste fungicida sistêmico em solo 
argiloso foram estudadas por Beigel et al. (1997; 1999). Sua degradação foi 
essencialmente devido a transformações co-metabólicas microbianas que poderiam 
ser adequadamente caracterizadas pela constante de mineralização de primeira ordem, 
variando de 0,3 x 103 para 0,6 a 103 d 1, dependendo da dose inicial aplicada.

O fempropimorfe é um inibidor da biossíntese de esteróis, amplamente utilizado 
em aplicação foliar para o controle de fungos fitopatogênicos. Os efeitos colaterais 
deste fungicida em diversos organismos do solo foram relatados, uma vez que na 
dose de campo inibe muitos outros fungos não-alvo (KUCK & SCHEINPFLUG, 
1986; STEEL et al., 1989; LOEFFLER & HAYES, 1992). Alguns protozoários também 
são sensíveis ao produto nesta dose, reduzindo a pressão predatória sobre as bactérias 
(EKELUND et a i ,  1994; EKELUND, 1999; THIRUP e ta l ., 2000). Segundo Thirup 
(2001) as Pseudomonas e os actinomicetos não foram afetados pelo fempropimorfe, 
ao contrário, estes organismos o degradaram para ácido fempropimórfico, que tem 
maior mobilidade no solo.

Este composto em condições de campo tem sua degradação iniciada pela 
oxidação do grupo tere-butil, além da oxidação e abertura do anel dimetilmorfolínico, 
produzindo os compostos: ácido (B), hidroxietilaminas (A, D e E) e dimetilmorfolina 
(C), conforme Figura 2. Estes resíduos foram identificados no solo por Huber, (1979) 
e von der Mühll eta l. (1980). O primeiro autor determinou em experimento com ,4C- 
fempropimorfe que após 32 semanas o i4CO, desprendido foi de 50% da radioatividade 
total aplicada. Nenhum outro composto volátil radioativo foi observado. O autor concluiu 
que os resultados indicaram uma rápida degradação do composto parental e sugeriu 
a rota apresentada na Figura 2. No sistema aeróbio água-solo a degradação é similar 
com exceção do anel morfolínico que não é aberto. No solo são formados outros 
produtos através da fotólise deste composto.

Em experimentos de campo a meia-vida determinada para fempropimorfe foi 
de 36 a 47 dias em solos argilosos e arenosos, respectivamente (STOCKMAIER et 
al., 1996). No entanto, Tomlin (2000) relata a meia-vida de aproximadamente 15 e 93 
dias em solos arenosos com alto e baixo teor de matéria orgânica, respectivamente, 
indicando que o composto é fortemente adsorvido ao solo, portanto, com baixo potencial 
de lixiviação.

3.2 Benzimidazóis

Dentre os fungicidas orgânicos, com ação sistêmica dentro da planta, os 
benzimidazóis são os mais conhecidos devido à sua propriedade e eficácia no controle
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FIGURA 2. Rota metabólica 
do fempropimorfe no sis
tema solo/água.

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 especificidade e tóxicos a baixas concentrações. O uso contínuo desses 
produtos na agricultura tem resultado em uma pressão de seleção na população dos 
patógenos com subseqüente surgimento de linhagens extremamente resistentes 
(PICININI, 1994). Além disso, 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.

Nos últimos vinte anos o benomil tem sido um dos fungicidas mais utilizados 
(JONHSON & LAVY, 1994). Nos solos, seu resíduo biologicamente ativo é o 
carbendazim (MBC) (AUSTIN & BRIGGS, 1976).

A velocidade de dissipação do fungicida na solução do solo depende das 
propriedades físico-químicas da molécula e do solo e das condições bióticas que 
prevalecem no solo. Em solos tratados com benomil, Fleecker et al. (1974) e Rouchaud 
et al. (1974) encontraram para a meia-vida deste fungicida, períodos de 3-6 e 6-12
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meses em turfa e solo, respectivamente. Eles observaram que o produto encontrado 
em maior concentração foi carbendazim e o menor, o metabólito 2-aminobenzimidazol.

O benomil, incorporado nas concentrações 5,6, 11,2 e 22,4 kg i.a. h a ', 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 observaram em experimentos de laboratório que o benomil, 
aplicado ao solo nas concentrações de 10 e 100 ng g 1 e incubado às temperaturas de 
16°, 20°, 25°, 30° e 40°C, foi detectado mesmo após 19 semanas. As concentrações 
residuais foram suficientes para evitar a germinação de Phymatotrichum onnivorum , 
exceto para a concentração de 10 |ig g 1 incubado a 40°C. Os autores observaram 
também que a concentração original de 100 (ig g 'de benomil diminuiu para 30 (ig g 
após um período de 19 semanas, quando incubado a 40°C.

Em solo arável, Raynal & Ferrari (1973) detectaram 8 |!g g 1 de benomil após 
seis meses da aplicação de 100 |Ltg g 1 do fungicida. Um composto relacionado a 
benzimidazol, o tiofanato-metílico, foi menos persistente que o benomil (NETZER & 
DISHON, 1973). O benomil nos solos foi detectado mesmo após três meses de sua 
aplicação. A concentração de benomil adicionada (lOOmg 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 solos 
com húmus, cerca de 30% em solos de jardim e 75% em solos minerais. Nesses 
trabalhos, não ficou claro se o efeito fungistático foi devido ao benomil e/ou 
carbendazim. Possivelmente, o carbendazim, facilmente formado a partir do benomil, 
foi responsável pela fungistase.

Em estudos mais recentes, tem sido dada mais ênfase à persistência de 
carbendazim ao invés de benomil. O carbendazim resistiu à degradação e permaneceu, 
após muitos meses, como o maior metabólito de benomil nos solos, junto com 2- 
aminobenzimidazol (2-AB), como o menor produto (B AUDE et al., 1974). O benomil 
marcado com 14C, aplicado em solução aquosa, se decompôs rapidamente nos solos. 
Em solos arenosos, foram detectados resíduos de benomil após quatro semanas, 
enquanto 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 l4C total foi detectado.

Laurisden et al. (1977), citado por Rajagopal et al. (1984), 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 & KAFKAF1, 1975). O carbendazim aplicado em três solos 
desapareceu mais rapidamente durante os quatro primeiros meses, enquanto que nos 
últimos três meses, 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 comparado ao solo úmido. Kajfosz
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( 1977), citado por Rajagopal et al. (1984), confirma que o carbendazim adicionado ao 
solo diminuiu do nível original de 6 jig g 1 para 3 |ng g 1, 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 (FLEECKER 
et al., 1974), sendo esta transformação quatro vezes mais rápida em pH 7,4 do que 
em pH 5,6. Neste trabalho também foi novamente observada uma estabilidade relativa 
do carbendazim. O solo incubado 51 dias com carbendazim marcado liberava entre 1 
a 16% do 14C como 14COr  Foram recuperados, após 43 dias, 53 a 78% do l4C 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 l4C em benomil haviam sido liberados como 14C 0 2, após incubação de 180 e 
340 dias, respectivamente, contra 16 e 27% em solos não enriquecidos. A baixa 
liberação de 14C 0 2 indicou que o anel benzimidazóico foi totalmente estável e resistente 
à completa biodegradação.

Já Helweg (1977) recuperou, após 270 dias, 33 e 90% de 14C como 14C 0 2 em 
solos estéreis e não enriquecido com 14C-carbendazim. Após 250 dias, 5 a 13% do 
l4C 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 agrotóxicos em óleo de monarda, recuperou somente 0,07 ^g mL 1 de benomil, 
como carbendazim, enquanto no ano anterior foi recuperado 0,19 |ig 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 (SOLEL 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 atribuído às altas temperaturas de verão (>30°C) e à alcalinidade do 
solo.

O carbendazim aplicado nas concentrações de 5, 10, 20 e 40 (ig g 1 não foi 
detectado no solo após 3, 5, 8, e 11 meses respectivamente (SINHÁ et a i ,  1980). Já 
Musumeci et al. (1980a) observaram a persistência de carbendazim 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 enriquecido 
com glicose e extrato de levedura. A degradação de carbendazim foi mais rápida em 
solos ricos em matéria orgânica (MUSUMECI et al., 1980b). Após 150 dias de 
incubação, 2-AB foi o principal produto de degradação detectado.

O destino de produtos de degradação tem sido estudado em condições de 
laboratório, sob influência de tratamentos prévios dos respectivos fungicidas. Tem-se 
verificado que a adaptação microbiana aos produtos de degradação é relativamente 
significante (YARDEN et al., 1990), principalmente quando o efeito agrotóxico é 
causado pelos produtos de degradação. Estes podem acelerar a degradação de 
agrotóxicos aplicados repetidamente, como podem também, por outro lado, prolongar 
a persistência dos mesmos no ambiente. O 2-AB foi instável no solo, decompondo-se 
rapidamente após um intervalo de três semanas, mas pequenas quantidades
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permaneceram no solo por muitas semanas, presumivelmente pela adsorção das 
partículas no solo (HELWEG, 1977). O desprendimento máximo de l4CO, a partir de 
l4C-2-AB foi a 22°C e permaneceu constante entre 25° e 30°C. Todavia, a 40°C, o 
desprendimento de I4CO, foi insignificante (HELWEG, 1979). A degradação de 2- 
AB (desprendimento de ,4C 0 2) mostrou um aumento experimental de acordo com o 
aumento do conteúdo de água, de 28 a 94% da capacidade de campo do solo. Mas o 
desprendimento de 1JC 0 2 foi comparativamente menor em solos com a quantidade 
de água acima de 94% da capacidade de campo. O 2-aminobenzimidazol se dissipa 
rapidamente em solos expostos à molécula-mãe, carbendazim, permanecendo somente 
6% deste após 4 dias de aplicação (AHARONSON et a l., 1990). Nestes solos, a 
degradação de 2-aminobenzimidazol foi mais rápida do que da molécula parental. A 
taxa de degradação do benzimidazol, um metabólito estruturalmente semelhante, não 
é afetada por aplicações continuadas do carbendazim. Já o carbendazim apresentou 
uma taxa de degradação 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.

Os microrganismos têm sido responsáveis pela degradação do benomil e do 
carbendazim, esta constatação está baseada em estudos de persistência em sistemas 
estéreis e não estéreis (HELWEG, 1973; SIEGEL, 1975; HELWEG, 1977).

A primeira referência de degradação microbiana foi feita a partir de estudos 
onde foi observada uma rápida perda de benomil no solo, o que poderia ser atribuído 
à lixiviação ou absorção pela planta. Em laboratório, o mesmo autor observou uma 
rápida perda do fungicida, quando os solos tinham sido previamente tratados com 
benomil ou carbendazim. Em solos irradiados com raios gama ou que não foram 
tratados previamente com benomil, não houve perdas do fungicida (WOODCOCK, 
1978).

Muitas espécies bacterianas pertencentes aos gêneros Achromobacter e 
Flavobacterium  foram isoladas em solos enriquecidos com benomil (SMITH & 
WORTH1NG, 1975; SPENCER et a i ,  1972; WEEKES & HEDRIC, 1971), mas não 
foi observada a capacidade desses microrganismos em degradar o benomil, com a 
clivagem  do anel benzim idazóico . Da mesma forma, o anel heterocíclico 
benzimidazóico, do carbendazim ou de benzimidazóis relacionados resistiu a clivagem, 
pelos fungos, durante o metabolismo (DAVIDSE, 1976; VALENTA et a l., 1974; 
YASUDA et a l., 1973). Há poucos exemplos da degradação pelos microrganismos, 
com aparente clivagem da porção heterocíclica da molécula de carbendazim 
(FLEECKER et a i,  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 co-metabolismo. 
Para outros autores, como Rouchaud et al. (1974, 1977a; b); Solei et al. (1973), as 
plantas também são responsáveis pela clivagem do anel benzimidazol, porém, segundo 
Vonk & Kaars Sijpesteijn (1977), a decomposição fotoquímica contribui para a 
clivagem do anel.
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Helweg (1979) verificou que os microrganismos foram os responsáveis pelo 
aumento da degradação de 2-AB, em solos enriquecidos com 2-AB por um período 
de seis meses. Segundo o mesmo autor (1973), quatro 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), demonstraram que culturas mistas 
de Pseudomonas spp., isoladas em solo tratado com benomil, efetuavam mais 
rapidamente a degradação de benomil do que as culturas puras. Pseudomonas spp. 
utilizaram o benomil e carbendazim como única fonte de carbono. O grupo n- 
butilcarbamoil, da cadeia lateral de benomil, fornecia principalmente ou exclusivamente 
o carbono para a energia microbiana (FUCHS & de VRIES, 1978b).

Em meio basal tamponado, suplementado com solo tratado com benomil, a 
concentração do carbendazim marcado começava a decrescer após 10 dias e quase 
desaparecia aos 40 dias. Concomitantemente havia formação de 2-AB radioativo, 
alcançando a concentração máxima aos 24 dias, diminuindo após 35 dias. A análise 
Budget demonstrou que o 2-AB foi convertido subseqüentemente a CO? (65%) e 2- 
AB nucleotídeo. Realmente, após 40 dias a maior parte da radioatividade encontrada 
no meio foi relacionada a 2-AB nucleo tídeo . A análise  total, conclusiva, 
demonstrou uma clivagem significante do anel do núcleo benzimidazol de 2-14C- 
carbendazim para l4CO,. Segundo Fuchs & de Vries (1978b), a proporção

de degradação do beno
mil e carbendazim é baixa, 
e o com p o sto  parental 
benomil foi recuperado em 
quantidades substanciais 
mesmo após 80 dias de 
incubação.

A Figura 3 ilustra 
a rota da degradação de 
benom il p roposta  por 
Rajagopal et al. (1984), 
tanto no solo com o em 
cultura pura.

O método de enri
quecimento do solo com 
benomil foi eficiente para 
o isolamento de microrga
nismos degradadores de 
ca rben d az im . O fungo 
A lte rn a r ia  a lte rn a ta , 
isolado de solos agrícolas 
que hav iam  receb ido  
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degradou 66% do fungicida 
carbendazim em dois dias
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com meia-vida de aproximadamente 20 horas (SILVA, 1996). Yarden et al. (1990) 
atribuíram a degradação de carbendazim por A. alternata ao mecanismo metabólico 
do fungo, segundo eles, a conjugação ou detoxificação oxidativa poderiam ser 
consideradas como processos igualmente presentes na degradação. A. alternata, e 
todos os Porosporae não são inibidos pelos fungicidas do grupo dos benzimidazóis e 
podem ser considerados como potentes agentes de descontaminação ambiental, pois 
esses fungicidas são usados extensivam ente na agricultura, muitas vezes 
indiscriminadamente. Eles atuam numa ampla gama de gêneros de fungos 
fitopatogênicos de importância agronômica como os oídios, bolores (Penicillium), 
Botrytis spp., antracnoses, cercosporioses, sarnas e patógenos de solo.

Dentro da linha de biorremediação com a utilização de fungos degradadores 
Silva et al. (1996) verificaram que o fungo lignocelulolítico Phanerochaete 
chrysosporium utiliza carbendazim como fonte de carbono e apresenta um potencial 
para degradação do produto.

Vários trabalhos têm demonstrado a recalcitrância dos anéis benzimidazóis à 
degradação microbiana (HELWEG, 1972; FUCHS & DEVRIES, 1978a; b.). No 
entanto, a degradação acelerada de MBC pode ser obtida em solos sem histórico de 
aplicações ou em solos pré-condicionados para degradação aumentada através de 
aplicações prévias.

Yarden et al. (1987); Yarden et al. (1990), observaram que as taxas mais 
altas de degradação de carbendazim foram em solos tratados previamente com benomil, 
indiferente ao tipo de solo, cultivo, método de aplicação e outros fatores. Esta 
degradação acelerada também foi evidente no campo onde houve aplicação foliar do 
fungicida. Isso indica que mesmo baixas doses do agrotóxico são suficientes para 
condicionar o solo à degradação acelerada do mesmo composto.

Ao mesmo tempo em que as aplicações repetidas de agrotóxicos aumentaram 
sua velocidade de degradação, outras práticas agrícolas como a desinfestação 
diminuíram esta velocidade (YARDEN et a l., 1985). Os solos desinfestados com 
brometo de metila, solarização ou esterilização em autoclave apresentaram aumento 
de persistência de carbendazim, após o tratamento. Por outro lado, os autores 
observaram que também os fungicidas tiram e acetato de fentina inibiram a degradação 
de carbendazim. Como os agrotóxicos mencionados suprimem principalmente a 
população fúngica no solo, os resultados obtidos validam a importância dos fungos na 
degradação de carbendazim e benomil.

O aumento da degradação dos agrotóxicos não só resulta da aplicação 
freqüente do mesmo composto, mas também da capacidade de degradação adquirida 
devido ao contato com outros agrotóxicos estruturalmente relacionados. Yarden et 
al. (1985) observaram, em solos que recebiam aplicações constantes de benomil, em 
condições de campo, um aumento na degradação desse composto, 2 meses após a 
colheita.

Segundo Helweg (1977), a degradação de carbendazim e benomil é 
principalmente microbiana, porém uma certa proporção poderia ser imobilizada por 
processos não biológicos.

A estabilidade hidrolítica do carbendazim para pH 5,7 e 9 e a temperatura 
nominal de 22, 50 e 70°C foi estudada em intervalos acima de 30 dias. A elevação da
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temperatura e do pH aumentava a degradação do carbendazim. As meias-vida 
calculadas para a degradação deste fungicida no pH 5 e a 22, 50 e 70°C foram de 
457, 108 e 20 dias, respectivamente. No pH 7,0 e a 50 e 70°C as meias-vida foram 
de 43 e 12 dias (não houve grande declínio à 22°C). A meia-vida para pH 9,0 e 22, 50 
e 70°C foram de 22, 1,4 e 0,3 dias, respectivamente (PURSER, 1987).

O carbendazim também foi exposto à luz solar por 30 horas (como resíduo 
em sílica gel G) e menos que 10% foi dissipado após a exposição. A foto-oxidação do 
anel benzeno do carbendazim foi a reação predominante com detecção de guanina, 
carbometoxiguanina e carbometoxiurea. Quando o carbendazim foi aplicado em folhas 
de milho e exposto a luz solar por 18 horas, não foram detectados produtos da fotólise 
nos extratos das plantas (FLEEKER & LACY, 1977).

3.3 Ditiocarbamatos

Os ditiocarbamatos constituem uma classe importante de fungicidas orgânicos 
para o controle de doenças de plantas (EBDC, 1977; ANDEF, 2003). De acordo 
com os diferentes modos de ação e vias de degradação, são reconhecidos dois grandes 
grupos dentro desta classe, os monoalquilas e derivados diaquilas, (KAARS 
SIJPSTEINJN et a i ,  1977; KAARS SIJPSTEINJN & van DERK, 1954). O primeiro 
grupo, derivado das aminas primárias, possui um hidrogênio reativo no(s) átomo(s) de 
nitrogênio e como conseqüência produz produtos de conversão que diferem em muitos 
aspectos dos dialquilditiocarbamatos (KAARS SIJPSTEINJN et al., 1977). Com a 
exceção do fungicida de solo metilditiocarbamato sódico, os monoalquilditiocarbamatos 
são derivados da etilenodiamina, enquanto os dialquilditiocarbamatos são derivados 
da dimetilamina.

a) Monoalquilditiocarbamatos

Os fungicidas deste grupo incluem manebe, zinebe (Figura 4) e o derivado 
relacionado mancozebe (KAARS SIJPSTEINJN et al., 1977).

Os fungicidas etilenobisditiocarbamatos (EBDC) são compostos relativamente 
instáveis que são transformados para vários produtos principalmente por processos 
químicos, mas com significativo envolvimento biológico. O composto solúvel em água 
nabam (etilenobisditiocarbamato dissódico) (Figura 4) não é usado como fungicida, 
mas serve como modelo para estudar a ação e degradação dos fungicidas EBCD’s. 
Ele, por exemplo, é extremamente instável em solução aquosa e é transformado para 
os seguintes produtos: etilenotiouréia (ETU), 5,6-dihidro-3H-imidazo (2,l-c)-l,2,4- 
ditiazol-3-tiona (DIDT), dissulfeto polimérico de etilenotiuram, etilenodiamina, 
etilenodiisotiocianato, enxofre elementar, CS2 e H2S (KAARS SIJPSTEINJN et al., 
1977). Zinebe e manebe produzem os mesmos produtos de decomposição em solução 
aquosa como nabam, mas em menor velocidade (KAARS SIJPSTEINJN et al., 1977).

A ETU (Figura 4), uma impureza encontrada nos fungicidas técnicos EBDC’s 
(WOODCOCK, 1977) é o maior produto de degradação destes fungicidas 
(ETHYLENOTHIOUREA, 1977) e é susceptível a biodegradação. Há muitas 
preocupações em relação a ETU devido ao seu risco potencial ao homem (FISHBEIN,
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FIGURA 5. Degradação da etilenotiouréia em 
água, solo e biota (XU, 2003a).

1977). ETU é carcinogênica , 
go iterogênica , te ra togênica  e 
mutagênica havendo evidências 
suficien tes em experim entos 
anim ais. Não há evidências 
da carcinogenicidade em huma
nos (IARC, 2004). Em água a 
ETU é relativamente estável à 
hidrólise mas pode ser rapidamente 
fotolisada na presença de fotosen- 
sibilizadores, que estão presentes 
em muitas águas naturais (XU, 
2003a).

Além da ETU form ada 
pela degradação quím ica dos 
fungicidas EDBC’s, os micror
ganismos aceleram a sua forma
ção a partir dos produtos 
in term ediários de degradação 
(DIDT). Bactérias e fungos, tanto 
quanto  preparações puras de 
enzim as destes organism os, 
convertem DIDT para ETU, mas 
estes organismos não degradam 
ETU (VONK, 1975).

Segundo Sittig (1985) a 
ETU é rapidamente degradada em 
solos e pode ser quím ica e 
biologicam ente decom posta  a 
etilenouréia (EU) com meia-vida 
variando de 1 a 7 dias sob condições 
de cam po (KAUFM AN & 
FLETCHER, 1973; NASH & 
BEALL, 1980; MILES & 
DOERGE, 1991). De acordo com 
Kaufman & Fletcher (1973), 
diferentes concentrações de ETU 
(2,20 e 200 ppm) foram totalmente 
degradadas e principalm ente  
convertidas para EU dentro de 2, 2 
e 8 dias, respectivamente, em solos 
silto-argilosos. Vários autores 
verificaram  que a ETU e EU 
podem ser mineralizadas para CO, 
em solos não estéreis (MILLES &
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DOERGE, 1991; JOHANNENSEN et a l 1996; JACOBSEN & BOSSI, 1997). A 
mineralização de lOppm de ETU ocorreu em torno de 22 dias (LYMAN & 
LACOSTE, 1974). Os metabólitos de ETU em solos foram EU, hidantoína, base de 
Jaffé, etilenodiamina (EDA), C 0 2 e outros compostos não conhecidos (Figura 5).

A degradação microbiana representa a menor rota na degradação do manebe 
(Figura 6) (DOWNING, 2003), porque esse fungicida é moderadamente solúvel em 
água e é hidroliticamente decomposto pela umidade presente no solo (SANBOM et 
al., 1977). Seus principais produtos de hidrólise são o EU, ETU, sulfeto de etilenobis 
(isotiocianato) (EBIS) e glicina.

A dissipação do manebe é relatada em vários estudos com resultados 
diferenciados. Nash & Beall (1980) observaram que a meia-vida do manebe, aplicado 
na cultura de tomate em solo areno-argiloso, foi de 36 dias, enquanto Fraunhofer 
(1987a) observou que na degradação aeróbia em solo argiloso, 15,9% da radioatividade 
aplicada foi mineralizada e detectada como C 0 2, após 32 dias. Em solo areno-argiloso, 
com 30 dias de incubação os autores recuperaram 22,82% do C 0 2 radioativo. A 
degradação do manebe em solo produziu EU, ETU, carbimida, EBIS e seis frações 
não identificadas (Figura 6). Na degradação anaeróbia observada em solo argiloso, 
5,5% da radioatividade aplicada foi recuperada como l4COr  Neste caso, os produtos 
de degradação do manebe foram EU, ETU, carbimida, EBIS e quatro frações não 
identificadas (FRAUNHOFER, 1987b).

O mancozebe, outro membro dos fungicidas EBDC tem uma pressão de 
vapor insignificante, portanto, baixo potencial de volatilização no ar. Na água ele é

facilmente hidrolisado com meia- 
v ida m enor que 2 dias. Os 
produtos da degradação hidrolítica 
são EU, ETU e EBIS (Figura 7) 
(XU, 2003b).

Este fungicida tem baixa 
persistência  no solo porque é 
facilmente degradado. Após três 
m eses de ap licação  em solo  
não esterilizado, Doneche et al. 
(1983) não detectaram resíduos 
de m ancozebe. Em condições 
ae ró b ias  e em cond ições se 
qüencial de aerobiose e anaero- 
biose, em solos silto-argilosos 
e s té re is  e não es té re is , foi 
verificado o metabolismo de 20 
ppm e 10 ppm de ,4C-mancozebe 
(R&FI C om pany , 1987a; b). 
A tem p era tu ra  m édia nestes 
trabalhos foi de 23°C ± 0,6°C. 
Em ambos os solos estudados 
houve a form ação de EU via
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intermediário EBIS e ETU. Sob 
condições anaeróbias, uma 
pequena quantidade de EU foi 
posteriorm ente degradada 
para 2-im idazolina e outros 
compostos não conhecidos. A 
m eia-vida estim ada para a 
mineralização da concentração de 
20 e lOppm de Ditane M-45® foi 
de 50 e 90 dias, respectivamente 
(LYMAN & LACOSTE, 1975). 
Em solos aeróbios não estéreis e 
anaeróbios, a meia-vida aproxi
mada de mancozebe foi menor 
que 2 e 8 dias, respectivamente, 
enquanto a ETU teve meia-vida 
menor que 2 dias em solos não 
estéreis (ARS, 1995).

b) Diaquilditiocarbamatos

As curvas de degradação 
do ferbam (dim etild itio- 
carbamato férrico) em solo foram 
com paráveis  às do nabam , 
ev idenciando  novam ente o 
processo de degradação físico- 
química. No entanto, a etile- 
notiouréia que ocorre tanto como 
im pureza no e tilenobisdi- 

tiocarbamato técnico como produto de degradação foi susceptível a conversão 
biológica (KAUFFMAN & FLETCHER, 1973; KAARS SIJPESTEIJN & VONK, 
1974).

Sob condições ácidas os dimetilditiocarbamatos são rapidamente decompostos 
para CS2 e dimetilamina (THORNE & LUDWIG, 1962). A degradação microbiológica 
de tiram para estes produtos provavelm ente aconteceu após a redução para 
dimetilditiocarbamatos (KAARS SIJPESTEIJN et a i ,  1977). Esta degradação pode 
ser realizada por ácidos produzidos pelos organismos, contudo não pode ser excluído 
o envolvimento de mecanismos enzimáticos.

A velocidade de degradação do tiram em solo foi dependente da concentração 
aplicada (MUNNECKE & MIKAIL, 1967). A degradação foi mais rápida em solo 
não esterilizado do que em esterilizado, indicando o papel dos microrganismos na 
degradação. Além disso, o efeito da concentração do fungicida na velocidade de 
degradação refletiu, em parte, na inibição da atividade microbiana. Raghu etal. (1975) 
propuseram uma via de degradação para o tiram em solo, incluindo os metabólitos 
microbianos ácidos conjugados de DDC (a-aminobutírico e a-cetobutírico) e outros
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II ,<
^NH + N0 2

produtos como dimetilamina, 
dimetilnitrosamina, CS„ enxofre 
elementar, metionina, amônia e 
formaldeído.

Dimetilamina Nitrito Dimetilnitrosamina A dimetilnitrosamina é

FIGURA 8. Reação de dimetilamina com nitrito para 
formar dimetilnitrosamina.

formada a partir do tiram na 
presença de nitrato ou nitrito em 
solos acídicos sob condições de 
alagamento (AYANABA et a l.,

1973), provavelmente como produto da degradação da dimetilamina (Figura 8).
Morgenroth & Muller-Kallert (1995) suplementaram um solo argiloso coletado 

em Nova York com 20,3 mg do ingrediente ativo kg 1 que representava a taxa de 
aplicação no campo (18 kg i.a. ha '). O solo foi incubado por 205 dias sob condições 
aeróbias, no escuro, a 20°C, sendo a umidade mantida a 75% da capacidade de campo. 
O desaparecimento do composto parental não seguiu a equação de primeira ordem, 
mas a meia-vida foi de 2 dias, com 87% de degradação aos 7 dias e 97% aos quatorze 
dias. O maior produto de degradação foi dimetil carbamotioperoxoato. Este metabólito 
alcançou o nível máximo 1,8 mg kg 1 aos 4 dias de incubação e excedeu o nível do 
composto parental após 42 dias, mas 98% da molécula teste já  havia desaparecido 
neste tempo.

A mineralização do resíduo foi rápida com 9% do ,4C aplicado desprendido 
como 14C 0 2 em dois dias e 50% dentro de 21 dias. Resíduos ligados ou não-extraíveis 
alcançaram um máximo de 48% da dose aplicada aos 14 dias e posteriormente 
declinaram lentamente para 31% aos dia 205. A produção de 14C 0 2 foi bem menor 
do que os resíduos na forma ligada. Fracionamentos da matéria orgânica do solo 
demonstraram que a maior parte do ,4C não-extraível estava ligada às frações humina 
e ácidos húmicos.

Burri et al. (1995) aplicaram [,4C] tiram em uma fina camada do mesmo solo 
areno-argiloso utilizado por Morgenroth & Muller-Kallert (1995), na concentração 
equivalente a 18 kg i.a h a O  solo foi exposto à luz artificial com o espectro simulando 
a luz do sol, com ciclos de 12 horas entre claro e escuro, durante 21 dias a 20°C. A 
meia-vida para o desaparecimento de tiram, no tratamento controle no escuro foi de 
15,9 dias e no solo sob luz artificial foi de 3,7 dias. O 14C volátil produzido pelo solo 
sob luz artificial alcançou 57% do 14C aplicado (37% como CO., e provavelmente 
20% como CSJ, enquanto 11% foram desprendidos pelo controle.

3.4 Ftalonitrilas

O clorotalonil (2,4,5,6-tetracloroisoftalonitrila-TPN) (Figura 9) é um fungicida 
de contato, clorado e de amplo espectro e muito utilizado no Brasil, em culturas de 
grãos, legumes e frutas (BRASIL, 1998) e, embora a sua aplicação seja foliar, análises 
de solos de regiões onde tal agrotóxico é utilizado têm apresentado valores residuais 
altos (CAUX et al.y 1996). É aplicado por ocasião da semeadura ou por aplicação 
foliar. Também é freqüentemente aplicado via água de irrigação. A dosagem utilizada



398 Microbiologia Ambiental

varia de acordo com a cultura e o patógeno, variando 
de 0,8 a 4,7kg de ingrediente ativo por hectare (i.a. 
ha '). O modo de ação do fungicida nos fungos é 
atribuído à sua capacidade de ligação e depleção da 
glutationa celular. E também capaz de se ligar e inibir 
a enzima gliceraldeído-3-fosfato dehidrogenase 
(GAPDH), necessária para a glicólise (CAUX et al 
1996; VINCENT & SISLER, 1968).

Esta molécula pode causar efeitos tóxicos à microflora do solo, a médio ou 
longo prazo, (HABTE et al., 1992; KATAYAMA et al., 1991b;c; SUYAMA et al., 
1993; Tu, 1993), o que poderá afetar uma série de atributos benéficos decorrentes da 
presença dos microrganismos no solo. A contaminação do solo e da água pelo 
clorotalonil pode ocorrer em função da aplicação direta do produto ou indiretamente 
via deriva ou escoamento superficial (CAUX et al., 1996). Por ser o clorotalonil um 
composto policlorado e ter caráter lipofílico, a persistência de seus resíduos causa 
preocupação ambiental (GAJBHIYE et al., 1996).

A reatividade dos substituintes halogênios do clorotalonil é facilitada pelas 
propriedades eletrofílicas dos grupos ciano (TILLMAN et al., 1973), e a posição e 
número de halogênios são fatores importantes na determinação de sua ação tóxica 
(VINCENT & SISLER. 1968). A hidrofobicidade do agrotóxico e a presença de grupos 
funcionais facilmente transferidos pelos microrganismos afetam a taxa de biodegradação.

A literatura apresenta muitos trabalhos mostrando que o TPN é rapidamente 
degradado pelos microrganismos do solo, apresentando meia-vida variando de 5 a 36 
dias (KATAYAMA et a l., 1991a; MOTONAGA et al., 1998; SATO & TANAKA, 
1987; SUN et al., 1985; TAKAGI et al., 1991).

Gajbhiye et al. (1989), em experimento utilizando solo e duas doses do 
fungicida (1 kg ha 1 e 2 kg ha *), observaram que a dissipação do clorotalonil foi 
mais rápida quando o produto  foi aplicado em doses menores. Em baixas 
concentrações, o efeito do fungicida não foi muito efetivo porque a maior parte 
dele foi adsorvida pelos colóides do solo e somente uma pequena fração estava 
disponível para interação com a microbiota do solo. Assim, com o aumento da 
dose, cada vez mais porções tornavam-se disponíveis havendo conseqüentemente 
efeitos adversos  nos c re sc im en to s  m icrob ianos, inibindo desta form a a 
biodegradação. Os resíduos diminuíram com o passar do tempo, e as perdas foram 
rápidas durante os 7 primeiros dias após a aplicação, havendo dissipação de 49,7% 
e 58% em relação às doses aplicadas. Nos 23 dias subseqüentes a perda foi de 
14,5% e 19,5%. Após 30 dias o solo tinha 0,54 e 1,16 |Hg g 1 de resíduo, 
respectivamente, para a dose mais baixa e mais alta. Após 60 dias os resíduos 
eram não detectáveis (< 0,01 |ig g ').

Segundo Balasubramanian & Mathan (1996) quanto maior o conteúdo de 
matéria orgânica e quanto menor for o valor do pH de um solo, maior a adsorção do 
clorotalonil resultando em menor degradação e maior persistência. Em estudos com 
coluna de solo, apenas 2,8% do clorotalonil aplicado foi recuperado na eluição da 
coluna, sugerindo a ocorrência de uma forte adsorção, aumentando a persistência do 
produto, ou uma degradação significativa do composto (REDUKER et al., 1988).

CNi

Cl
FIGURA 9. Estrutura química do 

fungicida clorotalonil (TPN).
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As bactérias degradadoras de clorotalonil estão presentes em solos com e 
sem histórico de aplicação desse fungicida. Na região de Guaíra, SP, foram isoladas 
bactérias degradadoras de clorotalonil, tanto de solos provenientes de áreas cultivadas 
com tomate como de áreas de preservação ambiental. As bactérias isoladas e 
selecionadas, após crescimento em meio mineral líquido suplementado com diferentes 
concentrações do fungicida (20,40 e 100 |ig mL l), foram repicadas em meio mineral 
líquido suplementado com 20 (ig mL 1 de clorotalonil para estudo da degradação. 
Bactérias que degradaram acima de 80% do composto orgânico foram caracterizadas 
através da metodologia convencional e molecular. Pela análise convencional seis 
organismos selecionados pertenciam ao grupo dos actinomicetos; na base de dados 
do RDP estes organismos foram identificados como: Arthrobacter nicotinovorcins, 
A. globiformis, A. ilicis e A. ureafaciens (FAY, 2000). Segundo o mesmo autor, a 
incorporação de diferentes materiais orgânicos ao solo aumentou a comunidade de 
degradadores e diminuiu a biodisponibilidade do fungicida, minimizando os efeitos 
adversos do clorotalonil.

De acordo com Katayama et al. (1991b) a maioria das bactérias degradou o 
clorotalonil na presença de outras fontes de carbono. Katayama et al. (1991a) 
observaram considerável similaridade com o co-metabolismo, após a aplicação repetida 
do fungicida em solo sem histórico de aplicação do produto. Ainda que a degradação 
tenha sido suprimida, o que diferencia este composto de outros agrotóxicos, não ocorreu 
uma fase lag quando o clorotalonil foi aplicado pela primeira vez. A capacidade de 
degradação foi recuperada após a adição de compostos orgânicos facilmente 
assimiláveis (glicose, extrato de carne) o que indicou a importância destes materiais 
na degradação microbiana do fungicida em solos.

A supressão da degradação do clorotalonil em solos agrícolas também foi 
observada por Takagi & Wada (1990) após um longo período de aplicação. Segundo 
os autores essa supressão poderia ser explicada pelo seguinte fato: os microrganismos 
degradadores do clorotalonil são sensíveis o suficiente para serem suprimidos pelo 
clorotalonil dissolvido na solução do solo em concentração superior a 0,1 mg L 1. Eles 
observaram que a degradação do clorotalonil não foi suprimida após repetidas 
aplicações, quando foi incorporado carvão ativado ao solo, levando dessa forma à 
diminuição da concentração do produto na solução do solo. Segundo os autores, este 
fato indicou toxicidade do produto às bactérias degradadoras. No entanto, Sato & 
Tanaka (1987) sugeriram um enriquecimento das bactérias degradadoras do clorotalonil 
em solo, após a aplicação do fungicida.

Katayama et al. (1991b) isolaram bactérias degradadoras tolerantes 
ao clorotalonil, em concentração de 40 mg L ', discordando da proposição de 
Takagi & Wada (1990). A razão pela qual a degradação do clorotalonil em solos é 
suprimida por aplicações repetidas, em bora haja um aum ento da população 
degradadora de bactérias, ainda precisa ser solucionada. Segundo Katayama et al. 
(1991 b), a hipótese para essa supressão é que a falta de matéria orgânica facilmente 
degradável inibe a biodegradação de clorotalonil no solo. Além disso, os autores 
observaram que o clorotalonil da solução do solo teve sua concentração diminuída 
pela adsorção à matéria orgânica adicionada, resultando daí uma maior taxa de 
dissipação.
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Ainda que a degradação deste fungicida possa ser suprimida, o clorotalonil 
acumulado pode vir a ser biodegradado após aclimatação em posteriores aplicações 
repetidas (MOTONAGA et al. , 1996). Estes autores observaram que a taxa de 
degradação do clorotalonil era significativamente diminuída após aplicações repetidas 
em experimento de campo, embora a taxa de degradação fosse completamente 
recuperada após posteriores aplicações do produto. Contrariamente ao comportamento 
da maioria dos agrotóxicos, as aplicações repetidas do clorotalonil suprimem a 
biodegradação devido à toxicidade do persistente e altamente móvel metabólito, hidróxi- 
clorotalonil (TPN-OH) sobre a biomassa do solo (MOTONAGA et a l 1998).

Motonaga et al. (1996) também observaram, em laboratório, a degradação 
do clorotalonil (TPN) em quantidades estequiométricas de TPN-OH e anion cloreto 
( C l ). As bactérias que degradaram o TPN foram isoladas do solo e a suspensão das 
células dessas bactérias transformou o TPN em TPN-OH e C l , mas não o utilizaram, 
portanto houve co-metabolismo. Acreditam os autores que a aclimatação ocorreu 
durante aplicações repetidas porque as bactérias não foram detectadas em solos que 
não haviam sido tratados com clorotalonil.

A influência da umidade e temperatura na degradação deste composto está 
demonstrada nos trabalhos realizados por Sato & Tanaka (1987). O aumento do 
conteúdo de umidade do solo (0,6 para 8,9%) ou aumento na temperatura de incubação 
acelerou a taxa de transformação. Os autores encontraram que 90% das bactérias 
isoladas em solos com aplicação prévia de clorotalonil foram capazes de degradá-lo 
e o fungicida foi m etabolizado, principalmente, através de decloração. Essa 
dehalogenação hidrolítica haloaromática específica ocorre quando o halogênio é 
substituído por um grupo hidroxila da água, embora esse mecanismo pareça ser raro 
em comparação às dehalogenações oxidativas (SLATER et a i , 1995).

Em condições de laboratório, Sato & Tanaka (1987) observaram que a 
degradação ocorreu mais rapidamente com a umidade em 60% da capacidade de 
campo quando comparada a 20, 40 e 100% dessa capacidade. A 100% a degradação 
foi mínima havendo condições predominantemente anaeróbias no solo. Assim, 
concluíram que as condições aeróbias são as mais indicadas para a degradação desse 
fungicida no solo. No entanto, alguns agrotóxicos organoclorados podem sofrer 
degradação muito rápida em solos em condições de anaerobiose (STENERSON, 
1965; SETHUNATHAN, 1973).

A transformação primá
ria do clorotalonil (TPN) em solos 
é m icrobiana, tendo com o 
principal produto o TPN-OH 
(4-h id róx i-2 ,5 ,6 -tric lo ro iso - 
ftalonitrila), (Figura 10), o qual 
pode ser encontrado em solo, 
planta e anim ais. E ap rox i
madamente trinta vezes mais 
tóxico do que o clorotalonil e 
mais persistente e móvel no 
solo (COX, 1997; SATO &
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FIGURA 10. Estrutura química do TPN-OH (A) e do 
1,3-dicarbamoil-2,4,5,6-tetraelorobenzeno (B).
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TANAKA, 1987; ROUCHAUD et al., 1987). Segundo Alexander (1999), uma 
variedade de fungicidas é convertida microbiologicamente a substâncias que também 
apresentam atividade antifúngica, sendo estas conversões fungicida-para-fungicida 
descritas em culturas microbianas. Rouchaud et al. (1987) demonstraram em solo a 
conversão do fungicida clorotalonil no fung ic ida  1,3 -d icarbam oil-2 ,4,5,6- 
tetraclorobenzeno, por ação microbiana.

Motonaga et al. (1996) indicaram que uma possível rota de degradação do 
clorotalonil em solo é a substituição nucleofílica do cloro (posição 4) pelo íon hidroxila. 
A substituição não foi devida à hidrólise abiótica porque o pH do solo era ácido. 
Segundo Szalkowski & Stallard (1977) o clorotalonil é hidrolisado a pH 9,0 em soluções 
aquosas, enquanto a pH 7,0 ou mais baixo não foi observada a degradação. O 
metabolismo por microrganismos do solo foi responsável por esta degradação, 
possivelmente porque as bactérias o detoxificaram.

O destino do TPN-OH passa a ser um problema ambiental, porque o metabólito 
hidroxilado tende a lixiviar para o sub-solo ou águas subterrâneas uma vez que é mais 
solúvel em água (MOTONAGA et a l 1996). Os autores supõem que grande parte 
do metabólito pode lixiviar e parte pode ser degradada ou retida no solo.

Outros m etabólitos detec tados para  o c lo ro ta lo n il foram  a 3- 
cianotriclorohidroxibenzamida, 3-cianotriclorobenzamida e tricloro-3-carboxibenzamida 
(CAUX et al., 1996), além da m-ftalodinitrila, também conhecida por isoftlonitrila 
(COX, 1997).

Regitano etal. (2001), estudaram a dissipação do clorotalonil utilizando carbono 
marcado (14C), o que permitiu acompanhar os diferentes processos de transformação, 
como a mineralização, a degradação e a formação de resíduos ligados. Apresentaram 
também os coeficientes de sorção e a atividade microbiana dos solos. Utilizaram três 
tipos de solos ácidos do Brasil, gley húmico (GH), latossolo vermelho escuro (LE) e 
areia quartzosa (AQ), com ampla variação nas propriedades físico-químicas 
considerando que os solos tropicais são mais ácidos do que os de clima temperado, e 
conseqüentemente a rota metabólica do TPN poderia ser afetada. A mineralização 
foi lenta em todos os solos, e após 90 dias, somente 13,8, 5,7 e 2,8% do TPN aplicado 
foi desprendido como l4C -C 02 nos solos GH, LE, e AQ, respectivamente. Este 
resultado indicou que a mineralização não foi a principal rota metabólica dos 
microrganismos degradadores, evidenciando que o TPN é degradado principalmente 
por co-metabolismo. Quanto à formação de resíduos ligados obteve 46, 34 e 18% nos 
solos GH, LE e AQ, respectivamente. A maior parcela de resíduos ligados foi formada 
no primeiro dia da aplicação, mas o envelhecimento também contribuiu para a formação 
de formas menos reversíveis do complexo TPN-solo. A degradação foi acompanhada 
pelo aparecimento de metabólitos por cromatografia de camada delgada (CCD), e a 
média geral da recuperação no experimento foi de 96,4%. No tempo zero a recuperação 
do 14C-TPN extraível variou entre 95 a 98%, sendo que praticamente 100% desta 
radioatividade correspondia ao composto original nos solos LE e AQ. Já o solo GH 
não apresentou resultado com a utilização de CCD. Nos solos LE e AQ à medida 
que o metabólito ácido 3-carbamil-2,4,5~triclorobenzóico (Figura 11) aumentava, o 
TPN extraído do solo continuava a decrescer durante todo o período de incubação, 
sendo este o metabólito mais abundante em ambos os solos. Os autores acreditam
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que a principal rota metabólica envolva oxidação/ 
hidratação dos grupos ciano, originando a amida 
correspondente, e subseqüentemente o ácido 
orgânico, nos solos ácidos utilizados. Outra rota 
seria a dehalogenação redutiva ou a hidroxilação 
levando a formação do TPN-OH. A dissipação 
do TPN foi rápida nos solos testados 
principalmente devido à degradação microbiana 
e a ligação aos solos.

O metalaxil [metil D,L,N-(dimetilfenil)- 
N-(2-metoxiacetil)alaninato] (Figura 12) fungicida 
sistêmico do grupo dos alaninatos (acilaninas), é 
uma mistura racêmica de enantiômeros R- e S-, 
com classe toxicológica variando de II a IV, 
dependendo de sua formulação. E extensi
vamente utilizado na agricultura brasileira, em 
fruticultura, plantas ornamentais e hortaliças 
(GELMINI, 1991; SPESSOTO et a l., 2000; 
PAPINI &ANDRÉA, 2001; SPESSOTO, 2002). 
Em função do amplo espectro de atividade ele é 
registrado para uso em muitos países, em regiões 
tem peradas , subtropicais e tropicais 
(MONKIEDJE et al., 2002). Juntamente com o 

furalaxil, foi prim eiram ente descrito  em 1977 (URECH et a l ., 1977) e sua 
fungitoxicidade está associada à função éster da molécula. O metalaxil inibe a síntese 
do RNA ribossomal, interferindo desta forma na síntese de proteínas (TOMLIN, 
2000).

A degradação do metalaxil tem sido relatada como sendo, principalmente, 
microbiológica e dependente de fatores como tipo de solo, condições climáticas e 
histórico de aplicação (BA1LEY & COFFEY, 1985; 1986). A capacidade de 
degradar o fungicida tem sido atribuída a muitos microrganismos, tanto em cultura 
pura como mista (MUSUMEC1 et a l 1986; ZHENG et al., 1989; ANANTEVA et 
a l 1997; SOUDAMINI et a l.y 1997 e 1999). Entretanto, o papel das populações 
naturais na degradação desta molécula ainda é pouco conhecido. Droby & Coffey 
(1991) demonstraram que fungos, bactérias e actinomicetos presentes no solo foram 
capazes de transformar a molécula do fungicida. Em solo arenoso, a população 
natura l ap resen to u  na tax a  de d eg rad ação  do m etalax il d ife renc iada , 
quando considerada superfície e sub-superfície do solo (Dl et al., 1998). Spessoto 
et al. (2000); Spessoto (2002) confirmaram a biodegradação da molécula do 
metalaxil e observaram que as bactérias foram predominantes durante todo o 
experimento, enquanto que os actinomicetos e fungos foram suprimidos na presença 
do fungicida.

A meia-vida do metalaxil tem sido descrita como variável, podendo ser alguns 
dias até meses. Por exemplo, estudos realizados com microrganismos isolados de 
solos com histórico de aplicação do metalaxil apresentaram meia-vida de 14 dias
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(BAILEY & COFFEY, 1986), enquanto que estudos sobre a mineralização do 
fungicida, considerando solos com diferentes teores de areia apresentaram meia- 
vida entre 69 e 159 dias (W ANG et a l., 1995). Segundo Spessoto (2002) uma vez que 
a molécula esteja disponível na solução do solo ela pode ser rapidamente metabolizada, 
diminuindo os riscos ambientais provocados pela recalcitrância. A ausência de 
metabólitos provenientes da mineralização do anel radiomarcado em estudos realizados 
pelo autor reforçou esta hipótese, sugerindo que a degradação do metalaxil pode 
ocorrer num prazo inferior a 70 dias de incubação.

Outros trabalhos dem onstraram  o aparecim ento  de dois m etabólitos 
provenientes da degradação do fungicida, após 60 dias de incubação, sendo que apenas 
um foi identificado como N-(2-metoxiacetil)-N-(2,6xilil)-DL-alanina (MUSUMECI 
& RUEGG, 1984). Outros autores detectaram a presença de um metalaxil ácido 
como sendo o maior metabólito gerado pela degradação do fungicida (DROBY & 
COFFEY, 1991).

Solos que apresentam histórico de aplicação de agrotóxicos têm sido relatados 
como capazes de dissipar mais facilmente estas moléculas pelo fato de apresentarem 
populações microbianas que se caracterizam por um curto período de aclimatação e 
rápida fase exponencial de crescimento (ALEXANDER, 1999). Vários autores 
demonstraram que em solos onde existe histórico de aplicações constantes de metalaxil 
foram observadas as maiores taxas de dissipação do fungicida em menor tempo 
(BAILEY & COFFEY, 1986; DROBY & COFFEY, 1991; NARESH et a l., 1997; 
PAPIN1 & ANDRÉA, 2001; SPESSOTO, 2002). A aplicação repetida do fungicida 
pode aumentar a seleção dos microrganismos degradadores e conseqüentemente 
aumentar a taxa de degradação da molécula, cujo fenômeno é conhecido como 
biodegradação acelerada. Droby & Coffey (1991) avaliaram as taxas de biodegradação 
de metalaxil 14C em seis solos com características diferentes durante quatro semanas 
e os resultados variaram de 2,1% até 11,3%- Os solos com histórico de aplicações 
prévias do fungicida foram os que apresentaram as maiores taxas de biodegradação 
e, de acordo com as porcentagens remanescentes de radioatividade, determinaram a 
meia-vida do fungicida como sendo de apenas seis dias.

Um exemplo de degradação acelerada de metalaxil em solos brasileiros é 
apresentado por Papini & Andréa (2001). Os autores estudaram a dissipação do 
fungicida em dois tipos de solos utilizados para plantio de laranja e limão. Os resultados 
demonstraram que a degradação acelerada ocorreu somente em um tipo de solo, 
embora em ambos tenha sido detectado degradação parcial e mineralização do 
fungicida. Segundo os autores, as amostras de áreas tratadas apresentaram taxa de 
mineralização pelo menos duas vezes mais altas quando comparadas às áreas nunca 
expostas ao fungicida (máximo de 26,9% e 11,5%, respectivamente).

Em estudos sobre a degradação acelerada do metalaxil pela ação sinergística 
entre bactérias e fungos isolados de três solos diferentes, Soudamini & Awasthi (1997) 
observaram que as culturas de fungos não oomicetos de todos os solos interagiram 
para aumentar a degradação do fungicida. Culturas enriquecidas em solo arenoso, 
depois de repetidas aplicações de metalaxil, nas condições de seco, alagado e irrigado 
agiram mais efetivamente na degradação do fungicida que outras culturas obtidas em 
solos nunca expostos ao agrotóxico.
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Considerando quatro solos diferentes, Spessoto (2002) verificou que as 
bactérias demonstraram tendência a beneficiar-se com a presença da molécula do 
fungicida no solo, sugerindo a existência de populações adaptadas à degradação do 
composto, cujos resultados ficaram evidentes em solos com histórico de aplicação do 
fungicida. As maiores taxas de mineralização foram obtidas nestes solos, sugerindo 
que as aplicações sucessivas do composto estimulariam ou selecionariam o crescimento 
de microrganismos aptos a degradarem o fungicida. Segundo o autor os Bacillus 
seriam o grupo de degradadores de metalaxil mais indicados como agentes biológicos 
em estudos de biorremediaçâo de solos contaminados com o fungicida.

3.5 Dicarboximidas

Os fungicidas dicarboximidas foram introduzidos na agricultura, no final da 
década de 1970, devido a forte resistência adquirida por fungos fitopatogênicos aos 
benzimidazóis. São amplamente utilizados para o controle de doenças fúngicas em 
vegetais e frutas. Iprodiona, procimidona e vinclozolina, diclorofenil dicarboximidas, 
são os mais importantes membros desta classe de fungicidas e inibe a germinação 
dos esporos, o crescimento micelial e ocasionam lise das células (CABRAL & 
CABRAL, 2000).

De forma geral, as culturas recebem várias aplicações destes compostos 
durante o crescimento e após a colheita os restos são aproveitados para compostagem. 
Neste processo a matriz verde sofre biodegradação aeróbia e estes compostos podem 
transformar-se em metabólitos de acordo com uma cinética específica. É importante 
verificar a presença ou não destes fungicidas no final da compostagem para evitar a 
reintrodução de substâncias potencialmente perigosas no ciclo de produção ou de 
seus metabólitos eventualmente mais tóxicos. Vanni et al. (2000a; b) determinaram a 
presença dos fungicidas carboximidas por meio da 3,5-dicloroanilina, metabólito comum 
deste grupo, no final do processo de compostagem. Em algumas amostras encontraram 
o composto parental e o metabólito, e em outras só a 3,5-dicloroanilina; portanto, a 
sua presença sem a molécula parental pode ser utilizada como um índice de 
transformação atingido pela compostagem. A ausência do metabólito na presença do 
parental pode ser devida ao limite de detecção do método utilizado para a análise dos 
resíduos ou pelo baixo grau de maturação atingido na compostagem. Deve-se levar 
em consideração que o produto resultante da compostagem tem diversos usos e o 
perigo da bioacumulação não deve ser ignorado, uma vez que a toxicidade dos possíveis 
produtos de degradação é desconhecida.

Estes autores propuseram a seguinte rota de degradação para a vinclozolina 
em solos (Figura 13).

A persistência da vinclozolina em três solos tropicais, sob cultivo de arroz, 
com características físico-químicas extremamente diferentes, foi comparada em 
condições de solo seco e alagado. A degradação do fungicida foi mais rápida em 
condições de alagamento para os três solos estudados. A degradação seguiu a cinética 
de primeira ordem independentemente do tipo de solo ou regime de água. Foi observado 
que a acidez do solo e a salinidade afetaram significativamente a persistência do
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fungicida em condições de solo seco. A degradação foi acelerada depois de repetidas 
aplicações em um solo aluvial em ambos os regimes hídricos, sendo que em condições 
de alagamento a degradação acelerada foi maior. A 3,5-dicloroanilina foi detectada 
como metabólito da degradação do fungicida nestes solos (BANERJEE, 1999).

Vanni et al. (2000b) estudaram a presença e o destino da iprodiona e 
procim idona na com postagem , uma vez que este processo não é muito bem 
compreendido. Além disso, é possível encontrar em culturas e no ambiente resíduos 
e/ou metabólitos destes fungicidas como conseqüência das aplicações freqüentes ou 
porque o intervalo entre os tratamentos não é respeitado. Os autores compararam a 
degradação biótica e abiótica destes compostos, num intervalo de oito meses, e 
observaram que a cinética das reações eram distintas. Propuseram então uma rota 
de biodegradação para estes compostos (Figura 14). A iprodiona mostrou rápida 
transformação para 3,5-dicloroanilina, único metabólito detectado após 30 dias. Por 
espectrometria de massas, o composto intermediário formado, durante o processo de 
compostagem, foi identificado como sendo isômero (3-isopropil-N-(3,5-diclorofenil)-
2,4 dioxol-imidazolidina-carboxamida) quantitativamente convertido do composto 
parental. O resultado está de acordo com o encontrado em amostras de vegetais 
fortificadas com o produto por Newsome & Collins (1990).
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A procimidona durante o período estudado (0 -  241 dias) apresentou 70% de 
transformação, permanecendo 30% da molécula original na compostagem. A 
degradação biológica da procimidona apresentou 2 metabólitos, a 3,5-dicloroanilina e 
o 2-(3,5~diclorofenilcarbamoil)-l,2-dimetilpropano carboxílico (metabólito I). O 
metabólito I, posteriormente foi degradado a 3,5-dicloroanilina.

Os fungicidas dicarboximidas e os tiocarbamatos parecem ser particularmente 
susceptíveis a biodegradação acelerada. Para os fungicidas iprodiona e vinclozolina a 
incorporação de pequenas quantidades (0, 1%) de solo pré-condicionado em solos 
cuja degradação dos fungicidas foi relativamente lenta, aumentou as taxas de dissipação 
destes compostos (WALKER & WELSH, 1990).

3.6 Estrobilurinas

As estrobilurinas, uma nova classe de fungicidas para uso agrícola, são 
derivadas do ácido (3-metoxiacrílico e estruturalmente relacionadas a estrobilurina A, 
produto natural excretado por fungos (B ARTLETT et al., 2002). São utilizadas para 
o controle e tratamento de várias culturas entre elas as frutícolas, apresentando amplo 
espectro de ação sendo, portanto, efetivas contra diferentes grupos de fungos 
fitopatogênicos (Oomycota, Ascomycota, Basidiomycota) (EPA, 1999; MCGRATH, 
2003). De aplicação predominantemente foliar, estes compostos têm atividade 
translaminar, isto é, movem-se através das folhas tratadas, proporcionando controle 
em ambas as faces das mesmas (BARTLETT et al., 2002; VINCELLI, 2002).

Comercializadas a partir de 1996 nos Estados Unidos, as estrobilurinas e os 
fungicidas relacionados (famaxadona e fenamidona, quimicamente distintos, mas no 
mesmo grupo de resistência cruzada) venderam aproximadamente US$ 620 milhões 
em 1999, representando portanto, mais de 10% do mercado global de fungicidas em 
apenas 4 anos (BARTLETT et al., 2002). A azoxistrobina foi o primeiro composto 
deste grupo a ser registrado pelo EPA seguido da trifloxistrobina (EPA, 1999).

O impacto deste grupo na agricultura pode ser observado pela venda da 
azoxistrobina, registrada em 72 países para uso em 84 diferentes culturas, representando 
acima de 400 sistemas cultura/doença. As vendas de azoxistrobina foram de US$ 
415 milhões em 1999, sendo o fungicida mais vendido no mundo (BARTLETT et al., 
2002). Apesar desta importância comercial, são escassas as referências bibliográficas 
sobre o comportamento e destino destes compostos.

No Brasil, segundo os números de registro no Sistema de Informação de 
Agrotóxicos (SAI), os primeiros produtos técnicos formulados à base de cresoxim- 
metílico e azoxistrobina tiveram seu registro no MAPA em 1998, enquanto a 
trifloxiestrobina e a piraclostrobina somente em 2001 (Tabela 4). Uma diferença 
estrutural importante entre a azoxistrobina e o cresoxim-metílico é que o último contém 
um grupo (£)-metil metoxiiminoacetato no lugar de (ZT)-metil (i-metoxiacrilato (Figura 
15), o que lhes confere distintas propriedades biológicas (BARTLETT et al., 2002). 
As estrobilurinas apresentam propriedades físico-químicas muito diferentes o que 
conseqüentemente lhes confere uma ampla variedade de comportamentos biocinéticos 
tanto no interior da planta quanto na superfície externa (BARTLETT et al., 2002).
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TABELA 4. Estrobilurinas registradas no Brasil.

metil-N-metoxicarbam ato

Fungicidas Ano de registro

Azoxistrobina 1998

Cresoxim - metílico 1998

Trifloxiestrobina 2001

Piraclostrobina 2001
Fonte: AN VIS A, 2004.

As estrobilurinas têm um único sítio de atuação e inibem a respiração 
mitocondrial, pela ligação ao chamado sítio Q do citocromo b , localizado na membrana 
mitocondrial interna de fungos e outros eucariotos, bloqueando a transferência de 
elétrons na cadeia respiratória (MCGRATH, 2003; ZIEGLER et a l 2003). Baseado 
neste novo modo de ação, as estrobilurinas controlam os fungos que são resistentes 
aos fungicidas inibidores da demetilação (DMI), fenilamidas, dicarboximidas e 
benzimidazóis (BARTLETT et a i ,  2002; MA eta l., 2003). Estudos com azoxistrobina, 
cresoxim-metilico, trifloxiestrobina e piraclostrobina (Figura 15) demonstraram que 
no desenvolvimento dos fungos, a germinação dos esporos e a motilidade dos zoosporos 
são extremamente sensíveis a estes compostos (BARTLETT et al., 2002). Isto pode 
ser explicado pelo modo de ação bioquímico destes produtos, pois são disruptores da 
produção de energia, sendo portanto efetivos nestes estágios de desenvolvimento 
que demandam alta energia, contrastando com os triazóis que inibem a biossíntese do 
ergosterol e portanto não impedem a germinação dos esporos e o crescimento dos 
tubos germinativos iniciais (BARTLETT et a l 2002). O efeito potente das 
estrobilurinas sobre a germinação dos esporos e motilidade dos zoosporos explica o 
alto nível de atividade preventiva dada por estes fungicidas, em função da variação 
individual dos ingredientes ativos, amplo espectro, controle de isolados fúngicos
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resistentes a outros fungicidas com diferentes modos de ação, aliado à baixa 
concentração na aplicação (BARTLETT et al., 2002).

Por serem compostos com atuação sítio-específicos as estrobirulinas foram 
classificadas como de “risco reduzido” pela EPA (VINCELLI, 2002).

As estrobilurinas são rapidamente degradadas, portanto, a persistência em 
qualquer com partim ento ambiental não é motivo para preocupação (Tabela 5) 
(BARTLETT et al., 2002). A hidrólise não é a principal rota de dissipação ambiental, 
mas a adsorção, degradação microbiana e a fotólise também são rotas importantes. 
Embora não haja dados disponíveis para a piraclostrobina, as estrobilurinas seguem 
um padrão típico similar para a degradação em solos, com a formação de metabólitos 
que potencialmente têm maior mobilidade, porém são menos tóxicos do que o composto 
parental (BARTLETT et al., 2002). O metabólito principal, a forma ácida destes 
compostos, é inativo. Não há evidências que estes compostos causem efeitos genéticos, 
carcinogênicos ou problemas na reprodução, portanto, quando aplicados segundo as 
recom endações técnicas, não apresentam  efeitos adversos na saúde humana 
(AUSTRÁLIA, 2000; EUROPEAN COMMISSION, 2000).

A degradação rápida da trifloxiestrobina foi observada, em vários tipos de 
solos, sendo a meia-vida em laboratório menor do que três dias. O principal metabólito 
foi o ácido, cuja meia-vida foi significativamente maior em laboratório, em torno de 
cem dias, embora isômeros do composto parental e do metabólito ácido tenham sido* —
formados sob muitas condições experimentais (AUSTRALIA, 2000). Em estudos de 
laboratório e campo foi observada rápida degradação para o metabólito ácido, mais 
solúvel e, portanto, mais lixiviável, principalmente em função do tipo de solo. No 
campo a meia-vida do composto parental foi inferior a 5 dias, e em solos com ampla 
d iferença nas ca rac te rís tic a s  fís ico -q u ím icas  o resu ltado  foi o mesmo. A 
trifloxiestrobina foi caracterizada como não sendo preocupante em relação aos 
microrganismos do solo. Em sete solos testados, utilizando compostos radiomarcados, 
em aerobiose, a meia-vida da trifloxistrobina foi de 2 dias, e o metabólito ácido 
apresentou meia-vida entre 100-473 dias. Entretanto, em solo estéril, a degradação 
foi significativamente retardada com meia-vida acima de 100 dias para o composto 
parental (AUSTRÁLIA, 2000).

A taxa de degradação pode ser afetada tanto pela temperatura quanto pela 
umidade dos solos, tanto para o parental quanto para o metabólito. Em condições 
normais de campo (T=20°C e umidade de 60%), a mineralização da trifloxistrobina 
foi alta, na ordem de 50% ou mais. Esta rápida degradação foi independente do tipo 
de solo. O metabólito foi lentamente convertido para l4C 0 2 por ter sido incorporado

TABELA 5. Persistência das estrobilurinas em solo e água.

C o m p o sto  S o lo  D T S0 (d ias) Água DT50 (dias)

Azoxistrobina 7 - 5 6 a ± 7 d

C resoxim -m etílico  < l a l b

Trifloxiestrobina3 4 - 1 0  0 ,3  - 1

Piraclostrobinai; 2 - 3 7

Fonte: a: Tom lin, 2000: h: U S EPA. 1998: c: Am m erm ann et al., 2 0 0 0 ; d: S yngen ta G L P  data.
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nos constituintes do solo (ácidos húmicos, fiilvicos e humina), indicando a mineralização 
da porção radiomarcada da molécula (AUSTRÁLIA, 2000).

4. C onsiderações finais

A maioria dos fungicidas é transformada predominantemente por processos 
biológicos. Os resíduos desses compostos podem ser mineralizados por um simples 
m icrorganism o ou envolver o efeito  in terativo  das com unidades m istas de 
microrganismos e conta com a versatilidade metabólica das bactérias e fungos. As 
transformações bióticas dos fungicidas geralmente resultam na degradação da estrutura 
molecular em formas mais simples, no entanto a molécula pode persistir se as condições 
ambientais forem desfavoráveis para a atividade degradativa.

Quando a biodegradação é o principal processo de degradação, a aplicação 
repetida dos compostos leva ao enriquecim ento das populações degradadoras, 
originando um desaparecimento acelerado da molécula com atividade fungicida. A 
biodegradação acelerada de fungicidas é uma ameaça significativa para a eficácia 
destes produtos. Embora seja conseqüência de processos naturais de adaptação 
metabólica, este processo pode ser considerado por dois ângulos: do ponto de vista 
agronômico aumenta a necessidade de utilização do produto, diminui a eficácia e leva 
a necessidade de aumento de doses para obtenção do mesmo resultado, podendo 
resultar em prejuízo econômico ao produtor. Já do ponto de vista ecológico, é um dos 
maiores mecanismos para a biodegradação e detoxificação no controle de poluição. 
Muitos autores questionam se a adaptação microbiana responsável pela biodegradação 
acelerada é resultado do aumento do número de microrganismos ou do aumento na 
atividade enzimática. A capacidade dos microrganismos crescerem  usando um 
composto orgânico específico como fonte de carbono não significa que a inoculação 
do microrganismo em um ambiente natural causará a degradação do composto. A 
capacidade para metabolizar o composto orgânico é necessária, mas não é condição 
suficiente para que o organismo efetue a transformação, pois as moléculas do fungicida 
ou seus metabólitos podem persistir sob condições desfavoráveis para a biodegradação.

Desta forma, deve-se levar em consideração o custo/ benefício social e 
ambiental do uso de fungicidas, para que ocorra minimização de riscos e maximização 
do retomo de benefícios do uso destes compostos na agricultura, visando a qualidade 
do ambiente.
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1. In tro d u ç ã o

O Brasil é o maior produtor de laranja do mundo, seguido dos Estados Unidos, 
sendo que em 1996, o Estado de São Paulo foi responsável por mais de 80% da 
produção do país. O primeiro subproduto da indústria de cítricos foi o óleo de laranja 
e, hoje, se destaca como um dos principais produtos geradores de receitas às empresas 
do setor/t) monoterpeno rf-limoneno, principal componente do óleo da casca da laranja, 
tem aplicação em diversas indústrias, que incluem alimentação animal, fabricação de 
produtos químicos, aplicação em indústrias de tintas, cosméticos, entre outros, sendo 
também utilizado como material na fabricação de resinas adesivas, solventes, garrafas 
plásticas. Além disso, seu uso comercial aumentou muito nos últimos anos pelo fato 
dod-limoneno ser excelente solvente industrial ou agente desengordurante, substituindo 
osclorofluorohidrocarbonos. '

jApesar do núm ero ilim itado de aplicações do J-lim oneno, ele possui 
também ação antim icrobianafe, portanto, sua liberação para a linha de tratamento 
de efluentes industriais é prejudicial, uma vez que pode destruir a flora microbiana 
do processo.

O d-lim oneno e os com postos resultantes de sua auto-oxidação possuem 
propriedades alergênicas podendo causar problemas às pessoas expostas a estes, 
tanto por contato direto com a pele com o por inalação, quando presentes em altas 
concentrações nas linhas de tratam ento de efluente.

If O  uso crescente do c/-limoneno como matéria-prima por diversas indústrias, o 
conseqüente aum ento da concentração deste composto nas estações de tratamento 
de efluentes (ETE) e a escassez de informação sobre a sua biodegradação geraram 
a necessidade de se estudar o seu destino ambiental, assim como os processos biológicos 
efetivos para sua degradação, f

L

/
2. O le o  essencial de  fru ta s  c ítrica s

Os óleos essenciais, tanto de frutas cítricas como outros, consistem de uma 
mistura de terpenos e sesquiterpenos, compostos oxigenados e resíduos não voláteis, 
sendo que o termo óleo im plica que estas substâncias são insolúveis em água, mas 
solúveis em solventes polares (M ARQUES, 1997). /

O óleo essencial aromático é uma camada oleosa separada durante a coleta 
da essência aquosa cítrica, enquanto que o óleo da casca é espremido de glândulas 
presentes nesta durante a extração do suco, não entrando em contato direto com ele, 
pois contém substâncias amargas (POTTER & HOTCHK1SS, 1995)^0 óleo cítrico 
da casca é encontrado em sacos de forma oval, na porção colorida do flavedo, e age 
com o barreira tóxica natural para entrada de microrganismos.! Ele é composto,
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principalmente, de d-limoneno (mais de 90%) e outros mono e sesquiterpenos. 
Entretanto, os terpenos não contribuem muito para a fragrância do óleo essencial 
aromático, agindo mais como carregador dos com postos aromáticos (K1MB ALL, 
1991).

A recuperação do óleo cítrico da casca com o subproduto para uso com o 
m atéria-prim a por diversas indústrias, tais com o, de perfum e, de cosm ético, 
farmacêutica, de inseticidas e têxteis, previne que este seja um grave poluente 
ambiental (MATTHEWS & BRADDOCK, 198 7 )/a  utilização dos monoterpenos, 
tais como, rf-limoneno, a-pineno, P pineno e linalool, em larga escala industrial, na 
tentativa de encontrar substitutos para solventes clorados e clorofluorocarbonos, é 
recente (MISRA & PAVLOSTATHIS, 1997; PAVLOSTATH1S & M ISRA, 1999). 
Todavia, o aumento do uso industrial de m onoterpenos e conseqüente aum ento das 
concentrações destes compostos e de outros terpenos nos efluentes das indústrias 
cítricas, assim como das químicas e farmacêuticas, pode causar danos aos organismos 
que compõem o lodo ativado das estações de tratam ento de efluentes, ocasionando 
problemas sérios ao funcionamento geral destas indústrias (CONNOR et a i ,  1993; 
KARLBERG; MAGNUSSON & NILSSON, 1994; M ISRA; PAVLOSTATHIS & 
PERDUE, 1996; CHANG, KARLBERG & M A ILB A C H , 1997; M ISRA & 
PAVLOSTATHIS, 1997; MUMTAZ et a l.y 1998; PAVLOSTATHIS & MISRA, 
1999; VILA et a l 1999). frio campo da ecotoxicidade, os efeitos dos com postos 
lipofílicos sobre os microrganismos têm recebido muita atenção, uma vez que estes 
organismos têm papel essencial na rem oção de poluentes do meio am biente e, 
portanto, a inibição na biodegradação, dev ido  à inso lub ilidade em água e 
conseqüentemente menor biodisponibilidade, resulta em um aumento no período de 
remoção (SHIKKEMA, BO N T&  POOLM AN, 1995)./

2.1 Terpenos

Os terpenos constituem a maior família de produtos naturais encontrados na 
natureza, sendo que, mais de 30000 diferentes monoterpenos já  foram identificados 
(WERF; KEIJZER & SCHAT, 2000). São hidrocarbonetos insaturados derivados de 
unidades de isopreno e encontrados na maioria das plantas superiores (IKAN, 1990; 
WERF, OVERKAMP & BONT, 1998; WERF, SWARTS & BONT, 1999), sendo os 
óleos essenciais cítricos e de madeira as fontes mais abundantes de terpenos. JNa 
Figura 1, observa-se uma unidade de isopreno.

Os terpenos possuem fortes odores mesm o em baixas concentrações, são 
insolúveis em água e considerados não agressivos aos metais e à maioria dos plásticos 
e dos polímeros, entretanto, são materiais inflamáveis (IKAN, 1990).

De acordo com o núm ero de unidades de 
_  _  isopreno ligadas, os terpenos podem ser classificados

2 -  C  -  C — C H 3 em: monoterpenos (C |()H |6), sesquiterpenos (C ]5H^4),
d ite rp e n o s  (C 2()H^2), tr i te rp e n o s  (C 30H 48), 

C H 3 tetraterpenos (C ^H ^) e politerpenos (C sHx)n(IKAN,
FIGURA 1. Unidade de isopreno. 1990; W ERF, SWARTS & BONT, 1999). "
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2.2 M onoterpenos

Os monoterpenos constituem a classe mais simples de terpenos encontrados 
na natureza, sendo os maiores componentes dos óleos de plantas (WERF, KEIJZER 
& SCHAFT, 2000). São sintetizados a partir de duas unidades de isopreno através de 
diferentes processos. Os monoterpenos são, de preferência, produzidos por plantas 
que contêm duetos de resinas, sendo que a emissão destes compostos está associada 
à fotossíntese, uma vez que é estim ulada pela luz, declina no escuro e é inibida na 
ausência de C O ? no ar. As enzim as monoterpenos sintetases catalisam o passo final 
do difosfato geranil para vários monoterpenos e, através de diferentes processos de 
ciclização, ocorre a formação destes compostos (FISCHBACH et a i ,  2000; BOON, 
BOON & M ULDER, 2000).

Os monoterpenos são subdivididos em três grupos: acíclicos, monocíclicos e 
bicíclicos (IKAN, 1990; TRUDGILL, 1990;MISRA,PAVLOSTATHIS&PERDUE, 
1996; WERF, KEIJZER & SCHAFT, 2000), sendo que os monoterpenos cíclicos são 
chamados de monoterpenóides. A Figura 2 mostra alguns monoterpenos bastante 
encontrados na natureza.

T radicionalm ente, os m onoterpenos são muito usados como agentes 
flavorizantes na indústria de alim entos e de perfumes e alguns monoterpenos, que 
possuem valor m edicinal, são usados na indústria farmacêutica, 't) efeito dos 
m onoterpenóides no crescim ento e atividade microbiana tem sido estudado, 
prim ariam ente, para determ inar o potencial destes com postos em prevenir o 
crescimento de microrganismos patogênicos na indústria de alimentos (SHIKKEM A; 
B O N T &  POOLM AN, 1995; AM ARAL et a i ,  1998; BARNHART et a l ,  1999; 
ONKEN & BERGER, 1999).

R ecentem ente, a b io transform ação  m icrobiana de m onoterpenos em 
compostos de interesse com ercial, tais como, a-terpinol, limoneno 1,2-diol e ácido 
perílico, e a degradação destes, quando presentes em efluentes industriais, tem 
recebido atenção. E ntretanto , ainda é pequeno o conhecim ento de com o os 
monoterpenos afetam bactérias e fungos, mas sabe-se que estes compostos exercem

CH? CHj CHj

ch2
OH

HjC CH, HjC CH2 HjC CH,

MIRCENO D-LIMONENO TERPINEOL

ch3 CHO ch3
0

iU.

h3c ch2 HjC CH3 ALFA-PINENO

CARVONA ALDEÍDO PERÍLICO

FIGURA 2. Alguns m o
noterpenos im p o r tan 
tes encontrados na na
tureza: Mirceno (mono- 
te rpeno ac íc l ico ) ;  D- 
limoneno (monoterpe- 
no hidrocarbono); Ter- 
pineol (m o n o te rp en o  
álcool); Carvona (m o
no te rpeno  ace tona) ;  
Aldeído perílico (m o
noterpeno aldeído); a -  
p ineno  (m ono te rpeno  
bicíclico).
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propriedades antimicrobianas pelo rompim ento da cadeia de transporte de elétrons 
e da fosforilação oxidativa (AM ARAL et al., 1998; W ARD; COURTNEY & 
LANGEHEIM, 1998).

2.3 D-limoneno

I um monoterpeno monocíclico encontrado em frutas cítricas e especiarias, 
vegetais e plantas, sendo com ponente de m ais de 300 óleos essenciais em 
concentrações que variam de 95% (limão, laranja) a menos de 1 % (palmorosa) (TAN 
& DAY, 1998; WERF, KEIJZER & SCHAFT. 2000; ADAMS, DEMYTTENAERE 
& KIMPE, 2003). Ao lado do a-pineno, é o mais abundante terpeno na natureza 
(DEM YTTEN AERE, BELLEGHEM & KIMPE, 2001). É um líquido insolúvel em 
água, de cor branca a am arelada, leve odo r c ítrico  e bastan te  in flam ável 
(BRADDOCK, TEMELLI & CADWALLADER, 1986). /

A fonte primária de d-limoneno são os vapores da produção do suco cítrico 
(TAN & DAY, 1998). Estima-se que a produção anual de d-limoneno seja de 50000ton/ 
ano (DUETZ et al., 2001). Durante o processamento do suco, o d-limoneno extraído 
é levado para tanques de armazenamento e depois vendido para uso industrial. Quando 
liberado como resíduo é levado para aterros ou incinerado, dependendo das leis 
municipais, estaduais ou federais que controlam os aterros sanitários (MACHADO,
1997).

Durante a extração do suco ocorre a ruptura dos sacos de óleos presentes na 
casca e o óleo liberado é lavado, form ando a em ulsão óleo/água. Esta emulsão é 
centrifugada, separando a emulsão rica em óleo da fase aquosa. A em ulsão é então 
destilada, obtendo-se o d-limoneno. A casca e a polpa são levadas para fábrica de 
ração e uma pequena parte de d-limoneno é recuperada (KIMB ALL, 1991).

/Existem algumas questões recentes no que diz respeito à toxicidade do d- 
limoneno. Quando liberado no meio am biente, ele exerce efeito tóxico sobre 
microrganismos, insetos e plantas através da inibição da fosforilação oxidativa e 
mudanças da membrana celular, afetando a sua funcionalidade como barreira seletiva 
e como matriz enzimática (URIBE & PENA, 1990; SH IK K EM A , BONT & 
POOLMAN, 1995). Este composto é usado com o inibidor do crescim ento fúngico, 
sendo também antimicrobiano, antiviral, antilarval e repelente de insetos (MATHEWS 
& BRADDOCK, 1987; CHASTAIN et al., 1996; The Rod Family Trust, 1997; 
DELORME, CRISOFULLI & W ARNER, 1998; PRATES et al., 1998)J(Segundo 
SANTOS etal. (1998), os óleos essenciais exibem propriedades tóxicas, repelentes e 
atrativas em numerosas espécies de insetos. Além disso, eles reduzem a fecundidade 
de vários insetos herbívoros. Em seu trabalho, o d-limoneno demonstrou grande ação 
inseticida, sendo tóxico ao inseto via penetração pela cutícula, sistema respiratório e 
aparelho digestivo.

Já existem trabalhos que demonstram que o d-lim oneno pode causar vários 
danos para algumas espécies de ratos (ANDERSON & A NDERSON, 2000). 
Aparentemente, quando o d-limoneno é consumido por ratos, um de seus subprodutos 
(cis-d-limoneno-l,2-óxido) se liga à proteína alfa-2T-globulina, im pedindo sua
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degradação. O acúm ulo desta proteína no rim provoca danos a este órgão e câncer 
(DIETRICH & SW ENBERG, 1991; HARD & WHYSNER, 1994). Esta ação não é 
observada em humanos, pois estes não sintetizam a proteína alfa-2T-globulina. Em 
seres humanos o cZ-limoneno é convertido em 2 metabólitos (rf-limoneno 8,9-glicol e 
í/-limoneno 1,2-glicol), os quais são eliminados pelo rim.

/Para humanos, o rf-limoneno pode ser irritante para pele, olhos e membranas 
das mucosas do nariz e da garganta, podendo causar náuseas, vômitos, queimação 
abdominal, diarréia e dor de cabeça quando ingerido, além de irritar todos os tecidos, 
podendo tam bém  levar ao colapso circulatório (FALK, 1991, KARLBERG & 
D O O M SG O O SSEN S, 1997; M A C H A D O , 1997; CHANG, KARLBERG & 
M AILBACH, 1997). A inalação pode causar tontura, taquicardia, dificuldades 
respiratórias, inconsciência e convulsão, sendo que o cMimoneno constitui-se em um 
veneno quando injetado por via intravenosa, sendo moderadamente tóxico por via 
intraperitoneal e menos tóxico quando ingerido (KARLBERG & DOOMSGOOSSENS, 
1997; CHANG, KARLBERG & M AILBACH, 1997)/

O úMimoneno é considerado geralm ente seguro pelo Food and Drug  
Administration  (FDA)-USA, mas trabalhadores de uma estação de tratamento de 
efluente municipal em  Boston - MA, nos Estados Unidos, apresentaram sintomas, 
como, irritação do sistema respiratório e dor de cabeça, causados por exposição a um 
composto, o qual foi identificado como sendo J-limoneno. Por isso, foi sugerido que 
fossem determinadas concentrações limites de descarte deste composto para proteger 
a integridade dos trabalhadores das linhas de tratamento de efluentes, assim como a 
sanidade da fauna e da flora presentes na costa marítima e nos rios ao redor de 
Boston (CONNOR e ta l ,  1993).

3. D egradação  dos m o n o te rp e n o s  p o r m icro rgan ism os

/  O J-lim oneno é considerado pela Agência de Proteção Ambiental Americana 
(EPA) como sendo biodegradável, mas sua baixa solubilidade e alta volatilidade podem 
causar problem as quando presentes, em  altas concentrações, nas Estações de 
Tratamento de Efluentes (CONNOR e t a l . ,  1993). j ,

A degradação m icrobiana de m onoterpenos sob condições tanto aeróbias 
com o anaeróbias tem  sido estudada (A M A RA L et  a l . ,  1998). O estudo da 
biodegradação dos m onoterpenos está voltado principalmente para os processos 
aeróbios, mas em sistemas naturais de solo, a redução por nitrato ou outros processos 
anaeróbios, tais com o redução de sulfato e metanogênese, também podem ser 
importantes (M ISRA & PAVLOSTATHIS, 1997; PAVLOSTATHIS & MISRA,
1999). c m  altas concentrações, a toxicidade não específica aos microrganismos 
pode im pedir a decom posição e m ineralização, podendo inibir processos, como a 
n itr if ic a ç ã o  de so lo s  (W A R D , C O U R T E N E Y  & L A N G E H E IM , 1998; 
PAVLOSTATHIS & M ISRA, 1999). >

*Vários microrganismos têm sido descritos como sendo capazes de utilizar o 
í/-limoneno como única fonte de carbono e energia, incluindo bactérias, fungos 
filamentosos e leveduras (MARS, GORISSEN & Van DEN BELD, 2001). I
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Muitos trabalhos foram desenvolvidos nos últimos anos sobre biodegradação 
do cMimoneno, sendo que os primeiros dados são da década de 60 (DEMYTTNAERE, 
BELLEGHEM  & KIMPE, 2001). A tualm ente, está  sendo m uito estudada a 
bioconversão de J-lim oneno para outros monoterpenos de valor mais elevado, uma 
vez que este composto é relativamente barato e facilmente encontrado na natureza 
(ADAMS. DEMYTTENAERE & KIMPE, 2003) como, a-terpineol, lim oneno-1,2- 
diol, ácido perílico e carvona, utilizados como com postos de aroma em alimentos e 
perfumes. Existem vários estudos sobre esta bioconversão utilizando muitos tipos de 
microrganismos, tais como, Penicillium digitaram, Cladosporium  sp., Pseudomonas 
incógnita , Pseudom onas pu tida , P seudom onas g lad io li , P leurotus sap idus , 
X a n th o m o n a s  sp. (C A D W A L L A D E R , B R A D O O C K  & PA R 1SH , 1992; 
B R A D D O C K  & C A D W A L L A D E R , 1992; C H A N G  & O R IE L , 1994; 
SPEELMANS, BIJLSMA & EGGINK, 1998; TAN & DAY, 1998; ONKEN & 
BERGER, 1999; WELF, KEIJZER & SCHAFT, 2000; ADAMS, DEM YTTEN AERE 
& KIMPE, 2003). Estes microrganismos, geralmente, utilizam uma das cinco vias 
para bioconversão do d-limoneno: 1) oxidação do substituinte metil para compostos 
perílicos; 2) oxidação alílica para cis e trans-carveol; 3) epoxidação da dupla ligação 
na unidade isopropenil para a-terpineol; 4) conversão da dupla ligação do anel para o 
correspondente diol; 5) formação de isopiperitenol.

Entretanto, nestes processos, a form ação destes m onoterpenos ocorre, 
geralmente, em quantidades insuficientes devido à toxicidade microbiana do d-limoneno 
(ONKEN & BERGER, 1999; ADAMS, DEM YTTENAERE & KIM PE, 2003). A 
deficiência nos sistemas de biotransformação do d-limoneno em produtos de valores 
mais elevados, em geral, se deve à volatilidade e à toxicidade dos terpenos aos 
microrganismos, dado pelo aumento na fluidez da membrana e perda de sua integridade. 
Entretanto, processos de adaptação podem  decrescer a fluidez da m em brana 
em  b ac té ria s  pe lo  au m en to  de á c id o s  g ra x o s  s a tu ra d o s  na m e m b ran a  
fosfolipídica (SPEELMANS, BIJLSMA & EGGINK, 1998; CHATTERJEE & 
BHATTACHARYYA, 2001).

3 .1 Degradação de monoterpenos por bactérias

Na última década, algumas linhagens bacterianas resistentes ao d-limoneno, 
foram descobertas e caracterizadas. Estas linhagens, tais como, Pseudomonas putida , 
podem adaptar suas membranas, tornando-se mais resistentes ao acúm ulo de 
teipenóides tóxicos (SPEELMANS, BIJLSMA & EGGINK, 1998). Koh et a i  (2003), 
em seu trabalho, conseguiram isolar do meio ambiente, bactérias capazes de crescer 
em carvona e limoneno como única fonte de carbono e energia. A maioria das bactérias 
era Gram-positiva, sendo que 7 linhagens eram da classe Proteobacteria. Em outro 
trabalho, P. putida foi capaz de converter o limoneno em ácido perílico, quando cultivada 
em meio de cultura contendo glicerol, am ônia e lim oneno (M ARS, GORISSEN & 
Van DEN BELD, 2001). Chatterjee & Bhattacharyya (2001), utilizando 3 fungos e 15 
bactérias, também observaram que P. putida  foi capaz de oxidar o d-lim oneno e 
convertê-lo em álcool perílico e p -1 -mentano 6,8-diol. Entretanto, a degradação dos
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produtos pela bactéria não foi observada neste trabalho. P. aeruginosa também foi 
capaz de converter 95% do c/-limoneno presente no meio em a-terpineol e carvona 
em trabalho realizado por Acosta et al. (1996).

Outros trabalhos realizados por vários pesquisadores dem onstraram a 
habilidade de certas bactérias, com o Pseudomonas, em degradar totalmente o d- 
lim oneno/Segundo M isra e Pavlostathis (1997), microrganismos presentes no solo 
são capazes de degradar prontamente monoterpenos, como a-pineno, limoneno e g- 
terpineno. {

A degradação de a-pineno por Pseudomonas forma inicialmente d-limoneno, 
carveol, álcool perílico e aldeído perílico, seguida de uma clivagem do anel e formação 
de metabólitos ácidos que podem  ser degradados por P-oxidação (COLOCOUSI, 
SAQIB & LEAK, 1996; S A V IT H IR Z ^a/., 1998).

Em trabalhos com  outros m icrorganism os, a bactéria G ram -positiva, 
Rhodococcus erythropolis, foi capaz de crescer utilizando o d-limoneno como única 
fonte de carbono e energia. Este m icrorganism o produziu a enzima lim oneno-1,2- 
epóxido hidrolase capaz de transformar o d-limoneno, pois converte o limoneno 1,2- 
epóxido em limoneno-1,2-diol (W ERF, OVERKAM P & BONT, 1998; WERF, 
KEIJZER & SCHAFT, 2000).

Duetz et al. (2001), utilizando uma linhagem degradadora de tolueno, 
Rhodococcus opacus , dem onstraram  que esta bactéria foi capaz de converter o d- 
limoneno em trans-carveol, em culturas onde o tolueno foi utilizado como fonte de 
carbono.

3.2 Degradação de m onoterpenos por fungos

Segundo Onken e Berger (1999), o d-limoneno é tóxico para os fungos porque 
aumenta a fluidez das membranas fúngicas, levando a uma permeabilidade inespecífica 
da membrana e a perda de sua integridade. Isto causa um decréscimo do peso seco e 
uma inativação do metabolismo fungico.

Os fungos filamentosos e leveduras, tais como Honnonema sp., Trichosporon 
sp., Candida parapsilosis , Arxula adensorivorans, foram capazes de utilizar o d- 
limoneno produzindo como produtos da biotransformação a isopiperitenona, ácido 
perílico, a-terpineol e álcool perílico (Van DYK, Van RENSBURG & MOLELEKJ,
1998). Estes autores estudaram a biotransformação de limoneno por fungos e leveduras 
e observaram que os melhores resultados foram obtidos por Honnonema sp., quando
o d-limoneno era adicionado a cada 12 horas ao meio de cultura. No mesmo trabalho, 
os autores também observaram  que após 24 horas da adição do monoterpeno houve 
um decréscim o das células viáveis assim com o um decréscimo da formação dos 
produtos. Entretanto, não ficou esclarecido se a morte celular era devido à toxicidade 
do composto ou dos subprodutos formados. Outro fungo capaz de utilizar o d-limoneno 
p ro d u z in d o  o ác id o  p e rílico  é o F usarium  vertic illo ides  (O LIV E IR A  & 
STRAPASSON, 2000).

O estudo de Tan e Day (1998) mostra que o fungo P! digitatum  foi capaz de 
transformar o d-limoneno em a-terpineol, onde o O, acelerou esta bioconversão. Em
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outro trabalho utilizando esporos de P digitatum , estes foram capazes de crescer em 
meio contendo J-limoneno como única fonte de carbono e convertê-lo em a-terpineol 
(DEMYTTENAERE, BELLEGHEM & KIMPE, 2001). Em outra pesquisa, Adams, 
Demyttenaere & Kimpe (2003), utilizando linhagens de P. digitatum  isoladas de 
mandarim, obtiveram a conversão de d-limoneno em a-terpineol.

Os estudos sobre biodegradação de monoterpenos mostram que tanto fungos 
como bactérias são responsáveis por transformações aeróbias destes compostos, tais 
como, hidroxilação na posição alílica, oxidações de álcoois e com postos carbonis, 
ruptura dos anéis carboxilícos e clivagens das ligações carbono-carbono (MISRA, 
PAVLOSTATHIS & PERDUE, 1996). Algumas destas ligações estão presentes na 
lignina, como ligação carbono-carbono e os fungos ligninolíticos são capazes de clivá- 
las. Além disso, o sistema enzimático destes fungos apresenta uma série de reações 
de oxidação e redução capazes de degradar compostos aromáticos (B ARR & AUST, 
1994; MONTIES, 1994).

Fischer et al. (1995) estudaram a habilidade do fungo de degradação branca 
Ceriporiopsis subvermispora de reduzir o conteúdo das resinas da m adeira e este 
foi capaz de reduzi-las em 40%. As espécies de O phiostom a , fungos comuns 
encontrados em árvores coníferas, não danificam estruturalmente a madeira como os 
fungos ligninolíticos, mas agem sobre seus componentes não estruturais como as resinas 
ácidas, as quais são ricas em terpenos (WANG et a l., 1995).

4. Fungos L ign ino líticos e seus s istem as e n z im á tico s

ò s  fungos responsáveis pela degradação da madeira podem ser divididos em
3 classes: fungos de degradação branda, fungos de degradação marrom e fungos de 
degradação branca, sendo a mais importante esta última, uma vez que são altamente 
lign inolíticos. lAlguns fungos de d eg rad aç ão  b ran ca  são: P hanerochaete  
chrysosporium , Trametes versicolor , Pleurotus sa jor-ca ju , Phlebia radiata , 
Bjerkandera adusta (HATAKKA, 1994).

O sistema ligninolítico extracelular dos fungos de degradação branca tem 
encontrado significantes aplicações na área biotecnológica, graças ao sistem a 
enzimático altamente oxidativo e não específico produzido por eles (COLLINS & 
DOBSON, 1995). t )  sistem a enzim ático destes fungos os torna capazes de 
metabolizar não só a lignina e seus subprodutos (M AN ZA N ARES, FAJARDO & 
MARTIN, 1995), mas uma grande variedade de poluentes como compostos fenólicos 
e compostos policíclicos aromáticos, azocorantes, defensivos agrícolas, bifenil 
policlorados (PCB) e outros, podendo ser então usados no tratam ento de efluentes 
industriais e resíduos sólidos, contribuindo para a dim inuição da poluição ambiental 
(BABITSKAYA, 1994; ARORA, 1995; G O LO V LEV A & LEO N T’EVSKII, 1998; 
RODRIGUEZ, PICKARD & VAZQUEZ-DUHALT, 1999; ZHANG, K N A PP&  
TA PLEY , 1999)1 Além disso , estes fungos são capazes de supo rta r altas 
concentrações de poluentes tóxicos, ao contrário  das bactérias (BORJA et a l., 
1993). As principais enzimas produzidas por eles são: lignina peroxidase, manganês 
peroxidase e lacase. 1
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5. Enzim as responsáveis pela b iodegradação

■ As enzimas microbianas são utilizadas na degradação dos poluentes (MARS, 
GORISSEN & Van DEN BELD, 2001). Adestoxificaçao pode resultar na completa 
mineralização do poluente ou em decomposição parcial associada com a perda da 
atividade biológica. Muitas enzimas estão envolvidas neste mecanismo, protegendo 
as células das substâncias que lhes seriam tóxicas e/ou permitindo a utilização destes 
compostos como fonte de carbono e energia (B ALAN, 2001 ).f

No caso dos monoterpenos, ainda hoje, pouco é conhecido sobre o seu 
metabolismo, especialmente, sobre as enzimas envolvidas nas vias de degradação 
(WERF, KEIJZER & SCHAFT, 2000).

5 .1 Enzimas extracelulares

São enzimas produzidas pelos microrganismos e liberadas para o meio 
circundante, em geral, para degradação de moléculas complexas que não podem ser 
transportadas para o interior da célula (TORTORA, FUNKE & CASE, 2000). Várias 
destas enzimas não são completamente específicas ao substrato, como é o caso das 
enzimas ligninolíticas que podem atuar sobre uma série de compostos tóxicos 
(COLLINS & DOBSON, 1995; BARR & AUST, 1994).

5.2 Enzimas intracelulares

São enzimas produzidas pelos microrganismos e que atuam no interior das células 
(TORTORA, FUNKE & CASE, 2000). Uma vez que os terpenos são compostos 
lipofílicos, eles podem difundir-se livremente através da membrana celular, podendo ser 
degradados por enzimas intracelulares (WERF, KEIJZER & SCHAFT, 2000).

Muitos são os estudos sobre linhagens microbianas capazes de utilizar o d- 
limoneno como fonte de carbono e energia. Entretanto, estes trabalhos, em geral, são 
incompletos, não esclarecendo quais as rotas de degradação, suas enzimas e compostos 
intermediários (DUETZ et a l., 2001). Todavia, ^abe-se que na degradação dos 
monoterpenos, as principais enzimas intracelulares envolvidas são as oxigenaseaty

fEstudando-se o efeito de 2 terpenos (limoneno e carvona) na degradação de 
uma mistura comercial de PCBs por Pseudomonas stutzeri isolada do solo contendo 
estes compostos, conclui-se que ambos os monoterpenos têm a capacidade de induzir 
dioxigenases que exercem efeito na biodegradação de PCBs, quando glicerol e xilose 
são usadas como fontes de carbono (TANDLICH, BREZNÁ & DERCOVÁ, 2001).{ 

As catecóis dioxigenase catalisam a clivagem oxidativa de substratos catecóis, 
utilizando ferro mononuclear como cofator para catalisar a clivagem intradiol ou extradiol 
(BUGG, 2001). A dioxigenase responsável pela catálise extradiol, é a catecol 2,3 
dioxigenase (DAGLEY, 1975), enquanto que a catálise intradiol é realizada pela catecol
1.2 dioxigenase. Esta enzima é capaz de degradar compostos altamente resistentes 
no meio ambiente, como os catecóis clorados. Em estudo utilizando a bactéria
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Rhodococcus sp., Kim et al. (2002) observaram que o d-limoneno foi capaz de induzir 
a produção da enzima catecol 1,2 dioxigenase. Outro estudo demonstrou que esta 
enzima também pode ser produzida por Pseudomonas sp. (LIPTHAY et al., 1999).

6. D egradação de d -lim o n en o  p o r m icro rgan ism os - Estudo 
de caso

Vários microrganismos foram isolados de amostras de efluente coletadas em 
diferentes pontos da linha de tratamento de efluente de indústria cítrica e seus 
crescimentos em meio contendo d-limoneno foi realizado conforme mostrado nas 
Figuras 3 e 4. (FALCONI, F. A., 2003). A Figura 3 exemplifica o teste de avaliação 
do crescimento dos microrganismos erfl meio contendo sais minerais mais d-limoneno. 
Na Figura 3-A, observa-se o tubo controle que contém somente o meio de cultura e o
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FIGURA 3. Pré-seleçao de bactérias, por crescimento visual, em tubos de ensaio contendo 
meio de sais minerais e d-limoneno, na concentração 5,0% como única fonte de carbono. 
A = controle; B e C = crescimento de duas linhagens bacterianas.

FIGURA 4. Microrganismos crescidos em placas de Petri, contendo meio de sais minerais e o 
d-limoneno como única fonte de carbono, na concentração de 5%. A = bactéria; B = fungo 
filamentoso.
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d-limoneno na parte superior. As Figuras 3-B e 3-C mostram que o crescimento 
microbiano conferiu turbidez ao meio de cultura e que o d-limoneno foi utilizado havendo 
sua emulsificação.

Posteriormente, tanto fungos como bactérias foram crescidos em placas de 
Petri contendo meio de sais minerais e o d-limoneno como fonte de carbono. Alguns 
microrganismos apresentaram um halo transparente em volta da colônia, possivelmente 
formado pela degradação do d-limoneno. Na Figura 4, pode-se observar o crescimento 
de uma bactéria (4-A) e de um fungo filamentoso (4-B) e seus halos de degradação.

Com base nos melhores resultados obtidos foram escolhidos na 2a etapa, 5 
microrganismos, sendo4 bactériasGram-negativas (0,1 D; LP-1 1; L P -1 3; S D -1 3 )e
1 fungo (898).

O melhor crescimento apresentado pelas bactérias do que pelos fungos em 
meio contendo d-limoneno pode ter ocorrido devido à constituição da parede celular 
destes microrganismos. fcnquanto a parede das bactérias Gram-negativas é constituída 
de lipopolissacarídeos, o que facilitaria a entrada do monoterpeno, pela dissolução dos 
lipídeos presentes, os fungos apresentam quitina em sua parede celular e o d-limoneno 
não penetra com a mesma facilidade,

6 .1 Efeito da concentração de d-limoneno no crescim ento 
microbiano

Os microrganismos foram testados quanto à  sua capacidade de degradar 
diferentes concentrações de d-limoneno, quando crescidos em meio de sais minerais 
contendo o monoterpeno como principal fonte de carbono. A capacidade de degradar
o monoterpeno foi determinada por Cromatografía Líquida de A lta Eficiência e os 
sistemas enzimáticos por espectrofotometria.

6.2 Degradação do d-limoneno

A Figura 5 ilustra a porcentagem de degradação do d-lim oneno pelas 5 
linhagens selecionadas, crescidas durante 5 dias em meio contendo sais minerais e o 
monoterpeno como fonte de carbono, em diferentes concentrações, sob condição 
estacionária. Analisando-se a figura, nota-se que as linhagens 0,1D e 898 apresentaram
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FIGURA 5. Degradação do d-limoneno (%) 
pelas linhagens selecionadas crescidas em 
meio de cultura contendo sais minerais e 
o d - l im o n e n o  c o m o  ú n ic a  fon te  de 
carbono,  em  d i f e re n te s  concen trações .  
Condição estacionária.
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as maiores porcentagens de degradação 
do d-limoneno, quando crescidas na 
concentração de 3% do monoterpeno, 
com  v a lo res  ig u a is  a 85 e 82% , 
resp ec tiv am en te . As m en o re s  
porcentagens de degradação foram  
a trib u íd as  à b ac té ria  LP-1 3, na 
concentração de 5% (0%) e ao fungo 
898, na concentração 1 % (0%).

Analisando-se a Figura 6, que 
mostra a porcentagem de degradação 
do d-limoneno, na condição agitada, 
observa-se que os melhores resultados 
foram obtidos quando os microrganismos 
foram crescidos em concentrações mais 
altas do monoterpeno. Na concentração 
1%, não foi observado o crescimento 

de nenhuma das linhagens estudadas. As maiores porcentagens de degradação foram 
obtidas pela linhagem SD-1 3, quando crescida em 5% de d-limoneno (87%) e a 
linhagem 898 em  3% do monoterpeno (80%).

^C om parando-se os dados obtidos na condição estacionária e sob agitação, 
de modo geral, verifica-se que os melhores resultados foram obtidos quando os 
microrganismos cresceram  em meio contendo concentração de 3% de d-limoneno, 
seguida das concentrações 5 e 7% do monoterpeno. Quando utilizado 1%, as 
linhagens não apresentaram  crescim ento satisfatório em nenhuma das condições 
estudadas. /

Os resultados obtidos neste estudo estão de acordo com os de outros autores 
que dem onstraram  que muitos microrganismos são capazes de degradar e/ou 
transformar do rf-limoneno, quando crescidos em meio contendo concentrações do 
monoterpeno, que variam de 2 a 5%/Mars, Gorissen & Van Den Beld (2001), estudando 
a biotransform ação de d-lim oneno para ácido perílico por Pseudomonas sp., 
observaram que a bactéria foi capaz de crescer em concentração de 2,4%, do 
monoterpeno, utilizando o composto como única fonte de carbono e energia. A 
bioconversão de d-Iimoneno por P. putida também foi estudada em meio de sais 
minerais contendo 5% do monoterpeno e observou-se que a bactéria Gram-negativa 
foi capaz de converter 30% do composto em ácido perílico (SPEELMANS, BIJLSMA 
& EGGINK, 1998). Tan & Day (1998) encontraram em seu trabalho que a conversão 
do úf-limoneno para a-terpineol por P. digitatum  aumenta com o incremento da 
concentração do monoterpeno, até atingir a concentração de 4%. A partir daí, não 
foram observadas mudanças na produção de a-terpineol.

Entretanto, outros autores, estudando a bioconversão e/ou biodegradação do 
d-limoneno não obtiveram  resultados tão satisfatórios quanto estes, utilizando 
concentrações elevadas do monoterpeno. Em um trabalho com Pseudomonas 
aeruginosa , Chatterjee & Bhattacharyya (2001) estudaram o efeito da concentração 
do d -limoneno sobre o microrganismo e observaram que a máxima conversão do

M ic ro rg a n ism o s  

■ 1% ■ 3% □ 5% □ 7%_

FIG URA  6. D egradação  do d- l im oneno  (%) 
pelas l inhagens  se lec ionadas  crescidas em 
meio de cultura contendo sais minerais e o d- 
l imoneno com o única fonte de carbono, em 
d i f e r e n te s  c o n c e n t r a ç õ e s .  C o n d iç ã o  sob 
agitação.
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monoterpeno para álcool perílico foi obtida a 0,2%. Utilizando-se concentração de d- 
limoneno de 0,5%, o rendimento do produto diminuiu. Acosta et al. ( 1996) observaram 
a presença de a-terpineol e carvona em meio de cultivo, quando a bactéria foi crescida 
em meio de sais minerais e somente 0,25%  de d-limoneno. Mazas & Ruiz (1995) 
também verificaram que cepas de P. aeruginosa  foram capazes de converter o d- 
limoneno em com postos aromáticos, quando crescidas em meio de sais minerais 
contendo 0,25% de d-limoneno, em condição estacionária.

Isto dem onstra que os resultados deste estudo são satisfatórios, pois os 
m icrorganism os cresceram  em altas concentrações do d-limoneno. A p esa r da 
concentração máxima do d-limoneno em Estações de Tratamento de Efluente (ETE) 
de indústria cítrica ser de 0,005% (KIMB AL, 1991), é comum ocorrerem problemas 
na linha de processam ento do suco de laranja, aumentando consideravelmente a 
concentração do m onoterpeno no lodo ativado. O aumento da concentração pode 
acarretar problemas no funcionamento geral da indústria, uma vez que o d-limoneno 
pode eliminar os microrganismos responsáveis pelo processo de biodegradação nas 
ETEs. Por isso, m icrorganism os capazes de crescer em altas concentrações de d- 
limoneno (como os encontrados neste estudo) e degradá-los e/ou convertê-los para 
compostos menos tóxicos, são muito importantes na solução de problemas para indústria 
de suco de la ra n ja /

6.3 Atividades enzimáticas

Foram analisadas as atividades de enzimas extracelulares (Lacase, Peroxidase, 
Lignina Peroxidase e Manganês Peroxidase) e intracelulares (Catecol 1,2 dioxigenase, 
Catecol 2,3 dioxigenase e Protocatecol 3,4 dioxigenase). As enzimas intracelulares foram 
determinadas somente para as bactérias, uma vez que não existem trabalhos que indiquem 
a produção destas enzimas por fungos. Da mesma maneira, as enzimas extracelulares 
LiP e MnP só foram determinadas para o fungo 898, uma vez que são mais verificadas 
em fungos do que em bactérias.

A Figura 7 mostra os resultados 
obtidos para atividade de lacase para os
5 m icrorgan ism os estudados, nas 
condições estacionária e agitada. Pela 
figura, verifica-se que a produção de 
lacase foi sem elhan te  para  todas 
bactérias em todas as concentrações 
estudadas, nas duas condições de 
cultivo, com a maioria dos valores entre 
2,0 e 2,5U/L. Porém, a máxima atividade 
enzimática foi produzida pela linhagem 
0,1D (2,7 U/L), seguida da linhagem LP-
1 3 (2,6U/L), ambas na concentração 
5% e LP-1 3 (2,5U/L), na concentração 
1%, quando crescidas sob condição

1% E 1% A 3% E 3% A 5% E 5% A 7% E 7% A 
C o n c e n tra ç ã o / C o n d ição

■  0.1D BLP-1 1 DLP-1 3 DSD-1 3 0 8 9 8

FIGURA 7. Atividade da enzima lacase pelas 
linhagens 0,1 D; LP-1 1; LP-1 3;SD-1 3 e 898, 
q u a n d o  c r e s c i d a s  em  d i f e r e n te s  c o n c e n 
t r açõ es  de  í / - l im o n e n o .  (E )  - c u l t iv o  
estacionário; (A) - cultivo agitado.
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estacionária. As menores atividades de lacase foram produzidas pelo fungo 898 em 
todas concentrações estudadas.

Ao contrário da enzima lacase, a peroxidase não foi produzida de maneira 
semelhante por todas as linhagens. As maiores atividades enzimáticas foram produzidas 
pelas linhagens LP-1 1, na concentração de 5% em  condição estacionária (3,4 U/L); 
SD-1 3, em 7% de fonte de carbono sob condição estacionária (3,2 U/L) e 0,1 D, 
crescida em 3% de d-limoneno sob condição estacionária (3,0 U/L) e 5% sob agitação 
(3,0 U/L). As menores atividades de lacase foram observadas nos sobrenadantes, 
quando utilizada a concentração de 1 % de d-limoneno nas duas condições avaliadas, 
com valores em tomo de 1,5 U/L. O fungo 898 também produziu pouca atividade de 
peroxidase, como a de lacase.

A Figura 8 mostra os resultados de atividade das enzimas LiP e M nP pelo 
fungo 898. Observa-se que a produção da enzima LiP foi muito baixa nas diferentes 
concentrações de d-limoneno usadas com o fonte de carbono. A m aior atividade da 
enzim a MnP (1,9 U/L) foi detectada quando o fungo foi crescido em 3% do 
monoterpeno, na condição estacionária. A tividade de MnP não foi produzida pelo 
fungo nas concentrações de 3 e 5% de d-lim oneno, sob agitação.

^ íã o  existem trabalhos que dem onstrem que as enzim as ligninolíticas estão 
envolvidas na degradação do d-limoneno, mas elas são responsáveis pela degradação 
de muitos outros compostos tóxicos encontrados no meio ambiente^como fenol, ácido 
tânico, hidrocarbonetos aromáticos policíclicos, dioxinas, furanos, entre outros 
(G O L O V L E V A  & L E O N ’E V S K II, 1998; R O D R IG U E Z , P IC K A R D  & 
VAZQUEZ-DUHALT, 1999;ZHANG, KNAPP & TAPLEY, 1999). Pelos resultados 
obtidos pode-se observar que os microrganismos estudados aqui foram aptos a produzir 
estas enzim as.^abe-se que muitos m icrorganism os produzem estas enzimas na 
presença de compostos recalcitrantes com o é o caso do d-limoneno e que, em geral, 
altas concentrações destes compostos inibem o seu sistema enzimático, impedindo a 
degradação de xenobióticos (SAXENA, SH ARMILA & SINGH, 1995). Neste estudo, 
altas concentrações do d-limoneno não im pediram a produção enzim ática pelos 
microrganismos, principalmente, das enzimas lacase e peroxidase. ^

A s m a io re s  a tiv id a d e s  da 
e n z im a  in t ra c e lu la r  C a te c o l 1,2 
d ioxigenase foram  produzidas pela 
lin h ag em  L P - 1 3 (0 ,05  U /L ), na 
concentração de 7% sob agitação; LP-
1 1 (0,045 U/L), em  1% estacionária; 
SD-1 3 (0 ,045  U /L ), em  3% sob 
agitação e 0,1 D (0,045 U/L), em 5% 
e s ta c io n á r ia . N ão  fo i d e te c ta d a  
atividade desta enzim a por nenhuma 
linhagem estudada, quando estas foram 
crescidas na concentração de 3% de 
J-lim oneno, sob condição estacionária.

Apesar de ser conhecido muito 
p o u c o  so b re  a d e g ra d a ç ã o  e /o u

1% E 1%A 3% E 3% A 5% E 5% A 7% E 7% A 
C o n cen tração / C ondição

■  Lignina Peroxidase □  Manganês Peroxidase

F IG U R A  8. A tiv idade  das enz im as  l ign ina  
p e ro x id ase  (LiP) e m anganês  pe ro x id ase  
(MnP) pelo fungo 898, quando crescido em 
diferentes concentrações de í/~limoneno. (E) - 
cultivo estacionário; (A) - cultivo agitado.
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conversão do d-limoneno por dioxigenases, sabe-se que a catecol 1,2-dioxigenase e a 
catecol 2,3-dioxigenase são enzimas chaves no catabolismo de compostos aromáticos 
monocíclicos (M URAKAM I et a l 1998) e, portanto, podem estar envolvidas na 
degradação do d-limoneno. Kim et al. (2002), em seu trabalho, utilizaram o rf-limoneno 
para induzir a produção de catecol 1,2-dioxigenase para a degradação de outro 
composto tóxico, o bifenil. Apesar da enzima não ter sido utilizada na degradação do 
monoterpeno, os valores de atividade da catecol 1,2-dioxigenase encontradas neste 
trabalho, indicam que a enzim a pode estar envolvida na degradação do d-limoneno. 
Além disso, outros estudos mostram que esta enzima e outras catecol dioxigenases 
podem degradar e/ou transform ar vários compostos tóxicos, como fenol, 3,4- 
dicloroanilina, anilina e hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (MURAKAMI et a i,
1998; LIPTHAY et a l ., 1999; LEBLOND et a l., 2000; TRAVKIN et a l 2003).

Entretanto, a ausência de algum as enzimas no sobrenadante das culturas, 
tanto extracelulares como intracelulares, não indica a falta de capacidade de produzi- 
las, pois diferentes fatores interferem na produção de enzimas, tais como, pH, 
temperatura, nutrientes entre outros (SPARRAT et al., 2000). Além disso, a ausência 
de uma dessas enzimas, não significa, necessariamente, que o composto não será 
degradado, pois outras enzimas podem estar participando do seu processo degradati vo.

Ô s dados obtidos da porcentagem  de degradação e atividades enzimáticas 
sugerem que os m icrorganism os apresentaram  melhores atividades quando o d- 
limoneno foi adicionado nas concentrações 3 e 5% como principal fonte de carbono, 
sendo, portanto, essas concentrações utilizadas na fase seguinte do trabalho;

6.4 Relação entre  o tem po de crescim ento e a degradação de d- 
limoneno pelos m icrorganismos

Os microrganismos foram testados quanto à sua capacidade de degradar o d- 
limoneno, quando crescidos em meio de sais minerais contendo o monoterpeno como 
fonte de carbono, por 1, 3, 5 e 7 dias, nas concentrações de 3 e 5%. Nesta etapa, a 
capacidade de utilização do m onoterpeno também foi avaliada por CLAE e 
determinações enzimáticas.

6.5 Degradação do d-lim oneno

Q uando os m icrorganism os foram  crescidos em meio contendo 3% de d- 
limoneno (Figura 9), nota-se que os melhores resultados foram obtidos para o fungo 
898, quando crescido por 1, 3 e 5 dias, na condição estacionária e as bactérias LP-
1 1, com 3 dias de crescim ento estacionário e com 5 dias sob agitação e 0,1 D, com
1 e 3 dias de crescim ento sob agitação. Com  1 dia de crescimento, na condição 
estacionária, somente o fungo 898 degradou o d-limoneno. Com 7 dias de crescimento, 
nenhum a das linhagens foi capaz de degradar o monoterpeno, quando cultivados 
sem agitação.
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A Figura 10 apresenta os resultados de degradação (%) do monoterpeno, 
quando os microrganismos foram crescidos utilizando-se as concentrações de 3% 
sob as condições estacionária e com agitação durante 1, 3, 5 e 7 dias. As melhores 
porcentagens de degradação do monoterpeno foram obtidas pelas linhagens 898 (82%), 
com I dia de crescimento estacionário e S D -1 3 (82% ), com 5 dias de crescimento, 
sob agitação. Com 7 dias de crescimento somente a linhagem 898 foi capaz de degradar 
o monoterpeno.

Comparando-se os resultados ilustrados nas Figuras 9 e 10, observa-se que os 
microrganismos, em geral, degradaram maiores porcentagens de d-limoneno quando 
crescidos em meio contendo 3% do monoterpeno. Entretanto, com 1 dia de crescimento 
os melhores resultados foram obtidos na concentração de 5%  de c/-limoneno. 
Observou-se também que^orcentagens de degradação ocorreram com 3 e 5 dias de 
crescimento, sendo os menores valores encontrados com 7 dias, provavelmente porque

o co m p o sto  to rn o u -se  tóx ico  aos 
microrganismos. X

Trabalhos realizados por vários 
pesquisadores estão de acordo com os 
resultados apresentados aqui, onde, 
geralmente, a formação dos produtos 
o c o rre u  na p r im e ira  sem an a  do 
experimento. Adams, Demyttenaere & 
K im pe (2 0 0 3 )  e s tu d a ra m  a 
biotransformação do d-limoneno para 
a-terpineol por P. digitatum , realizada 
em culturas líquidas por 8 dias e após 5 
d ia s  o b se rv a ra m  a fo rm a ç ã o  do 
produto. Em estudo utilizando a bactéria 
P. putida , Chatterjee & Bhattacharyya 
(2001) analisaram  os produtos de 
bioconversão de 0,2% de d-limoneno, 
em meio de cultura, após 24,48,72,96, 
120 e 144 horas de cultivo. Os autores 
o b se rv a ra m  q u e  os p ro d u to s  de 
bioconversão aumentaram de maneira 
significante entre 24 e 48 horas, sendo 
que após 120 horas, as concentrações 
dos p ro d u to s  p e rm a n e c e ra m  
ina lte radas, ^ a v lo s ta th is  & M isra 
(1999), estudando a biotransformação 
de 5 m onoterpenos (arbanol, linalool, 
a -p in e n o , p lin o l e a - te rp in e o l) ,  
o b se rv a ra m  que  ap ó s  8 d ia s  de 
in cu b ação , as c o n cen traçõ es  dos 
monoterpenos decresceram muito, mas 
perm ane-ceram  estáveis até o final do

FIGURA 9. Degradação do cMimoneno (%) pelas 
linhagens 0.1 D; LP-1 1; LP-1 3; SD-1 3 e 898, 
quando crescidas em meio de cultivo contendo 
o monoterpeno como única fonte de carbono, 
na concentração de 3%. (E) - cult ivo e s t a 
cionário; (A) - cultivo agitado.

3 E 3A 5 E 5A 7E 7 A 

Tempo (dias)/ Condição

□  0,1D DLP-1 1 □  LP-1 3 BSD-1 3 D 898

FIGURA 10. Degradação do J- l im oneno  (%) 
pelas linhagens 0,1 D; LP-1 1; L P -1 3; S D -1 3 e 
898, quando crescidas em meio de cult ivo 
contendo o monoterpeno com o única fonte 
de carbono, na concentração  de 5%. (E) - 
cultivo estacionário; (A) - cultivo agitado.



período de incubação de 30 d ias/E m  outro trabalho com P. putida , observou-se que 
a bactéria converteu 75 a 80% do d-lim oneno, quando crescida em meio contendo 
5% do monoterpeno, em ácido perílico após 72 horas de crescimento (SPELLM ANS, 
BILSM A & EG G IN K , 1998). M isra, Pavlostathis & Perdue (1996) estudando a 
biodegradação aeróbica de m onoterpenos por microrganismos isolados do solo, 
observaram  que após 40 horas de incubação, os níveis de d-limoneno, terpineno e 
terpinoleno ficaram abaixo do nível de detecção, mostrando que os monoterpenos 
foram biotransform ados ou biodegradados. Acosta et al. (1996), trabalhando com 
P. aeruginosa  crescida em  m eio de sais minerais e 0,25% de d-limoneno por 21 
d ias, observaram  que nas p rim eiras 24 horas ocorreu redução de 42% do 
monoterpeno e após o nono dia a concentração do d-limoneno se manteve constante 
até o final do experim ento. Em ensaios em  nosso laboratório os microrganismos 
apresentaram  bons resultados, pois foram  capazes de degradar as concentrações 
de d-lim oneno estudadas em poucos dias. Isto é importante, porque quanto mais 
rápido ocorrer a biodegradação do d-lim oneno no lodo ativado, menos problemas 
ele acarretará às ETEs.

6.6 Efeito da toxicidade do d-lim oneno sobre os microrganismos 
estudados
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6.6.1 Determinação do crescimento fúngico

O estudo da toxicidade do d-limoneno sobre o fungo 898 foi realizado através 
da determ inação da m assa seca, uma vez que, quanto mais tóxico for o composto 
para o microrganismo, menor será seu crescimento e, conseqüentemente, sua massa 
seca. Segundo alguns autores, o d-limoneno aumenta a fluidez da membrana fúngica, 
o qual leva à alta inespecificidade da membrana, aumentando sua permeabilidade, 
perda da sua integridade e, assim, decréscim o da massa seca (CHATTERJEE & 
BHATTACHARYYA, 2001; ONKEN & BERGER, 1999).

A Figura 11 mostra os resultados de massa seca obtidos quando o fungo 898 
foi cultivado em meio de sais minerais contendo o d-limoneno nas concentrações 1,3,
5 e 7%, nas condições estacionária e com agitação. A maior (4 mg) e a menor (5 mg) 
quantidade de massa seca, ou seja, o maior e o menor crescimento, foram observados 
quando o m icrorganism o foi cultivado em meio contendo 1 % do monoterpeno, nas 
condições estacionárias e sob agitação, respectivamente. Nas demais concentrações 
de d-lim oneno, o valor de massa seca variou entre 15 e 25 mg, mostrando que o 
composto pode ser tóxico ao m icrorganismo. Tan e Day (1998) observaram que a 
conversão do d-limoneno para a-terpineol por Penicillium digitatum aumenta com o 
aum ento da concentração do monoterpeno, até atingir a concentração de 4%. A 
partir daí, não foram observadas m udanças na produção de a-terpineol, mostrando 
que o composto tom ou-se tóxico ao microrganismo. Estes dados assemelham-se aos 
encontrados neste trabalho.
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FIGURA 11. Massa seca produzida pelo fungo 
898, quando cultivado em meio contendo sais 
m inera is  e o d - l im oneno  com o fon te  de 
carbono. (E) = cult ivo estacionário;  (A) = 
cultivo agitado.
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A Figura 12 mostra os valores 
de massa seca obtidos para fungo 898, 
quando crescido por 1 ,3 ,5  e 7 dias, em 
meio contendo sais minerais com 3 e 
5%  de d - lim oneno , sob  cond ição  
estacionária e com agitação. Observa- 
se que os m aiores valores de massa 
se c a  fo ram  o b tid o s  q u a n d o  o 
microrganismo foi cultivado por 7 dias, 
com exceção da concentração de 3%, 
com agitação. Nesta concentração, o 
microrganismo cresceu igualmente em 
todos os dias, apresentando os valores 
de massa seca em tom o de 25 mg.

^ O b se rv a -se  ta m b ém , nas 
Figuras 11 e 12, que, de modo geral, 
no T  dia de cu ltivo , o fungo 898 
apresentou um rápido crescim ento, 
mostrando que o d-limoneno tomou-se 
menos tóxico ao microrganismo com o 
aum ento do período de incubação. 
Provavelm ente, isto ocorreu devido à 
d eg rad ação  e/ou  co n v ersão  do d- 
limoneno em compostos menos tóxicos 
nos p r im e iro s  d ia s  de c u ltiv o , 
possibilitando o crescimento do micror- 
ganism o. D uran te  o experim en to , 
também pode ter ocorrido a adaptação 
do m icrorganism o ao ^/-lim oneno/' 
Segundo Onken & Berger (1999), a 
ad ap tação  dos m ic ro rg an ism o s  a 
solventes tóxicos, como o d-limoneno, 

pode diminuir o dano destes compostos às suas m em branas e estes podem crescer 
mesmo em altas concentrações do solvente.

De acordo com Demyttenaere, Belleghem & Kimpe (2 0 0 1), que estudaram a 
biotransformação do rf-limoneno por vários fungos, os diferentes gêneros não 
apresentam a mesma velocidade de crescim ento. A conversão do c/-limoneno para 
a-terpineol por Penicillium digitatum  ocorreu na prim eira parte do experimento, ou 
seja, após 24 horas. Já para Corynespora cassiicola  a bioconversão foi lenta, sendo 
que o melhor rendimento foi obtido no final do experimento, após 5 dias de incubação. 
Onken & Berger (1999), trabalhando com cultura de Pleurotus sapidus, observaram 
que após adição do d-limoneno ocorria um rápido decréscimo da massa seca, indicando 
progressivo dano na membrana fúngica. Neste mesmo trabalho, os autores observaram 
que apesar da diminuição do peso seco, os fungos ainda possuíam atividade de 
biotransformação por aproximadamente 4 dias. Van Dyk, Van Rensburg & Moleleki

3% E 3% A 5% E

□  1 dia

C o n cen tração / C ondição 

□  3 dias D5dias

5% A

7 dias

FIGURA 12. Massa seca produzida pelo fungo 
898, quando cult ivado em meio de cultura  
contendo sais minerais e 3 e 5% de d-limoneno 
como fonte de carbono. (E) = cultivo es ta 
cionário; (A) = cultivo agitado.
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(1998), trabalhando com vários fungos filamentosos, observaram que após 24, horas 
houve um decréscimo das células viáveis, assim como um decréscimo da formação 
dos produtos, quando os microrganismos foram crescidos em meio contendo d-limoneno.

6.6.2 Determinação do crescimento bacteriano

|t) d-limoneno é tóxico para muitas bactérias, mesmo em baixas concentrações, 
sendo que em altas concentrações a toxicidade não específica aos microrganismos 
pode impedir a decomposição e a mineralização do monoterpeno (PAVLOSTATHIS
& MISRA, 1999)./Por isso, torna-se importante um estudo sobre a influência da 
concentração do monoterpeno sobre o crescimento dos microrganismos em estudo 
(CHATTERJEE & BHATTACHARYYA, 2001). A toxicidade do d-limoneno às 
bactérias foi testada na ausência do monoterpeno e variando-se sua concentração de 
1% a 10%, por um período de 10 dias. O crescimento das bactérias foi observado 
pelo aumento da turbidez do meio de cultura, sendo maior quanto menos tóxico for o 
d-limoneno para os microrganismos.

A bactéria 0,1D cresceu melhor quando incubado por um período mais longo 
(10 dias), sendo que o valor de absorbância foi praticamente o mesmo no 8o, 9o e 10o 
dias de crescimento. O crescimento do microrganismo aumentou conforme aumento 
da concentração de d-limoneno até 3%, sendo que a partir desta concentração, o 
crescimento microbiano começou a declinar. O crescimento da bactéria L P -1 1 em 
meio contendo diferentes concentrações de d-limoneno foi inferior ao da 0, 1D no 
mesmo meio. Seu comportamento foi semelhante em todas as concentrações e dias 
de crescimento, sendo que esta cresceu pouco durante o tempo do experimento. 
Observou-se também que o melhor crescimento do microrganismo ocorreu na 
ausência de d-limoneno, ou seja, quando o composto ainda não tinha sido adicionado 
ao meio de cultura. O maior crescimento, em meio contendo o monoterpeno, foi 
obtido quando a linhagem foi crescida em 2 e 3% do d-limoneno com 1 dia de 
cultivo. Os resultados demonstraram que o d-limoneno produziu maior toxicidade à 
bactéria LP-1 1, a qual apresentou baixos valores de absorbância (crescimento) em 
relação a 0,1 D. Mesmo aumentando o tempo de incubação não houve aumento no 
crescim ento desta lin h ag em /E s te  fato deve-se provavelm ente ao fato do 
microrganismo ser incapaz de metabolizar o d-limoneno ou de se adaptar à presença 
do composto. (

O maior crescimento da linhagem L P -1 3 ocorreu nas concentrações de 2 e 
3% do monoterpeno, sendo que o crescimento aumentou com o tempo de incubação. 
A partir de 3%, o crescimento foi pequeno e, praticamente, não se alterou durante o 
período, nas concentrações estudadas.

A linhagem SD -1 3 apresentou o melhor crescimento nas concentrações 1,2 
e 3% de d-limoneno, que aumentou no decorrer do tempo de cultivo, sendo maior com 
10 dias de incubação Nas demais concentrações o crescimento foi baixo durante os 
10 dias de incubação. Observou-se também que o crescimento do microrganismo 
aumenta com o período de incubação, sendo que o crescimento máximo ocorreu com 
10 dias em todas concentrações utilizadas.
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Comparando-se o efeito da toxicidade do í/-limoneno refletido no crescimento 
das 4 bactérias estudadas (0,1 D; LP-1 1; LP-1 3 e SD -1 3), observou-se que a linhagem 
que apresentou maior crescimento foi a 0,1 D, com medida máxima de absorbância 
igual a 1,9, seguida pelas linhagens L P -1 3; SD -1 3 e L P -1 1. Esta última apresentou 
crescimento muito baixo em todas as concentrações e dias estudados.

Verificou-se que os microrganismos apresentaram crescimento máximo quando 
foram adicionados ao meio 2 ou 3% de í/-limoneno. Este estudo concorda com o 
apresentado por Mars, Gorissen & Van Den Beld (2001), que utilizando a bactéria 
Pseudomonas, mostraram que o microrganismo foi capaz de utilizar o í/-limoneno 
como fonte de carbono, quando crescido em meio de cultura contendo 2,4% do 
monoterpeno. Entretanto, não estão de acordo com o trabalho de Spelmans, Bijlsma
& Eggink (1998) que utilizaram concentrações mais altas de í/-limoneno (5%) para 
crescimento de Pseudomonas putida , nem com os trabalhos de Acosta et al. ( 1996) 
e Mazas & Ruiz (1995) que utilizaram concentrações menores (0,25%) para estudo 
de degradação por P. aeruginosa.

Observou-se também, através deste experimento, que a medida de absorbância 
aumentou, indicando o crescimento do microrganismo, com o seu período de incubação, 
com exceção da linhagem L P -1 1, que apresentou crescimento semelhante em todo 
tempo de cultivo. Segundo Chatterjee & Bhatacharyya (2001), que estudaram a 
degradação do cZ-limoneno por P. putida, o crescimento do microrganismo e o consumo 
do monoterpeno aumenta com o período de incubação, observado pelo aumento da 
massa seca. Entretanto, os autores observaram que o consumo do í/-limoneno pelo 
microrganismo permaneceu o mesmo após 5 dias de cultivo, enquanto o crescimento 
das células aumentou até o T  dia de crescimento. Segundo os autores, o crescimento 
do microrganismo e, portanto, o aumento da massa seca, pode ter ocorrido devido ao 
consumo de outros nutrientes do meio e não do monoterpeno.

A partir dos resultados apresentados (medida da atividade enzimática, 
porcentagem de degradação por CLAE e avaliação da toxicidade do composto às 
linhagens selecionadas), tanto da avaliação do tempo de crescimento, quanto do efeito 
da concentração do monoterpeno, concluiu-se que os melhores resultados foram obtidos 
quando os microrganismos foram crescidos por 3 e 5 dias, na concentração de 3% de 
í/-limoneno, sob condição estacionária. Os microrganismos que apresentaram as 
melhores taxas de crescimento foram 0,1 D, LP-1 3 e 898. Estes microrganismos 
foram identificados e utilizados em estudo de degradação de í/-limoneno em efluente 
industrial.

6.7 Identificação dos microrganismos isolados do efluente 
industrial

As duas bactérias 0 , ID e LP-1 3 são bacilos Gram-negativos e foram 
identificadas através de microscopia óptica e testes bioquímicos. De acordo com os 
resultados obtidos nos testes bioquímicos, a linhagem 0, 1D pode ser caracterizada 
como sendo do gênero Pseudomonas sp. e a linhagem LP-1 3, Enterobacter sp. O 
gênero Pseudomonas é m uito comum em solo e outros am bientes naturais
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(TORTORA, FUNKE & CASE, 2000). Estas bactérias são capazes de sintetizar um 
grande número de enzimas diferentes e provavelmente contribuem significativamente 
para a decomposição de substâncias químicas, tais como, pesticidas, PCBs e petróleo 
(TANDLICH, BREZNÁ & DERCOVÁ, 2001; TORTORA, FUNKE & CASE,
2000). Vários são os trabalhos que demonstram que este microrganismo pode atuar 
na transformação do d-limoneno em outros compostos, como ácido perílico e á- 
terpineol, sendo várias as espécies de Pseudomonas capazes de utilizar o d-limoneno 
como fonte de carbono: P. putida , P. aeruginosa , P. gladioli (CHATTERJEE & 
BHATTACHARYYA, 2001; MARS, GORISSEN & Van DEN BELD, 2001; 
SPEELM ANS,BIJLSM A& EGGINK, 1998; SAVITHIRZ et a i ,  1998; ACOSTA 
et a l., 1996). Além disso, outros trabalhos demonstraram a habilidade de certas 
Pseudomonas em degradar totalmente o d-limoneno (MISRA & PAVLOSTATHIS, 
1997; LEBLOND, APPLEGATE & MENN, 2000).

Não foi encontrado nenhum trabalho que demonstre a capacidade de 
Enterobacter sp. de degradar monoterpenos, em especial, o d-limoneno. Entretanto, 
o trabalho de Heerden et a i  (2002) mostrou que este microrganismo pode estar 
presente no efluente da indústria cítrica. Além disso, Enterobacter sp. pertence a 
família Enterobacteriaceae e apesar de não comprovada sua capacidade de degradar 
o d-limoneno, sabe-se que outros membros desta família já  foram capazes de 
metabolizar monoterpenos (DHERE & DH AVLIKAR, 1970). Wright et al. ( 1986), 
trabalhando com Serratia marcescens, uma enterobactéria, mostraram que este 
microrganismo foi capaz de oxidar a-pineno para a-terpineol.

O fungo foi identificado como sendo do gênero Fusarium  sp. e pertence à 
coleção de microrganismos do Laboratório da Universidade Estadual de Campinas 
(Unicamp). Sabe-se que este microrganismo é um fungo ligninolítico, mas sua 
capacidade de degradar monoterpenos ainda não havia sido testada. Entretanto, este 
microrganismo mostrou-se capaz de degradar vários compostos tóxicos ao meio 
ambiente como ácido tânico, ácido lignossulfônico, fenol, HAPs (antraceno, naftaleno, 
pireno, benzo[a|pireno) (CLEMENTE, 1997; FALCON1, 1998; CLEMENTE, 2002). 
Existem trabalhos que demonstram que fungos pertencentes a este gênero são capazes 
de atuar sobre os monoterpenos. Em trabalho com d-limoneno, Fusarium verticilloides 
utilizou o monoterpeno produzindo ácido perílico (OLIVEIRA & STRAPASSON, 
2000).

6.8 Estudo do crescimento microbiano no efluente industrial

Os microrganismos (0,1 D; LP-1 3 e 898) foram cultivados no próprio efluente 
industrial de onde as linhagens foram isoladas: Calha, Água Preta, Saída do Sedimento 
e Lagoa de Polimento. Uma vez que o efluente industrial não apresenta o d-limoneno 
em condições operacionais normais, este foi adicionado na concentração de 3%. Foi 
utilizado efluente não esterilizado e previamente esterilizado para saber se os 
microrganismos presentes no meio influenciariam as linhagens em estudo. O tempo 
de incubação do experimento foi de 3 e 5 dias e a utilização do monoterpeno pelos 
microrganismos foi determinada pela degradação por CLAE (%).
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Pela Figura 13 observa-se que, 
de modo geral, os microrganismos 
utilizaram maior porcentagem de d- 
lim oneno com o fonte de carbono, 
q uando  c resc id o s  em efluen te  
previamente esterilizado por 3 dias. 
Entretanto, no efluente coletado no 
ponto SD e esterilizado, nenhum dos 
microrganismos conseguiu degradar o 
monoterpeno. Os melhores resultados 
foram  observados para a bactéria 
Pseudom onas  sp. (0,1 D), quando 
crescida no meio C estéril (75%) e não 
estéril (70%) e para o fungo Fusarium 
sp. (898) em meio AP estéril (68%). 
Q uando os m icrorganism os foram 
cultivados em efluente coletado na 

Calha (C) produziram uma maior porcentagem de degradação do ^/-limoneno.
Quando os microrganismos foram cultivados em efluente industrial por 5 dias, 

somente a bactéria Pseudomonas sp. (0,1 D) degradou grande porcentagem de d- 
limoneno. O melhor resultado foi obtido quando a bactéria cresceu em meio contendo 
efluente da Lagoa de Polimento esterilizado (75%). O fungo Fusarium sp. (898) não 
foi capaz de degradar o monoterpeno em nenhum dos meios estudados. Já Enterobacter 
sp. (LP-1 3) conseguiu degradar o composto em pequena quantidade (20%) no efluente 
coletado da Água Preta (AP), sendo que nos demais efluentes esse microrganismo 
não foi capaz de degradá-lo.

Em trabalho realizado pela Agência de Proteção Ambiental dos EUA., que 
conduziu estudo de degradação de monoterpenos em Sistemas Municipais de 
Tratamento de Lodo Ativado, foi mostrado que este processo reduziu 90% do d- 
limoneno que entrou na Estação de Tratamento de Efluentes, o qual foi biodegradado 
para outros compostos (ALVAREZ et a l., 1999). Os autores explicam que as 
concentrações utilizadas nestes estudos ( 10.000 |ng de rf-limoneno por litro) são 
representativas de efluente municipal e em tratamento de efluente industrial, a 
concentração de monoterpeno encontrada pode ser muito maior. Não foram 
encontrados na literatura trabalhos sobre a degradação do ^/-limoneno em efluente 
industrial, entretanto, observando os dados aqui obtidos para a degradação do d- 
limoneno, verificou-se que os microrganismos foram capazes de utilizar o monoterpeno 
quando presente em altas concentrações no efluente de indústria cítrica.

Pode-se concluir também que, de modo geral, os microrganismos, quando 
cultivados no efluente industrial previamente esterilizado, foram capazes de degradar 
uma maior porcentagem do d-limoneno do que quando cultivados em efluente não 
estéril. Isto ocorreu, provavelmente, porque os microrganismos presentes no efluente

6.9 Degradação do d-limoneno
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FIGURA 13. Degradação (%) do d-l imoneno 
pelas linhagens 0,1 D; LP-1 3 e 898, cultivadas 
em meio contendo o efluente industrial estéril 
(E) e não estéril (NE), na concentração de 3% 
de d~limoneno por 3 dias. C = Calha; AP = 
Água Preta; SD = Saída do Sedimento; LP = 
Lagoa Polimento.
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industrial poderiam estar competindo com aqueles adicionados, por fontes de carbono 
mais simples, presentes no efluente industrial. É possível que a competição por nutrientes 
impediu o crescim ento normal dos microrganismos e, assim, a degradação do d- 
limoneno. Já no efluente estéril, isto não aconteceu porque a esterilização provocou a 
morte da microbiota endógena e os microrganismos, aqui estudados, utilizaram as 
fontes de carbono disponíveis no efluente, crescendo melhor e, assim, aumentando a 
degradação do monoterpeno em meio esterilizado. Já, o crescimento do microrganismo 
em um determ inado efluente (C, AP, SD, LP) e não em outro, ocorreu devido à 
diferença de nutrientes presentes nestes.

6 .10 Atividades enzimáticas

Foram determ inadas as enzim as intracelulares (Catecol 1,2 dioxigenase; 
Catecol 2,3 dioxigenase Protocatecol 3,4 dioxigenase e Aldeído desidrogenase) e as 
enzim as extracelulares (Lacase; Peroxidase; Lignina Peroxidase e Manganês 
Peroxidase), após crescimento dos microrganismos em efluente industrial esterilizado 
e não esterilizado, por 3 e 5 dias. produção da enzima foi semelhante em todos os 
meios utilizados, tanto estéreis, quanto não esterilizados, sendo o melhor resultado 
apresentado pelo Fusarium  sp. (898), quando crescido em meio SD não estéril com 
valor aproximado de 2,0 U/L. \

Quando as linhagens foram cultivadas por 5 dias, a produção de lacase também 
foi semelhante tanto nos efluentes esterilizados como não esterilizados, assim como 
nos diferentes dias de cultivo. A maior produção de lacase, com 5 dias, foi obtida pela 
bactéria Pseudomonas 0 ,1D em meio SD não esterilizados (2,0 U/L).

Os resultados da produção de LiP e MnP pelo fungo Fusarium  sp. (898), 
quando cultivado em efluente industrial por 3 e 5 dias, mostraram uma maior produção 
de LiP em meio água preta estéril (AP) com 5 dias de crescimento (6,8 U/L). As 
maiores atividades de M nP foram produzidas pelo fungo crescido em meio AP (4,9 
U/L) e LP não estéril (4,0 U/L) e SD estéril (4,0 U/L) com 3 dias de crescimento. 
Esta enzima não foi produzida pelo microrganismo quando este foi crescido em efluente 
C. Atividade de LiP não foi produzida nos meios LP estéril e SD e LP não estéril em 
nenhum dos dias estudados.

[Não foram encontrados trabalhos relacionando a degradação do rf-limoneno 
com a produção de enzimas ligninolíticas. Entretanto, uma vez que o sistema enzimático 
envolvido na despolim erização e m ineralização da lignina é não específico, estas 
enzimas podem estar envolvidas na degradação de monoterpenos, assim como os 
microrganismos que as produzemAVários trabalhos demonstram que algumas linhagens 
de Fusarium  foram capazes de colonizar, modificar e degradar a lignina através da 
produção de lacase, L iP e  MnP (REGALADO et a i ,  1999; SPARRAT et al., 2000; 
KWON & ANDERSON, 2002). Também já  foi demonstrado que Pseudomonas sp. 
pode atuar na degradação da lignina através da produção de enzimas ligninolíticas, 
principalmente, lacase (UMA, KALAISELVI & SUBRAMANIAN, 1994).

Observou-se que a m aior produção da enzima catecol 1,2 dioxigenase foi 
apresentada por Enterobacter sp. (L P -1 3), quando cultivada por 3 dias em efluente
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SD estéril (0,34U/L). No meio C, tanto esterilizado como não esterilizado, ambos os 
microrganismos não conseguiram produzir esta enzima intracelular. No meio LP estéril 
e não estéril somente Enterobacter sp. (L P -1 3) produziu a enzima, tanto com 3 dias 
como com 5 dias de crescimento. V ários pesquisadores estudando a bactéria 
Pseudomonas, demonstraram que ela foi capaz de produzir catecol 1,2 dioxigenase 
para degradação de compostos tóxicos (M URAKAM I et a i ,  1998; LIPTHAY et a i ,  
1999; LEBLOND, APPLEGATE & MENN, 2000).

As maiores atividades da enzima Catecol 2,3 dioxigenase foram produzidas 
pelas bactérias Pseudomonas sp. (0,1 D) e Enterobacter sp. (L P -1 3), após 3 dias em 
meio SD não estéril e LP, respectivamente. Nos meios C e AP não esterilizados e SD 
esterilizados, os microrganismos não produziram a enzima em nenhum dos dias estudados.

A produção enzimática, tanto das enzimas extracelulares como intracelulares, 
ao contrário da porcentagem de degradação do d-limoneno, foi maior em meio sem 
prévia esterilização. Isto pode ser devido ao fato de que em meio não esterilizado a 
competição por nutrientes facilmente disponíveis é maior, levando os microrganismos 
a procurarem outras fontes de carbono e produzirem enzimas capazes de degradarem 
fontes de carbono menos acessíveis e, possivelmente, ativando o sistema secundário, 
o que explica a presença das enzimas ligninolíticas. ( \  produção das enzimas em picos 
pode estar relacionada à necessidade da bactéria em ter acesso a fontes de carbono. 
Ao entrar em contato com o composto o microrganismo produz as enzimas necessárias 
para tomá-lo acessível e a partir do momento em que o composto se tom a disponível, 
as linhagens reduzem completamente a produção dessas enzimas. À medida que a 
fonte de carbono toma-se de difícil acesso, elas voltam a ser produzidas. /

Comparando-se os resultados apresentados no teste de toxicidade quando os 
microrganismos foram crescidos no meio de sais minerais e quando crescidos em 
efluente industrial, observa-se que o crescimento de todos microrganismos estudados 
foi melhor quando se utilizou o meio contendo somente sais minerais e J-limoneno. 
Este fato deve-se, provavelmente, porque o efluente industrial pode conter compostos 
tóxicos ao microrganismo, além do d-limoneno, impedindo seu crescimento.

Após a avaliação da toxicidade do monoterpeno aos microrganismos, também 
foi determinada a produção de biosurfactante, tanto água-óleo com o óleo-água, mas 
os microrganismos não apresentaram resultados satisfatórios, m ostrando que, 
provavelmente, a produção deste composto não interfere na degradação do </-limoneno. 
Uma vez que o papel dos surfactantes é permitir o crescim ento dos microrganismos 
nos substratos imiscíveis, reduzindo a tensão superficial e tomando-os mais viáveis a 
degradação e ao metabolismo (FIECHTER, 1992), é provável que os microrganismos 
estudados aqui utilizaram outros meio para o transporte do com posto para dentro da 
célula para sua possível degradação. O utra explicação é que/com o o d-limoneno é 
um composto lipofílico, ele pode difundir-se livremente através da membrana celular 
(W ERF, SWARTS & BONT, 1999), não sendo  n ecessária  a p rodução  de 
biossurfactantes pelos microrganismos. /

Pelos resultados obtidos, verifica-se que os microrganismos aqui estudados 
podem ser utilizados, futuramente, no tratamento de efluente de indústria cítrica, pois 
foram capazes de degradar altas concentrações do monoterpeno, quando presente no 
próprio efluente.
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A utilização destes microrganismos na bioconversão de d-limoneno para outros 
monoterpenos de valor mais elevado, tais como a-terpineol, limoneno-1,2-diol, ácido 
perílico e carvona, para serem utilizados com o compostos de aroma em alimentos e 
perfumes também uma alternativa promissora.
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1. In tro d u ç ã o

A disponibilidade de nutrientes é o principal fator ambiental controlando 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 lim itar o crescim ento, não serão superados (MORITA, 1992). 
Conseqüentemente, na escassez de nutrientes estabelece-se a competição entre várias 
populações de microrganismos.

No perfil do solo, temperatura, umidade, o conteúdo de gases e o pH variarão 
com as condições climáticas e com a profundidade. Entretanto, a disponibilidade de 
nutrientes ainda é o principal fator afetando a sobrevivência 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 
(BERKELEY, 1971).

É esperado que as características físicas e químicas de solos sejam alteradas 
quando utilizados para fins agrícolas, pela aplicação de defensivos, herbicidas, 
fertilizantes, como também pelo tipo de cultura conduzida 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 determinadas plantas em quantidades significativas podem 
ser incorporados 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 energia. No presente 
capítulo discute-se a degradação de cafeína por bactérias, com especial atenção 
àquelas isoladas de solo.

2. D egradação  de  p u rin a s  p o r bacté rias

Uma ampla revisão sobre a utilização de purinas e compostos derivados como 
fonte de energia (carbono e nitrogênio) por microrganismos foi feita por Vogels & 
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, entre outros. Com exceção 
de uréia, ácido úrico, alantoína e ácido alantóico, para os quais enzimas específicas 
atuam na degradação, urease, uricase, alantoinase e alantoicase, respectivamente, 
os outros derivados de xantina foram observados ser substratos para xantina
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R1

R3
Composto RI R3 R7

Cafeína (1 ,3,7-trimetilxantina) c h , CH, CH,
Teobromina (3,7-dimetilxantina) H c h 3 CH,
Teofilina ( 1 ,3-dimetilxantina c h . CH, H

Paraxantina ( 1 ,7-dimetilxantina) H CH, CH,
1 -Metilxantina CH, H H

3-Metilxantina H CH, H

1- Metilxantina H H CH,
Xantina H H H

FIGURA I. Estruturas de metilxantinas degradadas 
por microrganismos.

oxidase/desidrogenase, havendo, O
no entanto, variação na eficiência 
de degradação . D ependendo do 
m icrorganism o, NAD ou NADH 
podem ser os cofatores da reação.

Até o levantamento biblio
gráfico feito por Vogels & van der 
Drift (1976), apenas um trabalho 
mostrava a degradação de cafeína 
(F igu ra  1) 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 
nitrogênio. O isolamento foi feito 
incubando-se, por uma sem ana, 
am ostras de solo em meio salino 
líquido, contendo 0,05% de cafeína e 
0,0005% de Fe(NH4)2.(S04).6Hn0 .
Quatro dias após sua transferência 
para m eio sólido com a mesma 
composição, foi observado cresci
mento de colônias, parecendo todas serem do mesmo tipo. Várias transferências 
foram feitas 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 (CH^) 
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 
metabolism o de purinas. O metanol e seus derivados seriam  degradados por 
hidrogenases específicas.

Blecher & Lingens (1977) obtiveram vários isolados bacterianos a partir de 
solo, sendo todos identificados como P. putida. O melhor crescimento obtido foi com 
0,35% de cafeína no meio, e em 0,55% o crescimento era totalmente inibido. Para o 
isolamento, 300 g de solo foram misturados com 0,5 g de cafeína e mantidos a 30°C 
por seis meses. Regularmente umedecia-se a mistura com água deionizada. Desse 
material foram tomadas amostras de 5g, às quais adicionou-se meio mineral líquido, 
contendo 0,1 % de cafeína e 0,1 % de (NH4)nS 0 4, e incubadas a 30°C por quatro dias. 
Após várias transferências para o mesmo meio de cultura, alíquotas foram semeadas 
em meio sólido rico em nutrientes e colônias que cresceram nesse meio foram 
transferidas para placas contendo meio sólido em que cafeína era a única fonte de 
carbono e nitrogênio. As colônias obtidas eram de só um 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
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invés de seis meses, outras bactérias, além de Pseudomonas, eram observadas, 
confirmando a seletividade da cafeína em incubações por longo tempo.

De modo semelhante, Glück & Lingens (1987), Middelhoven & Bakker (1982) 
e Asano et a i  (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 a l  (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 (1998), a partir de solo cultivado com café. Além de P putida e 
Pseudomonas fluorescens, 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 com o fon te  de carbono  e 
nitrogênio. O crescim ento de alguns 
isolados de P. putida foi observado em 
até 5% de cafeína em meio sólido (Figura 
2).

Nessa concentração a cafeína 
cristalizava-se no m eio, tornando-o 
opaco , e à m ed ida  que hav ia  o 
crescimento neste local o meio voltava 
a ficar translúcido. Além de cafeína, 
vários desses isolados apresentaram  
capac idade  para  d eg rad ar ou tras 
m etilxantinas, com o é m ostrado na 
Tabela 1.

Talvez o determinante para que
os iso lados de Y am aoka-Y ano & _ _ .  - _ , ._ , , F IG U R A  2. Cresc imento  de isolados de
Mazzafera (1998) tenham crescido em Pseuiiomonas pulida em meio sólido 
5 %  de cafeína, concentração mais alta c o n ten d o  ca fe ín a .

TABELA 1. Degradação de outras metilxantinas por isolados de Pseudomonas putida e  linhagens 
controle, após 96h de incubação. A concentração inicial dos com postos no meio era 
0,3  g/L. Os dados são expressos em  mg/L.

T H F 3 THB XAN HPX URI

Controles

1806 150 2 8 0 0 9 0

P C 11B 2 0 0 282 0 8 2

Pseudom onas pu tida

isolado L 25 28 0 8 4

isolado dob 5 0 0 0 9 2

isolado Pp 0 0 0 8 2

aT H F  =  te o filin a  T H B  =  te o b ro m in a ; X A N  =  x an tin a ; H P X  =  h ip o x a n tin a ; URI =  ác ido  úrico.
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do que a de qualquer relato anterior na literatura, tenha sido o fato de ter sido usado 
solo coletado sob plantas de café. O 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 lOg de solo foram colocadas em meio mineral líquido contendo 
apenas cafeína (0,03%) como fonte de carbono e nitrogênio e incubadas por 72 horas. 
Após diluições em série (10 1 a 108), 0,1 mL foi semeado em placas com meio sólido 
Nutriente-Agar, e incubadas a 30°C. Colônias crescendo nessas placas foram, 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. (1994) obtiveram ainda, de maneira mais simples, um isolado de 
Serratia marcescens, colocando amostras de solo sob cultivo de café em água, com 
posterior semeadura em meio sólido contendo cafeína.

Para ambos os dois casos citados (MAZZAFERA et al., 1994; YAMAOKA- 
YANO & MAZZAFERA, 1998), 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 cafeeiros. De outro modo, o que ocorre naturalmente 
nesses solos foi o que Blecher & Lingens (1977) provocaram, ao incubarem por seis 
meses o solo ao qual foi adicionada cafeína.

Woolfolk (1976) observou que, quando células de P. 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. De maneira semelhante, quando o isolado L de P putida 
obtido por Yamaoka-Yano & Mazzafera (1998) 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 crescim ento e na degradação de cafeína, quando 
comparado com inóculo produzido em meio com cafeína (Figuras 3 A e 3B). Portanto, 
a degradação de cafeína nessas bactérias parece ser induzida pelo próprio alcalóide.

Babu et a i  (2005) adotaram o mesmo procedimento que Mazzafera et al. 
(1994) e Yamaoka & Mazzafera (1998) para isolar bactérias com a capacidade de
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FIGURA 3. 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), e cultivada em 
meio M9.
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degradar cafeína, e isolaram uma linhagem de Pseudomonas alcaligenis a partir de 
solo cultivado com café. Assim como mostrado na Figura 3 para P. putida , esta 
bactéria também mostrou ser induzida a degradar cafeína, sendo que no período de 
48h extinguiu completamente o alcalóide do meio de cultura, contendo 1 g de cafeína 
por litro. A mesma linhagem foi imobilizada em coluna e utilizada em um bioreator 
para contínua degradação de um extrato de soluções-teste.

3. A spectos enzim áticos na degradação de cafeína

Dikstein et al. (1957) e Bergmann et al. (1964) detectaram em linhagens de 
Pseudomonas a presença de uma desidrogenase capaz de oxidar 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 cafeína seria 
inicialmente metabolizada por ação de uma enzima que removeria, hidroliticamente, 
os três grupos metil, com a produção de metanol e xantina. O metanol provavelmente 
seria posteriormente oxidado a CO,.

A degradação da cafeína sob efeito de concentração de oxigênio foi analisada 
por Middlhoven & Bakker (1982) em P. putida , isolada de solo. Concluíram que a 
primeira etapa enzimática resultava numa remoção sucessiva dos três grupos metil 
da molécula de cafeína, reações provavelmente 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 poderia ser semelhante ao do homem.

Por outro lado, Schwimmer et a i  (1971) estudando em fungos a degradação 
de cafeína para teofilina, e Blecher & Lingens (1977), em bactérias, de cafeína para 
teobromina, observaram que a degradação era diferente 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 produção de teobromina, indicando que havia 
um só sistema de enzima que demetilava a cafeína. Utilizando outras xantinas mediadas 
(paraxantina, teobromina e 7-metilxantina) no lugar de cafeína, detectou-se nenhuma 
atividade. Os resultados levaram Hohnloser et a i  (1980) a inferir 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 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 metilxantinas, como teobromina, pataraxantina entre outros.

Gluck & Lingens (1987), também trabalhando com P putida, não conseguiram 
obter somente teobromina como primeiro produto da degradação de cafeína; a maioria 
das linhagens produziam uma mistura de teobromina e paraxantina. Esses resultados
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ajudaram a confirmar os trabalhos de Blecher & Lingens (1977), onde havia sido

teobromina e de paraxantina. O trabalho de Mazzafera et a i  (1994) também evidencia 
estas duas vias de degradação em S. marcescens. Posterior 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 cafeína, dimetilxantinas e monometilxantinas.

Yamaoka-Yano & Mazzafera (1999) estudaram a via de degradação de cafeína 
no isolado L de P putida que crescia em meio mínimo contendo 5% de cafeína 
(YAMAOKA-YANO & MAZAFERA, 1998) e seus resultados sugerem uma via de 
degradação (Figura 4) semelhante àquela proposta por Blecher & Lingens (1987).

Yamaoka-Yano & Mazzafera (1999) também purificaram uma xantina oxidase 
responsável pela conversão de metilxantinas a seus respectivos ácidos metilúricos 
(Figura 4). Os autores sugerem que a enzima não seja tão específica para a conversão 
de xantina a ácido úrico, também possuindo a capacidade de reconhecer teobromina, 
paraxantina e 7-metilxantina como substratos.

Uma vez que a linhagem L de P. putida isolada por Yamaoka-Yano & 
M azzafera (1999) apresen tava um a rara capacidade de crescer em altas 
concentrações de cafeína, foram feitas tentativas de se purificar uma cafeína 
demetilase (Figura 4), porém sem sucesso, uma vez que a atividade da enzima era 
muito instável (Yamaoka-Yano & Mazzafera, dados não publicados). Porém, estudos 
conduzidos com extratos parcialmente puros puderam mostrar que havia dependência

sugerido que a cafeína é demetilada através de duas vias paralelas, com formação de

Ácido 3,7-Dimetilúrico

XO
Ácido 7-metilúrico

Cafeín;

Teobromina
(3,7-Dimetilxantina)

7-Metilxantina

Paraxantina
(1,7-Dimetilxantina)

Ácido Úrico

Ácido 1,7-Dimetilúrico Alantoína

i
Ácido Alantóico

i
Ácido Glioxílico + Uréia <-------- Ácido Ureidoglicólico <- -  Ureidoglicina

Acido Ureidoglicólico

FIGURA 4. Rota de degradação de cafeína em Pseudomonas putida  linhagem L, isolada por 
Yamaoka-Yano & Mazzafera (1999). XO = Xantina oxidase, CD = Cafeína demetilase.
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a NADH ou NADPH, sendo teobromina e paraxantina produzidas a partir de cafeína 
como substrato. Paraxantina era melhor substrato que teobromina. Também foi 
observado que a atividade de cafeína demetilase era liberada no meio de cultura que 
tinha somente cafeína como fonte de carbono e nitrogênio. A adição de Zn ao meio 
de reação inibiu a degradação através de teobromina, mas não de paraxantina. 
Atividades ótimas foram obtidas com temperaturas entre 20 e 30ÜC, e com pH 7.0. 
Uma vez que análises de proteínas do meio de cultura SDS-PAGE (explicar) 
mostraram a presença de poucas proteínas, proteínas de 2L de meio de cultura foram 
concentradas por precipitação com (NH4)2S 0 4 (explicar), desalinizadas por diálise 
e separadas em coluna de troca aniônica. A atividade de demetilase era detectada 
como um pico único em um gradiente de eluição com NaCl, e que quando incubado 
com cafeína originava teobromina e paraxantina. Qualquer outro passo de purificação 
levava à com pleta perda de atividade e a enzim a não pode ser purificada à 
homogeneidade.

Blecher & Lingens (1977) e Gluck & Lingens (1987) isolaram mutantes de P 
putida  com habilidade para degradar cafeína e tentaram bloquear a degradação, 
com a finalidade de produzir derivados de cafeína para aplicação comercial. Ao 
contrário desses autores, Asano et al. (1993) obtiveram sucesso no isolamento de 
uma linhagem de P. putida. O bloqueio da degradação foi feito pela adição de Zn no 
meio de cultura, acumulando teobromina. Esta metilxantina era excretada no meio de 
cultura, precipitando no fundo do frasco devido à sua baixa solubilidade.

Sideso et al. (2001) tentaram purificar a cafeína demetilase de uma linhagem 
de P putida, mas também não tiveram sucesso devido à instabilidade da enzima. 
Apesar disso, notaram que adição de criopreservantes e liofilização estabilizavam 
significativamente a atividade da enzima. No mesmo estudo observou-se que as 
xantinas resultantes da ação enzimática eram teobromina, 7-metilxantina e xantina.

Usando um ensaio com a redução de CO, Ogunseitan (2002) verificou que a 
atividade de P450 aumentava em células de P. putida ATC 700097 exposta à cafeína. 
No entando, o autor não obteve sucesso na tentativa de isolar a P450 responsável pela 
degradação de cafeína usando “primers” desenhados a partir da seqüência de 
nucleotídeos de P450 específica na degradação de cânfora, isolada de P. putida ATCC 
17453.

4. A  cafeína no solo: inco rpo ração , c o m p o rta m e n to  
qu ím ico  e a le lopa tia

Como para qualquer alcalóide, cafeína é sintetizada somente por plantas. 
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
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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 incorporação 
anual de 1-2 g/m2 de solo.

Uma vez no solo, a cafeína é fortemente adsorvida por argilas, posicionando- 
se entre as camadas de sílica (LAILACH et a i, 1968). A estrutura planar da cafeína 
permite a formação de camadas únicas, com as moléculas inclinadas, ou ainda de 
camadas duplas, havendo a formação 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 bastante forte, sendo baixa sua recuperação, mesmo sob condições extremas 
de extração, tal como o uso de ácido sulfúrico ou fluorídrico concentrados (WALLER 
et al., 1986). O emprego de bases fortes (NaOH), como recomendado por Griffith et 
a i  (1976), também não melhorou a recuperação 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 também a autotoxicidade do cafeeiro, 
causada pela liberação de sua própria cafeína, como alegado por Waller et a i  (1986), 
seria possível somente devido à cafeína livre, não adsorvida. Considerando, porém, 
que esta cafeína disponível poderia ser degradada por microorganismos, como tem 
sido indicado acontecer (MAZZAFERA et al., 1994; 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 sempre foram 
feitos em condições artificiais de laboratório e sempre se desconsiderou que em condições 
de campo há a possibilidade da degradação de cafeína por microrganismos do solo. Há 
a evidência para a degradação de cafeína em diferentes solos, com diferentes 
composições em argila (textura), 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 esterilizado. 
A Tabela 2 mostra os resultados de dois experimentos independentes, sobre a 
incorporação de cafeína em solo esterilizado e não esterilizado.

TABELA 2. Recuperação de cafeína adicionada em  amostras de solos estéreis e não estéreis, após uma 
semana de incubação a temperatura ambiente.

Tipo de So lo Tratamento
% Cafeína Recuperada a

Experimento 1 Experimento 2

Londrina - PR estéril 69 79

(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 ca fe ín a  ad ic ionada .
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5. Aplicações tecnológ icas para  bacté rias  e o u tro s  
m icrorganism os com  capacidade de degradar cafeína

As principais possibilidades de aplicação tecnológica de microrganismos 
que apresentam capacidade para degradar cafeína têm sido a descafeinação 
da palha de café para uso posterio r com o ração  an im al, a produção de 
compostos derivados de cafeína e a remoção de cafeína de alimentos e de produtos 
de descarte.

Asano et al. (1993), utilizando uma linhagem de P 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 teobromina, 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 teobromina, 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 primeiro trabalho mostrando a viabilidade 
na produção de derivados de cafeína, utilizando-se bactérias com degradadoras do 
alcalóide.

Mazzafera et al. (1994) 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 inconveniente de ocupar bastante 
volume, dificultando sua incorporação no solo (ELI AS, 1987). Este mesmo problema, 
ou seja, o volume, dificulta o uso da palha para a extração de cafeína (BRESSANI, 
1987b).

Além do uso como fertilizante, vários trabalhos têm investigado o emprego da 
palha de café como alimento animal, principalmente para bovinos, eqüinos, 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 fatores, o alto conteúdo de taninos e cafeína, limitam seu uso 
para este fim (BRESSANI, 1987a; CLIFFORD & RAMIREZ-MARTINEZ, 1991).

A limitação causada pelos taninos reside no fato de provocar sabor amargo à 
palha de café, afetando a palatabilidade, e também por complexarem proteínas, 
formando compostos insolúveis e diminuindo a absorção do nitrogênio pelo 
trato  digestivo dos anim ais. Estudos realizados por M enezes et al. (1993) 
mostraram que uma linhagem de Laetobacillus plantarum era capaz de degradar
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perto de 90% do tanino encontrado na palha de café. O processo de fermentação foi 
simples, no qual a palha de café foi homogeneizada e incubada a 32°C por oito dias na 
presença de inóculo de L. plcmtarum, 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 
conseqüências fisiológicas. Estudos com animais de médio e grande porte foram 
revistos por outros autores (BRAHAM, 1987; BRESSANI, 1987b; CABEZAS et 
a i, 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, tendo já  sido observada 
uma redução, não acentuada, no teor de cafeína (MURILLO, 1987). De certa forma, 
esta redução natural seria esperada, uma vez que vários tipos de bactérias podem ser 
isolados de frutos de café e certamente que algumas delas devem apresentar alguma 
capacidade para consumir cafeína como fonte de energia (SILVA et al., 2000). 
Estudos mais recentes com um isolado do fungo Renicillium roqueforti mostraram a 
potencialidade do emprego de microrganismos para a redução significativa desse 
alcalóide em palha de café (ROUSSOS, et a l , 1989). Outros fungos como Aspergillus 
sp e Rhizopus delemar têm sido usados para remoção de cafeína da palha de café 
(TAGL1AR1 et al., 2003; HAKIL et al., 1998). Uma ampla revisão sobre o uso de 
microrganismos para degradar cafeína da palha de café foi recentemente publicada 
(MAZZAFERA, 2002).

Devido à alta capacidade do isolado L de P. putida em degradar cafeína, 
Yamaoka-Yano & Mazzafera (1996) realizaram ensaios preliminares para averiguar 
a possibilidade do seu emprego na descafeinação 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 esterilizada em autoclave. Após 30 dias de incubação a cafeína havia sido 
drasticamente reduzida (Figura 5), demonstrando o potencial de aplicação desse 
isolado.

Alguns estudos têm verifi
cado a possibilidade de se usar 
bactérias para remover cafeína de 
alim entos e bebidas, usando-se 
bioreatores (BABU et al., 2005).
Ainda que os resultados tenham 
m ostrado ainda uma grande 
limitação para esta aplicação tecno
lógica, é uma área que tem recebido 
atenção e mostrado potencial de 
aplicação (GOKULAKRISHNAN 
et al., 2005).
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palha de café após inoculação com o isolado L
de Pseudom onas putida.
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6. C onsiderações fin a is

Além do uso potencial de bactérias para a produção de derivados de cafeína, 
na descafeinação da palha de café e também de alimentos e bebidas, deve-se ressaltar 
que muito pouco ainda se conhece sobre as enzimas envolvidas e os genes que as 
codificam. O isolamento desses genes tomaria possível aumentar a eficiência do processo 
de descafeinação, e também de serem utilizados na produção de plantas transgênicas, 
mais especificamente, café e chá, sabidamente possuidoras de cafeína e com amplo 
consumo de suas bebidas. O mercado para o café descafeinado atualmente representa 
aproximadamente 25% de todo o café comercializado no mundo. Recentemente, 
cafeeiros da espécie C. canephora com menor teor de cafeína foram produzidos 
utilizando-se tecnologia de RNAi, onde bloqueou-se a biossíntese do alcalóide (OGITA 
et a i, 2003). Porém, uma estratégia poderia ser aumentar a degradação de cafeína, 
utilizando-se um gene bacteriano. Portanto, ao invés de bloquear a síntese de cafeína 
no tecido vegetal, seria estimulada a sua degradação a partir do gene bacteriano. Uma 
empresa farm acêutica japonesa depositou em 1997 duas seqüências de cafeína 
demetilase de P. putida no banco de dados NCBI (http://www.ncbi.nlm.nih.gov).
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I. In trodução

A maior parte do fenômeno da poluição por pesticidas envolve compostos 
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 compostos orgânicos mineralizáveis podem tomar-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, persistência e transformação 
indicam sua eficácia como produto e seu perigo potencial para a microbiota, a 
qualidade do ambiente e a vida no planeta.Além disso, existem mais de 1.000 
xenobióticos registrados como pesticidas, 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 
nem aticidas, acaricidas, rodenticidas, m oluscicidas e outros. Em função da 
importância econômica dos pesticidas e da degradação ambiental que causam, alguns 
estudos têm sido feitos para o estabelecimento de características estruturais da 
molécula, que permitam a biodegradação desses químicos de modo a evitar danos 
ecológicos.

JA 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 ambiente, e por processos biológicos, 
através de enzim as ex isten tes em anim ais, p lantas e m icrorganism os. A 
biodegradação é o único processo que permite a degradação de um xenobiótico até 
CO, H?0 , N 0 3, e outros compostos inorgânicos, eliminando assim os produtos de 
transformação intermediária, muitas vezes tóxicos (ATLAS & BARTHA, 1993)y 
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 adsortividade. Portanto, em 
relação aos compostos pesticidas, é necessário saber quanto do composto parental 
ou de sua atividade biológica permanece no solo ou na água, após determinados 
períodos de sua aplicação. Também é necessário identificar e quantificar os produtos 
da degradação. A não degradação de muitos xenobióticos acarreta seu acúmulo 
gradativo no ambiente com impacto a longo prazo, resultando na adaptação da 
biota com o estabelecimento de um novo equilíbrio no ambiente. 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



Degradação abi ótica de xenobióticos 465

substâncias foram estudadas 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 desaparecim ento  do pestic ida de um ecossistem a não significa 
necessariamente 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 tomou-se amplamente reconhecida a importância 
dessas transformações abióticas no destino dos pesticidas no ambiente.

2. D egradação quím ica

São extremamente difundidos os fenômenos de transformações químicas 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 nucleofílica, 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 radicais livres 
(GORING et a l , 1975). Entende-se por dismutação o processo químicos em que um 
elemento com um número de oxidação se transforma originando compostos em que o 
elemento tem dois ou mais números oxidação.

Devido à sua composição, o solo representa um meio efetivo para a condução 
de tais reações, isto é, contém oxigênio, água, superfícies adorventes reativas e os 
xenobióticos. A catálise pode ocorrer pela superfície das argilas, óxidos e íons metálicos, 
superfícies orgânicas e materiais orgânicos que podem ser separados do solo. Além 
disso, as nas extracelulares estão amplamente distribuídas e estabilizadas no e têm 
papel importante na degradação de muitos pesticidas, representando um ponto de 
transição entre a degradação química e a microbiológica intracelular (GORING et 
a i , 1975).

3. Reações h id ro líticas

A hidrólise é um processo significativo na determinação do destino pesticidas. 
Para a maioria dos compostos, pode ser a rota dominante a sua transformação no 
ambiente, onde é freqüentemente necessária hidrólise de determinados grupos 
funcionais antes do início da degradação microbiana. Entretanto, alguns grupos 
funcionais orgânicos relativamente ou completamente inertes à hidrólise sob determina 
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 
a i,  1990).
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/No ambiente, as reações hidrolíticas podem ser biologicamente mediadas 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, matéria orgânica e íons metálicos dissolvidos. 
Para muitos compostos xenobióticos, tanto o processo de hidrólise biótico como o 
abiótico contribuem para seu desaparecimento no ambiente/Generalizando, segundo 
Pierzynski et al. (1994), a reação de hidrólise em compostos orgânicos é:

Portanto, a hidrólise é uma reação que envolve a transformação química de 
um pesticida, pela reação com a água, a qual resulta na quebra de uma ligação e 
formação de uma nova ligação carbono-oxigênio.

As reações hidrolíticas não biológicas no solo são aceleradas, devido às reações 
de catálise pela sorção. As argilas são responsáveis pela catálise e degradação de 
muitos pesticidas (ARMSTRONG & KONRAD, 1974). A degradação química foi 
observada experimentalmente em solos e argilas esterilizados, 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 grupos hidroxila da superfície do mineral (Figura 1) 
(MANAHAN, 1994).

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 e ta U  1989).

As enzimas e outros compostos bioquimicamente produzidos no solo podem 
estar envolvidos na transformação de xenobióticos. A esterilização que destrói 
organismos vivos pode igualmente afetar as reações químicas abióticas que também 
são dependentes das substâncias geradas por processos biológicos. Os processos de 
esterilização podem também alterar os constituintes não biológicos do sistema tratado. 
Assim, por exemplo, calor e radiação podem afetar o conteúdo de radicais livres 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 JQuanto maior a fração 
argila, maior é a velocidade da hidróliste. Os minerais 2:1 têm maior efeito na hidrólise 
do que os 1: 1, provavelmente por apresentarem 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 Fe3 podem catalisar a hidrólise de 
determinados compostos orgânicos. Embora raramente seja o principal constituinte

do solo em volume e, muitas vezes, 
possa ^star quase to talm ente 
ausente, fa fração orgânica também 
é muito importante para os processos 
de degradação. Ela adsorve e retém 

FIGURA 1. Hidrólise catalisada por argila. preferencialmente a maioria dos
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pesticidas e torna disponível 
uma grande variedade  de 
grupos funcionais reativos, 
alem de ser o principal local 
de atividade microbiana. O 
carbono orgânico é importante 
adsorvente para os pesticidas 
no solo e há indicativos de que 
tem efe ito  nos p rocessos 
bióticos e abióticos (WOLFE 
et al., 1989). *

No solo  as reações 
catalisadas pela sorção en
volvem, principalmente, dois 
grupos de pestic idas: os 
herbicidas cloro-s-triazinas e 
os inseticidas organofosfora- 
dos. A hidrólise química das s- 

triazinas tem papel importante na degradação desses pesticidas no solo (Figura 2). 
Armstrong et al. (1967) observaram a formação de hidroxiatrazina como produto de 
degradação da atrazina em percolados de colunas de solo. Essa hidrólise ocorreu em 
solo esterilizado a pH 3,9. A velocidade da hidrólise, ao mesmo pH, foi dez vezes 
maior na presença de solo do que em sua ausência, o que indicou que a hidrólise da 
atrazina foi catalisada pelo contato com o solo. Em pesquisas paralelas, Harris (1967) 
observou que a conversão parcial de atrazina, simazina e propazina a seus hidroxideri va 
dos ocorreu durante a incubação do solo a 30°C por 8 semanas. 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, fem geral, a velocidade da hidrólise 
é maior em solos com alto teor de matéria orgânica e baixo pH (ARMSTRONG et 
al., 1967)/A interação com substâncias 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 ocorrem 
na superfície dos sólidos, podem ser catalisadas pela associação metal-pesticida- 
substâncias húmicas solúveis. Os ácidos fúlvicos e húmicos na solução do solo têm 
peso molecular mais baixo do que os da fase sólida. A hidrólise química da atrazina 
em solução aquosa é grandemente acelerada pela presença de ácidos fúlvicos (KHAN, 
1980). E  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 solojiO 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 herbicidas s-triazinas em solos argilosos.
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FIGURA 2. Modelo proposto para a hidrólise catalisada 
pela sorção em cloro-s-triazinas no solo (ARMSTRONG 
& KONRAD, 1974).
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envolve principalmente 
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produtos exibam pro
priedades pesticidas 
(COWART et a /., 
1971). A velocidade e 
os produtos da hidrólise 
dos organofosforados

são influenciados por fatores como sorção, temperatura, pH e a força iônica do sistema. 
Aparentemente os fatores mais importantes são o pH e a sorção (ARMSTRONG & 
KONRAD, 1974). Os organofosforados sofrem comumente hidrólise alcalina, 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 autoclava 
do e não autoclavado, porém seu desaparecimento foi mais rápido em solo ácido 
esterilizado. A degradação de diazinon é acelerada por um aumento, na temperatura, 
conteúdo de umidade do solo e baixo pH (KHAN, 1980). A Figura 3 mostra como 
ocorre a degradação do diazinon e malation em solos.

4. D egradação  fo to q u ím ic a

Ás 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 temperaturas mais 
baixas do que as freqüentem ente  requeridas. Essas reações têm um papel 
importantíssimo na determinação da natureza e destino final das espécies químicas 
no ambiente (MANAHAN, 1994). y/

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
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(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 químicos, 
provocando transformações. Portanto, fotólise direta só ocorrerá, se a molécula 
absorver radiações com comprimento de onda acima de 290 nm (PIERZYNSKI et 
al., 1994).

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 desses compartimentos deve 
ser conhecido (MOILANEN et a l., 1975). A temperatura do solo não somente afeta 
a volatilização como também a fotólise (WOLFE et a l., 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 próximas 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 importante 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 
atividade microbiana associada também influenciam a estabilidade dos químicos 
aplicados na superfície do solo. O calor do sol e o meio fotooxidante podem afetar 
significativamente o crescimento dos m icrorganismos e conseqüentemente o 
metabolismo dos compostos orgânicos na fração superficial do solo. A luz solar pode 
afetar os xenobióticos no solo também pela ação nas propriedades físicas dessa fração 
(MILLER et al., 1989).

Freqüentemente os produtos de degradação são idênticos aos produzidos pelas 
reações químicas e biológicas. Entretanto a fotólise, em alguns casos, produz uma 
única estrutura (KHAN, 1980).

E importante salientar que a molécula não necessita absorver diretamente 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 houvesse 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, que resultam na
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transformação do pesticida. Espécies orgânicas e inorgânicas, que ocorrem 
naturalmente, absorvem a energia requerida para as reações subseqüentes. Embora 
a identidade desses fotossensibilizadores seja geralmente desconhecida, as substâncias 
húmicas, minerais de argila e metais de transição provavelmente estão envolvidos na 
fotólise indireta (WOLFE et al., 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 baixa, 
relativamente à fotólise em água destilada (WOLFE et al., 1990). Em laboratório, o 
efeito dos solventes toma-se um fator importante na definição tanto da velocidade da 
reação quanto da natureza dos produtos da reação. O meio e o solvente podem influenciar 
o resultado de uma reação fotoquím ica 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:

A + B -+ A + B* -+ (AB) -+ A' + B' (1)

A + B -+ A* + B -+ A + B’ (2)

em que A é uma molécula de pesticida e B é uma molécula que promove reações 
fotoquímicas. Na equação (1) B é o fotossensibilizador e, portanto, é energizado 
primeiramente pela luz. Então reage com o pesticida (A) para formar o produto da 
reação fotoquímica A'. Na equação (2) B é um reagente (solvente ou meio) para o 
pesticida, que será energizado 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 sol vente, 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 Figura 
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, principalmente 
para curtos comprimentos de onda.

Também os produtos microbianos 
podem promover reações fotoquímicas de dois 
modos: o primeiro é pela atuação dos produtos 
microbianos como fotossensibilizadores, isto 
é, que absorvem energia da luz e a transmitem 
à molécula do pesticida, e o outro modo é pela 
função dos produtos microbianos como 
doadores e aceptores de elétrons, ou grupos 
reagentes de compostos químicos, como, por 
exemplo, H+ e HO-, que são freqüentemente 
necessários para as reações fotoquímicas.

FIGURA 4. Irradiação solar que alcança 
a terra em quatro diferentes épocas do 
ano (WOLFE et al., 1990).
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*( c>ncluind< >, a fotólise de um pesticida requer dois eventos: absorção da radiação 
(diretamente ou através de fotossensibilizadores) e a transformação da espécie 
eletronicamente excitada por processos químicos./A primeira etapa química numa 
fotorreação envolve a clivagem de ligação, 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 emitidas 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 demonstra a 
importância potencial dessas reações na degradação de pesticidas no ambiente/Apesar 
da fotólise de pesticidas no ar e água ser ocorrência comum, é duvidoso que a fotólise 
de pesticidas no solo tenha um significado prático. Nos experimentos conduzidos, 
poucos casos 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 a i , 1975).JOs fotoprodutos 
gerados no solo são freqüentemente diferentes daqueles gerados em solução no 
laboratório, uma vez que o ambiente químico é distinto em solos secos e soluções 
aquosas. 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, dealogenação, oxidação, 
isomerizaçâo e polimerização.

5. H id ró lise : 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 
(Figura 5) (MATSUMURA, 1982).

Na faixa da luz solar acima de 280 nm, a ligação H-OH não é quebrada 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.
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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.

6. D ea logenação

É a reação fotoquímica mais comum. Devido à alta energia envolvida, a 
irradiação u ltrav io le ta  pode dealogenar d iretam ente mesmo os halogênios 
estáveis ligados a anéis aromáticos (Figura 6). Alguns exemplos destas reações 
fotoquímicas ocorrem nas bifenilas policloradas (PCB), monuron e pentaclorofenol 
(PCP).

Outros exemplos são 
os isômeros de BHC, mirex 

.ch, /  \  1 || /**  e clordane. E necessário sa-
1 11 '  --------« • / .  ------ n ---- c -----N

/  nch3 lientar que, quando há abun
dância de doadores de prót
ons, como nos alcanos satu
rados e flavoproteínas, o re
sultado final da dealogenação 
lembra as reações redutivas

FIGURA 6. Decloraçao catalisada por reação fotoquímica. (RUZO e t  a l 1 9 7 4 ,
CROSBY & LEIT1S, 1969).

7. O x idação

Ks reações de fotooxidação são as mais significativas na interface solo 
atm osfera. A luz solar, o ox igên io  a tm osférico  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 (Figura 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 resultado 
das reações entre moléculas de pesticida fotoativadas e o oxigênio. Assim, essas 
reações ocorrem mais facilmente na atmosfera do que em soluções aquosas, apesar 
de que o oxigênio dissolvido em alguns casos 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 
organofosforados. Um processo de oxidação com significância toxicológica éessa
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FIGURA 7. Fotoxidação do monuron.

conversão de tiofos- 
fatos para fosfatos, que 
geralmente resulta em 
com postos de maior 
toxicidade. O paration, 
por exemplo, é direta
m ente fo toxidado  a 
paraoxon assim como o 
é ind ire tam ente  nas 
partículas do solo na 
presença de ozônio e luz 
UV (F igura 8) 
(WOLFE et a l , 1990). 
Isso é análogo ao 
processo de ativação 
por organismos superio
res para compostos mais 
tóx icos (= potência 
a n t i c o l i n é r g i c a )  
(G R U M W ELL & 
ERICKSON, 1973).

ftanto as subs
tâncias húmicas como a 
fração inorgânica dos 
solos podem causar foto 
oxidação indireta em 
com postos orgânicos 
pela form ação de 
rad icais  livres, que 
podem  reagir com o 
oxigênio. As substân
cias húmicas também 
podem transferir elé
trons diretamente aos 
xenobióticos e ocasio
nar transformações dos 
compostos, j

Os piretróides 
sofrem reações foto-

oxidativas, embora nesse caso as reações sejam complexas, e somente pode-se 
supor a natureza das reações envolvidas, através dos produtos formados. Por 
exemplo, a partir do resmetrin formam-se benzaldeído, ácido benzóico e 5-hidroxi- 
3-oxo4-fenil-1-ciclopentenil metanol. As piridinas também sofrem reações 
fotooxidativas, e como exemplo pode-se citar a reação de diquat e paraquat, dando 
carbonil e ácido carboxílico, respectivamente.

(EtO)a-----P -----O — n o 2 (EtO)j-----P -----O

FIGURA 8. Reação de conversão de paration a paraoxon.

H«0

FIGURA 9. Fotooxidação de fenoxiherbicidas.
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Os fenoxiherbicidas sofrem oxidação, redução e substituição, principalmente 
hidrólise, em soluções aquosas, quando ativados pela luz solar (Figura 9) (CROSBY. 
1976).

8. Isom erização  e P o lim e rização

Freqüentem ente ocorrem  rearran jos intram oleculares pelas reações 
fotoquímicas, as quais produzem produtos isomerizados, como o dieldrin, primeiro 
composto onde foi observada a isomerização. Outros inseticidas ciclodienos também 
têm processos de isomerização semelhantes, como por exemplo, heptacloro, epóxido 
de heptacloro, trans e cisclordano, aldrin e endrin.

Outras reações complexas de polimerização também podem acontecer 
com anilinas substituídas e o pentaclorofenol. Das anilinas são formados os

azo e anilinoazobenzenos 
(MATSUMURA, 1982). É 
conhecida em solos a ocor-

Cl. Cl. p\

2C' \  ^  a  \ __/  N_N í __01 rência de dimerização de
anilinas substituídas for-mando 

FIGURA 10. Dimerização de dicloroanilina. azobenzeno (Figura 10).

9. C onsiderações fina is

Maiores conhecimentos foram adquiridos com o entendimento dos processos 
e fatores que influenciam o destino dos pesticidas no ambiente. Contudo, o aspecto 
dos processos da dissipação de muitos pesticidas requer o entendimento das 
transformações desses produtos no ambiente. 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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1. In trodução

Nós, humanos, vivemos em ambiente construído. Embora transformar a 
natureza de forma a criar um ambiente mais adequado às condições seja prática 
comum a muitas outras formas de vida, são certamente os humanos os que levam 
mais longe esta prática: cidades, rodovias, aeroportos, hotéis na floresta, são espaços 
profundamente transformados, em uma tentativa de inclusão (ou exclusão) controlada 
do ambiente natural.

A natureza, no entanto, busca constantemente recuperar o espaço perdido. 
Conseqüentemente esta exclusão/inclusão controlada só é mantida à custa de vigilância 
permanente. As “pestes urbanas1” como aves, ratos, insetos diversos,tais como cupins, 
formigas, mosquitos, abelhas, escorpião, cobras e lagartos são uma preocupação 
constante em cidades. O uso de biocidas em larga escala tem sido a solução mais 
comum nestes casos, mas a introdução recente de conceitos como manejo integrado 
de pestes2 aplicado a áreas urbanas começa a reconhecer a influência de soluções de 
engenharia e arquitetura no ambiente urbano, e até a influência de hábitos que os 
humanos exercem no desenvolvimento destes invasores (BRENNER et al., 2003). A 
busca de uma compreensão maior destes processos e o estudo da ecologia deste 
novo ambiente, rapidamente mutável -  o ambiente construído - levou ao surgimento 
de uma nova área de estudos, a ecologia urbana (COLLÍNS et al., 2000).

A área de biodeterioração do ambiente construído é, portanto, uma área de 
interface entre engenharia, arquitetura e biologia, com grande necessidade de pesquisa 
interdisciplinar. Este capítulo discute as inter-relações da microbiologia com a 
engenharia a partir da literatura disponível e da experiência dos autores.

2. B iode te rio ração  e desem penho do am b ien te  constru ído

Todos os materiais, em contato com o meio ambiente, sofrem transformações. 
Estas transformações podem causar uma diminuição na capacidade que os mesmos 
têm de cumprir as funções a eles destinadas em uma construção particular e afetar o 
desempenho da construção como um todo. Neste sentido, a durabilidade de um material 
é a capacidade que ele tem de resistir a um processo de deterioração3, preservando 
a capacidade de desempenhar as funções a eles atribuídas.

Tal como definido, durabilidade não é uma propriedade do material. Isto quer 
dizer que não existe material muito durável ou pouco durável, dependendo a durabilidade

'Urban pests. :lntegrated Pest M anagement. ’Na Engenharia o termo “degradação (ISO  15686)” é  m ais freqüentemente utilizado  
para descrever esta perda de capacidade do material de cum prir a sua função. N esle  trabalho, destinado prioritariam ente a 
tnicrobiologistas, será utilizado o  termo deterioração, em pregado freqüentem ente com o sin ôn im o de degradação na área de 
engenharia.
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da sua interação com os agentes de deterioração a que está sujeito, e da função que 
ele desempenha numa aplicação específica. Os agentes de deterioração incluem 
parâmetros ambientais como radiação, temperatura, água, o uso da construção, outros 
materiais presentes no edifício, e os seres vivos.

Para a engenharia moderna uma construção apresenta bom desempenho 
quando cumpre a função a ela destinada. E a função fundamental de qualquer 
construção é o atendimento das necessidades dos usuários, diretos ou indiretos. Estas 
necessidades variam de acordo com as funções de cada construção. Para o caso de 
edifícios as necessidades dos usuários usualmente adotadas estão apresentadas na 
Tabela 1.

A biodeterioração é um dos resultados da interação ambiente construído- 
natureza. É uma das interfaces entre a engenharia e a biologia. Associado a 
biodeterioração, está surgindo a área de biorremediação, que procura explorar as 
possibilidades de utilização benéfica de microrganismos no reparo de construções 
deterioradas.

T radicionalm ente, as pesquisas de b iodeterioração investigam  as 
transformações físicas e químicas (deterioração) provocadas por seres vivos, 
particularmente os microrganismos, nos materiais pétreos e metálicos. A biocorrosão 
de metais, o ataque ácido promovido por microrganismos em rochas calcárias e 
concretos são alguns dos exemplos de processos estudados. No entanto, a 
biodeterioração pode reduzir o desempenho do ambiente construído sem alterar 
fisicamente os materiais.

A sim ples colonização de superfíc ies por m icrorganism os causa, 
freqüentemente, grandes prejuízos à capacidade de desempenho dos edifícios, porque 
a presença de microrganismos e seus biofilmes alteram propriedades como cor, 
refletância, e capacidade de transporte de massa das superfícies (Figuras 1 e 2).

A Figura 1 apresenta o efeito da biodeterioração de domos zenitais 
confeccionados com poliéster e fibras de vidro. A presença de biofilme reduz a 
transparência do componente prejudicando a iluminação natural. A colonização da 
superfície é facilitada pela degradação da camada superficial (“gel coat”) do compósito 
pela ação combinada de radiação ultravioleta e temperatura, gerando uma superfície 
rugosa (FLAUZINO, 1988).

TABELA 1. Necessidades dos usuários, adaptada da ISO 6241.

Segurança A daptação  ao uso

Estrutural Conforto

Ao fogo A cústico

N o  uso Tátil

Estanque idade Antropodinâmico

Ao ar Higrotérmico

Água Economia

Pureza do ar Durabilidade

Higiene Preservação ambiental
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FIGURA 1. Biodeterioração de iluminação zenital confeccionada em poliéster reforçado com 
fibras de vidro com aproximadamente 30 anos de idade. A presença de biofilme reduz a 
transparência do produto, afetando a sua função principal no edifício de propiciar iluminação 
natural, além de prejudicar a estética.

FIGURA 2. A foto da esquerda ilustra uma fachada cujo aspecto é freqüente em edifícios 
brasileiros; a superfície sobre a alvenaria é mais suscetível à colonização do que a superfície 
sobre o concreto. A foto da direita mostra o escurecimento de telhado de fibrocimento.

A alteração da cor das superfícies pelos biofilmes tem também impactos 
importantes no desempenho das construções. Inicialmente eles afetam a estética 
dos edifícios e são, no Brasil, responsáveis pela repintura dos edifícios muito antes 
da degradação da película de pintura. O escurecimento das fachadas e dos telhados 
afetam, também, a eficiência energética de edifícios ou o conforto de seus usuários: 
superfícies escuras absorvem mais radiação, aumentando as cargas térmicas e, na 
ausência de equipamento de refrigeração mecânica, aumentam a temperatura interna. 
Como os edifícios brasileiros são responsáveis por aproximadamente 50% do 
consumo da energia elétrica, a colonização de telhados e fachadas aumenta ainda 
mais o consumo de energia.

Além dos impactos econômicos -  repintura e maior custo para climatização 
dos am bientes internos -  estes processos de biodeterioração que alteram 
fundamentalmente apenas a superfície do material apresentam importante impacto 
ambiental, pois os biocidas, produtos tóxicos que a indústria de tintas acrescenta à 
formulação para controle da biodeterioração de superfícies pintadas, são lixiviados 
para o meio ambiente (TOGERÒ, 2004).
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Assim sendo, a definição mais adequada aos modernos conceitos de engenharia 
é: biodeterioração é um dos processos que podem reduzir a capacidade de um produto 
atender às necessidades dos usuários, mesmo sem causar transformações físicas no 
material mensuráveis.

3. O  estudo  de durab ilidade  e a b iode te rio ração

Nos anos recentes um grande avanço foi conseguido no estudo da durabilidade 
de materiais de construção, com definição de uma metodologia geral capaz de gerar 
informações úteis para a engenharia atuar já na etapa de projeto, ou ainda antes, a 
produzir materiais mais adequados e desta forma prevenir o processo de degradação. 
Esta metodologia foi consolidada em uma série de normas ISO 15686 - Buildings 
and Constructed Assets - Service Life Planning.

Um avanço importante foi a constatação de que condições necessárias para 
o crescimento de microrganismos, ilustrado na Figura 3, como presença de água, 
temperatura e nutrientes, dependem tanto do clima quanto da solução de engenharia 
adotada, particularmente das propriedades dos materiais e de detalhes do edifício. A 
presença de água depende de condições climáticas, mas também de decisões de 
projeto, hábitos e atividades dos usuários e das propriedades dos materiais. A poluição, 
particularmente em ambientes urbanos, e os próprios materiais empregados, podem 
ser fonte de nutrientes.

O material de que se constitui o substrato, também tem um papel complexo e 
importante na influência do crescimento microbiano. Ele pode fornecer nutrientes, 
como é o caso dos filme de tintas à base de água, onde a presença de plastificantes, 
estabilizadores à base de amônia e de éteres de celulose podem ser fonte de nutrientes. 
A madeira é em si uma rica fonte de nutrientes. A rugosidade e porosidade dos 
materiais também podem influenciar o tempo que a superfície permanece úmida, pois 
podem alterar a capacidade de acúmulo de água e a deposição de poluentes 
atmosféricos. Superfícies pintadas sobre madeira tendem a criar um ambiente mais 
ácido, enquanto que materiais à base de cimento e cal produzem superfícies mais

alcalinas. As algas requerem altos níveis de 
umidade e condições favoráveis de luz e, em 
geral, desenvolvem-se em pH mais alcalino 
que os fungos que preferem pH ácido, na 
faixa de 4 a 7 (DENHAM, 1987).

Embora a presença de água seja 
imprescindível, não é necessário que o 
material permaneça úmido de forma contínua, 
pois muitas espécies, como Aureobasidium 
p u llu la n s  e C ladosporium  herbarum , 
podem ficar latentes por longos períodos 
secos e recomeçar o crescimento após a re- 

FIGURA 3. Condições para ocorrência de umidificação do material (DENHAM, 1987). 
biodeterioração de materiais. Muitas espécies podem formar esporos de
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FIG URA  4. M apa de risco relativo de biodeterioração da madeira nos EUA (SCHEFFER, 
1971). O índice de risco varia entre 0  a 130.

resistência e manterem-se latentes por um período prolongado de tempo, que pode 
chegar a muitos meses, germinando quando as condições tornam-se favoráveis.

Apesar da influência do micro-clima propiciado por detalhes do edifício na 
biodeterioração, são extremamente úteis mapas que indiquem, a partir de dados 
climáticos, o risco de biodeterioração de determinados materiais expostos ao ambiente 
externo (Figura 4). Scheffer (1971), em trabalho pioneiro combinou resultados de 
estudo de laboratório que mostraram a influência da temperatura na velocidade de 
crescimento de fungos apodrecedores de madeira, com estudos de deterioração 
natural de amostras expostas em diferentes climas norte-americanos numa escala 
ampla de variáveis climatológicas. Os resultados tomaram possível produzir um mapa 
que apresenta o risco relativo de biodeterioração da madeira nos EUA, atribuindo 
índices que variaram entre 0 e 130, dependendo do clima local. FOLIENTE et al. 
(2001) apresentam modelo similar para o risco de apodrecimento de casas de madeira 
australianas, considerando inclusive detalhes de projeto.

4. M é to d o s  de  pesquisa

4 .1 Estratégia de pesquisa

No estudo de construções existentes as amostras podem ser coletadas segundo 
um planejamento. Shirakawa et al. (2004), por exemplo, descrevem a coleta de



Biodeterioração no ambiente construído 483

amostras retiradas de fachadas de dois edifícios no campus da USP, capital, 
acompanhando a colonização ao longo do tempo. A coleta de amostras foi realizada 
pela técnica do carpete adaptada a partir de Mariat e Adan-Campos (1967). Este 
método permitiu acompanhar diferentes fatores influenciando a biodeterioração, 
embora requeira ainda análise ao longo do tempo.

Ao tratar-se de estudo da bio-receptividade4 de materiais, outra alternativa é 
a produção de corpos-de-prova que serão expostos ao meio ambiente (externo, interno), 
em procedim ento conhecido como envelhecim ento  natural, ou através de 
envelhecimento acelerado em câmaras de atmosfera controlada, caso em que é comum 
a prévia inoculação do substrato com microrganismos em estudo.

Para efetuar avaliação do desempenho de diferentes materiais de construção 
ao ataque por microrganismos podem ser realizados testes acelerados em laboratório. 
Nestes testes os materiais são expostos em condições controladas em laboratório e 
inoculados com concentração conhecida de microrganismos. Exemplos de ensaios 
acelerados de biodeterioração são as normas ABNT N B R 14941 (2003): Tintas para  
construção civil- Determinação da resistência de tintas, vernizes e complementos 
ao crescimento de fungos em placa de Petri; e NBR 15301(2005) Determinação 

da resistência de tintas e complementos ao crescimento de fungos em câmara tropical 
que avalia tintas em câmara tropical com temperatura e umidade controladas. 
Shirakawa et a l (2003) desenvolveram teste acelerado para avaliar a bio- 
receptividade de argamassas a fungos. A Figura 5 ilustra o desempenho de duas 
argamassas industrializadas e duas argamassas convencionais inoculadas com 
Ciadosporium sphaerospermun.

Um dos problemas dos testes que envolvem inoculação é que nem sempre 
estão disponíveis em coleções de cultura os microrganismos importantes no ambiente 
de uso. O gênero Cladosporium é o mais freqüente em superfícies de construções 
brasileiras. No entanto, até o momento, a manutenção de culturas em laboratório que 
possuem a mesma capacidade de colonização do encontrado no ambiente natural 
tem se revelado difícil. A existência de uma seqüência de colonização e a sinergia 
com outros parâmetros ambientais são fatores que explicam esta dificuldade.

Outras vezes, microrganismos existentes no ambiente não conseguem se 
desenvolver e se reproduzir em condições de laboratório da mesma forma que eles o 
fazem no ambiente natural.

A vantagem dos testes acelerados é a rapidez de execução. No entanto, não 
reproduzem condições reais de exposição como, por exemplo, a incidência de radiação 
ultravioleta que pode comprometer o crescimento de microrganismos, as taxas reais 
de lixiviação dos biocidas, além de não reproduzirem os ciclos de secagem e molhagem

JB io -recep tiv idade  - N a área m édica , o term o suseetib ilidade é  u sado  para d e sc re v e r  a  v u ln e ra b ilid a d e  d e  um  o rg a n ism o  para 
doenças, e sp ec ia lm en te  doenças infecciosas. O  term o b io -recep tiv idade pode se r  d e f in id o  c o m o  a  te n d ên c ia  d e  um  m a te ria l, ou 
ou tro  o b je to  inan im ado , para ser co lon izado  p o r um ou  vários g rupos de o rg an ism o s, sem  n e c e s sa r ia m e n te  so fre r  b io d e te rio raç ão . 
A co lo n ização  é  im portan te porque e la  está re lac ionada  com  as cond ições p a ra  an c o rag em , d e se n v o lv im e n to  e  m u ltip lic a ç ã o  d e  
m icroo rgan ism os, favorecidas pelo  m aterial, ex c lu in d o  a hab ilidade d o  m esm o d e  re c e b e r  o rg a n ism o s  d e  u m a  m a n e ira  fo rtu ita . E ste  
conceito  im p lica  num a relação  eco lóg ica  en ire  o  m aterial e os o rgan ism os co lo n iz a d o re s . E m  m a te ria is  ro ch o so s , p o r e x e m p lo , a 
b io -recep tiv id ad e  es tá  re lacionada, p rincipalm en te , às p rop riedades das á re as  e x p o s ta s  ao s  e le m e n to s  c lim á tic o s , ta is  c o m o  a 
rugosidade. po rosidade . um idade e  com posição  qu ím ica  da cam ada de su p e rfíc ie . A  p o ro s id a d e  ca p ila r  é  a  p rin c ip a l p ro p rie d ad e  
do  m ateria l q u e  pode favorecer a co lon ização . A ssim  sendo, a b io -re ce p tiv id ad e  p o d e  se r  c o n c e itu a d a  c o m o  a  to ta lid a d e  d as  
p ro p rie d a d e s  dos m a te ria is  q u e  co n trib u em  p a ra  o e s ta b e le c im e n to , a n c o ra g e m  e  d e s e n v o lv im e n to  d e  u m a  p o p u la ç ã o  d e  
m icroo rgan ism os, flora ou fauna (G U IL L1T T E , 1995).
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FIGURA 5 - Crescimento de fungo sobre diferentes argamassas. As argamassas I e 2 são 
misturadas, no laboratório, empregando cal, cimento e areia, e as argamassas 3 e 4 são 
industrializadas no mercado brasileiro, de composição desconhecida (SHIRAKAWA et al., 
2003 a).

FIGURA 6 - Visão geral da estação 
de en v e lh ec im en to  natural em 
Belém do Pará (site). Ao fundo é 
poss íve l obse rvar  a to rre  de 
reg is tro  de parâm etros  mete- 
reológicos.

que, junto com o tempo de superfície molhada, 
são fatores determ inantes na velocidade da 
colonização microbiana e sua biodiversidade. Para 
execução de envelhecimento natural existe no 
Brasil a Rede DURAR -  Rede Brasileira de 
Estações de Envelhecimento Natural para Estudo 
da Durabilidade que conta com quatro sítios para 
estudos de durabilidade por envelhecimento 
natural, que está disponível para a comunidade 
técnica, acadêm ica ou industrial (h ttp :// 
durar.pcc.usp.br).

As estações estão localizadas em São 
Paulo, Rio Grande, Belém e Pirassununga. Em
seu conjunto, constituem-se em climas típicos, 

representando quatro situações bastante diferentes, em termos de clima, poluentes 
do ar, isto é, condições muito variadas para a colonização de superfícies por 
microorganismos. A estação de Belém encontra-se próxima à área de floresta em 
região quente, úmida com chuvas muito freqüentes. A estação de Rio Grande, uma 
região subtropical de invernos frios e verões quentes, encontra-se à beira-mar. Nestas 
estações são monitoradas temperatura, vento (intensidade e direção), chuva (taxa de 
queda e pH), umidade relativa do ar, radiação total e UV, entre outros, permitindo o
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estabelecimento de correlações entre parâmetros 
ambientais e o crescimento de microrganismos.

A Figura 6 apresenta uma visão geral da 
estação de envelhecimento em Belém do Pará e a 
Figura 7 apresenta uma tinta com e sem fungicida 
exposta por 18 meses na estação de Belém.

4.2 D etecção e iden tificação de 
m icro rgan ism os

Uma vez colhidas as amostras, é necessário 
identificar e quantificar micror-ganismos. Cada 
projeto tem exigências específicas quanto a este 
tema, existindo de forma geral algumas opções 
brevemente descritas a seguir.

Para avaliar o grau de contaminação microbiana de um material de construção, 
utilizam-se meios de cultivo específicos para selecionar os microrganismos de acordo 
com o seu metabolismo, se quimiolitotrófícos, fototróficos, quimiorganotróficos, entre
outros.

Sempre que possível os métodos quantitativos são preferíveis, uma vez que 
podem permitir a comparação do grau de contaminação em diferentes amostras. 
Podem ser utilizados meios líquidos de cultura, efetuando-se uma suspensão em 
agitação, diluições decimais seriadas e inoculação segundo a técnica dos tubos múltiplos 
para amostras desagregadas. Também é possível efetuar a técnica de “pour plate” 
para contagem de Unidades Formadoras de Colônias. Em amostras de superfícies a 
quantificação de fungos coletados pela técnica do carpete, por exemplo, permite 
diferenciar amostras de tintas com e sem fungicidas expostas ao ambiente e assim 
avaliar o desempenho de diferentes fungicidas ou formulações (GAYLARDE et a l , 
2004; SHIRAKAWA et a l } 2002, SHIRAKAWA et a l, 2004).

4.2.2 Análise do ergosterol

O ergosterol é um indicador específico para quantificar biomassa fúngica. O 
uso deste método em ambientes internos permite que todos os fungos filamentosos e 
leveduras sejam determinados. Porém, ao contrário dos métodos clássicos de cultura, 
não fornece informação sobre a identificação dos fungos, fator importante para 
determinação de riscos à saúde, uma vez que alguns deles podem ser alergênicos. 
Entre as vantagens de ensaios por ergosterol podemos citar: rapidez, automação, 
sensibilidade e avaliação de fungos não viáveis. Este tipo de ensaio toma possível

FIGURA 7 - Corpo-de-prova pintado 
com uma tinta acrílica 50% da área 
sem biocida e 50% com biocida 
após 18 m eses de exposição . 
Aparentem ente não há diferença 
na colonização das duas áreas.

4.2.1 Métodos de cultivo
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determinar o grau da contaminação fúngica de materiais de construção danificados 
pela presença de água Hippelein & Rugamer (2004). Saad et al., (2004) realizaram 
análise de ergosterol para determinar a contaminação fúngica em pinturas de tinta de 
base água.

4.2.3 Técnicas moleculares

Hemandez et al., (2002) efetuaram determinação in situ de espécies ativas 
de Thiobacillus em concreto deteriorado em tubulações de esgoto com sondas 
fluorescentes de RNA. Através da hibridação fluorescente in situ (FISH) os 
pesquisadores quantificaram e identificaram bactérias sulfo-oxidantes de amostras 
de biofilme coletadas de concreto de tubulações de esgoto de Houston, Texas. A 
extração e amplificação de DNA genômico é um importante passo no desenvolvimento 
de métodos rápidos para a identificação de fungos em biofilmes de pinturas. O método 
desenvolvido por Saad (2004), por exemplo, é aplicável em amostras de pintura 
expostas ao ambiente.

4.3 Interação dos microrganismos com os materiais

Gaylarde et a l (2003) publicaram uma revisão sobre o impacto ambiental 
dos materiais de construção na qual, também, são discutidas as técnicas utilizadas 
para análise da biodeterioração, entre as quais cita-se: espectroscopia de absorção 
atômica, microscopia de força atômica, análise química convencional, análise térmica 
diferencial, espectroscopia de dispersão de raios X, microscopia eletrônica de varredura 
e microscopia eletrônica ambiental, microscopia de varredura a laser confocal, 
espectroscopia de infra-vermelho com transformadas de Fourier, análise por difração

de raios X e fluorescência de raios X.
Algumas destas técnicas permitem 

caracterizar os biofilm es, enquanto  outras 
permitem caracterizar as transformações ocorridas 
no material devido à atividade microbiana A 
seleção das melhores combinações de técnicas 
depende da natureza do material e das 
características do biofilme. A Figura 8 ilustra uma 
m icrografia da superfície da argam assa de 
cimento-cal-areia após três meses de incubação 
com Cladosporium sphaerospermum: observam- 
se as hifas do fungo e cristais depositados, 
provavelmente de carbonato de cálcio, uma vez 
que a espectroscopia por dispersão de raios X 
identificou somente a presença de cálcio. Como o 
fungo pode liberar ácido orgânico  no seu 
metabolismo, admite-se que este tenha lixiviado o 
cálcio  para a superfície da argam assa. A

r f l

CKM

FIGURA 8. Micrografia da superfície 
da argamassa de cimento-cal-areia 
após três meses de incubação com 
Cladosporium  sphaerosperm um  
o b se rv an d o -se  as h ifas  e 
c ris ta is  de um sal de cá lc io  
(SHIRAKAWA et a i y 2003)
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carbonatação ocorreu pela reação com o C 0 2 atmosférico-ambiente, ou pelo liberado 
do próprio fungo ou ambos.

5. B iodeterio ração do resíduo da indústria  de fe rtilizan tes  - 
fosfogesso

O fosfogesso é um importante resíduo industrial composto, principalmente, do 
sulfato de cálcio resultante do beneficiamento da apatita para geração de ácido 
fosfórico. Milhares de toneladas deste rejeito são geradas por ano e se somam aos 
grandes depósitos existentes no Brasil e no mundo. Sua acumulação em aterros é 
indesejável, pois os seus efluentes possuem caráter ácido e alteram a água do subsolo.

Como ocorre freqüentemente em resíduos industriais, a presença de 
contaminantes dificulta o processo de reciclagem. É sabido que fosfogessos podem 
ser radiativos, por exemplo. O produto em questão apresentava como contaminantes 
matéria orgânica, oriunda do processo de beneficiamento, e fósforo originado da 
rocha matriz, dentre outros.

Apesar destes problemas, a utilização de fosfogesso para confecção de 
componentes pré-moldados para revestimentos de interiores é uma alternativa 
ecológica descrita em outros países (NOLHIER, 1986). No Brasil, uma destas tentativas 
não obteve sucesso; este material apresentou crescimento de microrganismos após 
colocação in loco já nas edificações. Pesquisas realizadas por Shirakawa et al. (2002) 
indicaram que o fosfogesso analisado teve maior susceptibilidade ao crescimento de 
fungos que o gesso natural, provavelmente devido à presença de matéria orgânica 
remanescente do processo de beneficiamento da apatita.

Trichoderma foi o gênero de fungos mais encontrado neste material em pilhas 
de acondicionamento a céu aberto. Testes acelerados em laboratório utilizando uma 
cepa de Cladosporium spp. isolada de forro de banheiro de gesso, com colonização 
evidente, indicaram que este fungo comum em edificação úmida foi mais adequado a 
avaliação de diferentes fungicidas que um “pool” de fungos de coleção de cultura 
recomendados por norma americana para análise de tintas. A Figura 9 apresenta 
corpos-de-prova de gesso natural e fosfogesso analisados conforme norma ASTM

FIGURA 9. Corpos-de-prova de gesso natural e fosfogesso analisados conform e norma 
ASTM D3273 (1986) com pequenas modificações, utilizando uma cepa de Cladosporium  
isolada em São Paulo de forro de banheiro de gesso embolorado. Os dois corpos-de-prova 
da esquerda são de gesso natural e os dois da direita de fosfogesso.



488 Microbiologia Ambiental

D3273 (1986) com pequenas 
modificações, utilizando uma cepa de 
Cladosporium isolada de forro de 
banheiro de gesso embolorado; e a 
Figura 10 ilustra corpos-de-prova de 
fosfogesso inoculados com fungos 
preconizados pela norma ASTM 
D3273 (1986) e Cladosporium spp. 
isolado de forro de banheiro de gesso 
embolorado.

Os resultados permitiram 
concluir que o controle da biode
terioração por biocidas existentes no 
m ercado brasile iro , na ocasião 
(1995), não se revelava solução 

econômica e que a eventual aplicação deste produto no mercado de gesso de 
construção dependeria de mudança do processo industrial com retirada da matéria 
orgânica utilizada.

6. B iode te rio ração  de fachadas p in tadas

A biodeterioração de pinturas de tintas de base aquosa pode ocorrer nas 
fachadas de edifícios ou no seu interior em paredes e tetos com infiltração de água ou 
locais úmidos, com baixa ventilação, como tetos de banheiros.

A colonização de pintura externa de base aquosa por microrganismos como 
bactérias, fungos e algas é um fenômeno bastante freqüente em diversas regiões do 
planeta, sendo este um dos motivos da adição de biocidas em tintas. Os fungos são 
considerados os agentes mais deteriogênicos (GRANT, 1986; BRAVERY, 1988).

No Brasil a pintura representa cerca de 4% do total do custo de um edifício, 
cuja manutenção deve contar com re-pintura no máximo a cada de 5 anos, dependendo 
das características do edifício e da região geográfica (CONSTRUÇÃO MERCADO,
2001).

Em fachadas a colonização por microrganismos depende da freqüência com 
que a superfície permanece molhada, já que no meio urbano os poluentes podem 
servem comumente de fonte de nutrientes. Chuva e condensação superficial controlam 
o tempo no qual a superfície de um determinado material permanece úmida gerando 
uma intensidade de colonização variável, que muitas vezes segue padrões geométricos 
ditados por particularidades do substrato. As regiões mais altas das fachadas 
apresentam maior rapidez na colonização por fungos, indicando que a chuva contribui 

'para o teor de água necessário à colonização microbiana (SATO et a i ,  2002; 
SHIRAKAWA et a i, 2003).

A condensação na fachada depende do substrato do edifício, grau de exposição 
ao céu noturno e propriedades térmicas da superfície. A Figura 11 ilustra a colonização 
de fungos em partes da fachada, particularmente sobre camada onde parte do painel

FIGURA 10. Na esquerda, co rpo-de-prova  de 
fosfogesso inoculado com fungos preconizados 
pela norma ASTM D3273 (1986) e Cladosporium  
spp. iso lado  de forro  de banhe iro  de gesso  
embolorado.
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de concreto pré-moldado continha isolamento 
térmico em poliestireno expandido (isopor). Estas 
áreas apresentavam menor inércia térmica e, 
durante o período noturno apresentavam  
condensação intensa, resultando em maior tempo 
de superfície úmida, aumentando a taxa de 
crescimento de microrganismos. Em estruturas de 
concreto com paredes de blocos ou tijolos 
cerâm icos furados os m icrorganism os se 
desenvolvem inicialmente sobre os tijolos, onde a 

FIGURA 11. Intensa colonização por condensação é mais freqüente, gerando um retrato 
fungos, principalmente do gênero g u m a  jm  dg R a jo s  x  dQ
Cladosporiunu e m  ta c h a d a  de /T̂ . ^  0  , .r , ( r ig u ra  2). Somente em um estagio muito
e d m c io s  co n fecc io n ad o s  com . .
pa iné is  p ré -m o ld ad o s  em São avançado colonizam a superfície sobre o concreto. 
Paulo (SATO et al., 2002). Áreas A  orientação da fachada também é decisiva, pois 
escuras são as colonizadas mais fachadas que recebem menos sol são bem mais 
intensam ente e estão sobre iso- suscetíveis aos microrganismos. 
lam ento térmico, favorecendo a O efeito dos microrganismos na pintura é
condensação superficial. ainda objeto de discussão, esta pode sofrer

deterioração por várias vias. Primeiro, pela ruptura 
mecânica, que não envolve necessariamente a utilização de componentes do filme de 
tinta. Em segundo lugar, a produção de metabólitos microbianos, principalmente ácidos 
orgânicos complexos, podem solubilizar o material. Por fim, a atividade enzimática 
também pode favorecer a deterioração. As tintas à base de água são particularmente 
suscetíveis ao ataque por fungos devido aos éteres de celulose, usados como agente 
de espessamento (G1LLATT & TRACEY, 1987).

Segundo Gaylarde & Gaylarde (2005) os biofilmes de superfícies incluem 
algas, bactérias e fungos. Com relação às superfícies pintadas os fungos são 
prevalentes. A identificação dos fungos como biomassa das pinturas tanto na Europa 
quanto na América Latina tem uma importante implicação para as industrias de tintas. 
Os fungicidas são importantes componentes das formulações de tintas. No entanto, a 
duração dos antifúngicos modernos é menor que a vida útil da película da pintura em 
si (GAYLARDE et al., 2004). Este é um grande desafio para a cadeia industrial de 
tintas imobiliárias e passa pelo desenvolvimento de fungicidas para tintas que 
apresentem baixa taxa de lixiviação e boa estabilidade no filme de tintas, além de 
rápida degradação uma vez liberado no ambiente (GAYLARDE & GAYLARDE, 
2005).

A microscopia eletrônica de varredura evidenciou que hifas de fungos 
filamentosos (Figura 12a) atravessam a película de pintura, mas não esclarece se a 
perfuração foi realizada pela hifa ou por outro mecanismo. Também foi confirmado o 
crescimento de fungos em região de interface entre a pintura e a argamassa (Figura 
12b) (SHIRAKAWA et a i, 2004). Quando se trata de re-pintura foi observado que 
os fungos podem colonizar a superfície da pintura nova, a interface entre a pintura 
nova e a velha e a interface entre a pintura velha e a argamassa de revestimento. 
Assim, um procedimento adequado de desinfecção de pinturas velhas com fungos é
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FIGURA 12. Crescimento de hifas com ruptura mecânica da pintura (a) e crescimento de 
fungos com produção de esporos na interface entre a pintura e o revestimento de argamassa 
(b) (SHIRAKAWA et a i ,  2004).

importante no retardo do aparecimento de fungos na pintura nova. Ao se comparar a 
colonização de dois edifícios diferentes, pintados com a mesma tinta Shirakawa et 
a i, (2004) observaram que detalhes construtivos e presença de água são fatores 
mais importantes que a simples adição de biocidas nas tintas.

7. B iode te rio ração  em  am b ien te  in te rn o  e síndrom e dos 
edifícios doentes

A qualidade do ar de interiores tem se tomado extremamente importante, 
uma vez que as pessoas, no mundo moderno, passam mais de 90% do seu tempo em 
ambientes fechados, muitas vezes em edificações hermeticamente seladas, mal 
ventiladas e, nos países frios, aquecidas. Além disso, problemas de umidade interna 
em decorrência da condensação, infiltrações de água através da parede e má 
ventilação são comuns tanto em residências como em locais de trabalho, podendo 
atingir, em países como Estados Unidos, na Europa e especialmente na Escandinávia, 
mais de 50% do total das edificações. Na Finlândia, acredita-se que existam mais de 
80% de casas com problemas de umidade (REIJULA, 1996).

Os microorganismos que colonizam substratos em ambientes internos são 
aqueles provenientes do ar exterior que conseguem se desenvolver em materiais de 
construção ou outros materiais, no interior das edificações (LACEY, 1994; REIJULA, 
1996).

Os fungos estão sempre presentes no ar externo, mas sua variação depende 
do período do dia, do clima, da estação do ano, da localização geográfica e da presença 
de fontes locais de esporos. Em climas temperados, os esporos de Cladosporium 
predominam em dias secos no verão, ficando Alternaria em segundo lugar (LACEY, 
1994). O gênero Cladosporium foi também o mais freqüente, encontrado em 100% 
dos casos de investigação do ar interior de 28 bibliotecas da Universidade de São 
Paulo (GAMBALE et a i, 1993).

Os fungos têm um arsenal enzimático muito amplo, quase não existindo 
substrato que eles não possam colonizar. Em qualquer lugar da América do Norte os 
fungos Cladosporium sp. e Alternaria sp. apresentam-se como dominantes. O gênero
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Cladosporium foi isolado com maior freqüência em amostras do ar e de superfícies 
de vários substratos e em casas com ar condicionado em comparação àquelas com 
ventilação natural. Condições particulares de certos cômodos favorecem a 
sobrevivência de alguns gêneros. Banheiros e quartos apresentam a maior diversidade 
de fungos. Cladosporium sp. foi o mais abundante em todos os cômodos, exceto em 
porão (COMTOIS & GARCIA, 1994). No Japão, Moriyama (1992) pesquisou a 
ocorrência de fungos em materiais de construção de banheiros de residências de 
diferentes cidades e encontrou Cladosporium sp. e Phoma sp. em 100% das casas 
amostradas, seguidos por Penicillium sp. (95%), Alternaria sp. (75%). Em residências 
de indivíduos com alergia respiratória em São Paulo e São Bernardo do Campo, 
também foi detectado Cladosporium como gênero mais freqüente, seguido por 
Peniclillium e Aspergillus (SHIRAKAWA et a i , 1998).

Gases emitidos durante o metabolismo de fungos em crescimento no interior 
de edificações podem ser uma fonte significativa de compostos orgânicos voláteis, 
causadores de problemas relativos à qualidade do ar de interiores. Muitos dos compostos 
orgânicos voláteis produzidos por fungos foram idênticos àqueles originários de materiais 
de construção baseados em solventes orgânicos. Entre estes, incluem-se compostos 
como hexano, cloreto de metileno, benzeno e acetona (BAYER, 1996). SUNESSON 
et a l (1996) observaram que culturas de Penicillium commune e Paecilomyces 
variotti em madeira, em combinação com painel de gesso e lã de vidro, liberam para 
a atmosfera álcoois, cetonas, éter e compostos terpenóides. Ainda se discute a 
contribuição dos voláteis liberados pelos microrganismos na poluição do ar do interior 
dos edifícios.

Durante a década de 90, tanto na Europa quanto na América do Norte, foi 
evidenciada a ocorrência de sintomas não específicos, relacionados à baixa qualidade 
do ar, freqüentes em pessoas que trabalhavam em escritórios, havendo uma diferença 
considerável na ocorrência dos sintomas em diferentes edifícios. Os modelos similares 
nos sintomas em diferentes áreas têm levantado o conceito de “Síndrome dos 
Edifícios D o e n te s De acordo com a Organização Mundial de Saúde esta síndrome 
é caracterizada pelos seguintes sintomas: irritação nos olhos; nariz e garganta; sensação 
de secura nas mucosas e na pele; eritema; fadiga mental; dor de cabeça; alta freqüência 
de infecções de vias aéreas e tosse; rouquidão; coceira e hipersensibilidade não 
específica; naúsea e vertigem (JAAKKOLA, 1995).

8. B iode te rio ração  do concre to

O concreto -  uma mistura de cimento Portland e agregados pétreos (os mais 
comuns são areia e brita), água e outros aditivos, é o material artificial mais utilizado 
pelo homem.

O primeiro caso histórico de biodeterioração de concreto foi registrado em 
1945 no concreto de tubulações de esgoto de Melbourne - Austrália (PARKER, 
1945). Esse autor comprovou a influência de bactérias quimiolitotróficas no processo 
de biodeterioração do concreto, com produção de ácido sulfúrico por oxidação de gás 
sulfídrico. Em 1983, na cidade de Hamburgo - Alemanha, vários quilômetros de
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concreto de tubulações de esgoto 
necessitaram de restauração por 
sofrerem ataque ácido causado pelo 
desenvolv im ento  sucessivo de 
diferentes espécies de bactérias do 
gênero T hiobacillu s , sendo que 
também foram encontradas bactérias 
heterotróficas e fungos (M1LDE, 
1983).

De modo geral, a fonte de 
enxofre é decorrente do metabolismo 
das bactérias redutoras de sulfato. A 
redução do sulfato ocorre com a 
u tilização  da m atéria orgânica 
presente no esgoto e conseqüente 
produção de gás sulfídrico. A Figura 
13 ilustra este fenômeno.

Os danos em tubulações de 
concreto para coleta de esgoto custa 

aos municípios milhões de dólares em todo o mundo. A teoria da biodeterioração do 
concreto descrita pela literatura explica os aspectos químicos e microbianos, mas 
ainda não apresenta informações necessárias para um modelo de previsão do ciclo 
de vida do concreto para este fim e nem determina procedimentos de manutenção e 
reparo (ROBERTS et a i y 2002). Os danos em tubulações de concreto para coleta de 
esgoto custa aos municípios milhões de dólares em todo o mundo (ROBERTS et a i,
2002).

No Brasil, a primeira evidência da ocorrência de microrganismos em concreto 
foi observada por Ribas (1990) através de técnicas de microscopia eletrônica, em 
amostras de concreto coletadas em Brasília-DF. O primeiro trabalho de quantificação 
em cultura e isolamento de microrganismos em concreto foi realizado por Shirakawa 
et a i ,  (1992), no qual foram encontradas bactérias heterotróficas, bactérias do gênero 
Thiobacillus, bactérias redutoras de sulfato e fungos em amostras de concreto de 
um reservatório de água na cidade de São Paulo.

A participação dos fungos nos fenômenos de biodeterioração de concreto 
tem assum ido  c rescen te  re levância  mostrando que não somente bactérias 
quimiolitotróficas são preponderantes neste processo. GU et a i  1998 evidenciaram 
que a presença de uma linhagem de Fusarium sp. acelerou o processo de deterioração 
do concreto; em experimentos de laboratório foi observado que este fungo pode 
penetrar no material e produzir ácidos orgânicos. Também, em experimentos de 
laboratório, Mc Cormack et a i ,  (1996) encontraram altos níveis de liberação de cálcio 
em amostras de concreto inoculadas com Aspergillus glaucus.

O caso mais grave de biodeterioração de concreto, registrado no Brasil, 
ocorreu em um túnel subterrâneo de concreto projetado na cidade de São Paulo por 
contaminação do solo com óleo diesel. Outro caso discutido é o da biodeterioração do 
concreto da marquise do anexo do Teatro Nacional, em Brasília, tombado pela

CONCRETO

MASSA 
ACINZENTADA MOLE

REGIÃO ANAERÓBICA 
DO ESGOTO

FIGURA 13. As bactérias redutoras de sulfato ao 
utilizarem matéria orgânica do esgoto como fonte 
de energia reduzem os sulfatos com produção 
de gás sulfídrico. O H2S pode ser sofrer auto- 
o x id a ç ã o  a e n x o f re  e le m e n ta r ,  am b o s  os 
com postos podem  ser ox idados por bactérias 
do gênero Thiobacillus com produção de ácido 
sulfúrico.
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UNESCO como patrimônio histórico da humanidade. Finalmente, nesta seção será 
abordado um estudo de caráter preventivo, o monitoramento da água de drenos da 
barragem de Itaipu.

8 .1 Contaminação por óleo diesel provoca biodeterioração de obra 
subterrânea

A contaminação do solo e de águas subterrâneas por hidrocarbonetos 
derivados do petróleo tem sido um problema freqüente em grandes cidades como 
São Paulo. A corrosão de tanques subterrâneos em postos de abastecimento, com 
conseqüente vazamento de combustível para o meio ambiente, tem sido a principal 
fonte deste tipo de poluente.

Um dos casos mais severos de biodeterioração do concreto no Brasil ocorreu 
em um túnel subterrâneo na cidade de São Paulo, cujas obras haviam sido paralisadas 
durante 5 anos. O túnel foi construído em um aqüífero contaminado por hidrocarbonetos 
de petróleo decorrente de vazamento de óleo diesel em posto de combustível localizado 
próximo à obra. A análise da água coletada na região de colonização mais intensa 
revelou a presença de benzeno, tolueno e xileno, respectivamente 5.072, 5.718 e 
1.532ppb. As análises também confirmaram a presença de óleo diesel.

Como a obra ainda não estava concluída, existiam inúmeros locais onde a 
água contaminada permeava a camada de concreto atingindo o interior da construção. 
Como o ambiente encontrava-se permanentemente fechado, com baixas condições 
de ventilação, formou-se um ambiente de elevada umidade relativa (98%), de 
temperatura amena (em torno de 22°C) e com concentração significativa de frações 
voláteis de hidrocarbonetos que serviam de fonte de nutrientes para alguns

microrganismos.
Após 5 anos de exposição, as superfícies 

encon travam -se  co b ertas  por b io film es  de 
aparência diversificada e em algumas regiões o 
concreto apresentava-se com baixa resistência 
m ecânica, com  tex tu ra  g e la tin o sa  ou 
completamente desagregadas. A Figuras 14 e 
Figura 15 ilustram situações de colonização do túnel 
por microrganismos.

Observadas em microscopia eletrônica, a 
presença de biofilme é também evidente. A Figura 
16 é típ ica  de uma reg ião  de co ncre to  
não contaminado que pode ser comparada com 
a área coberta por biofilm e, apresentada na 
Figura 17, e com maior magnificação na Figura 9. 
O tipo de base e a fonte de nutrientes influencia
ram a natureza do biofilme de maneira importante. 
A Figura 10 apresenta a superfície de um arame 
de aço presente no ambiente. Esta superfície,

FIGURA 14. Região do concreto na 
qual havia um foco de infiltração 
de ó leo  d iesel p roven ien te  do 
aqü ífe ro  con tam in ad o . A seta  
indica co lo n ização  por fungos 
sobre região na qual amostra de 
cerca de 10 cm de concreto  já  
havia sido retirada e cujo vaza
mento ainda permanecia.
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FIGURA 15. Colonização de fungos 
em aço de arm aduras expostas. 
Como o aço não contém matéria 
o rgân ica ,  a p rováve l fon te  de 
nutrientes são os hidrocarbonetos 
voláteis.

FIG URA  16. Im agem  obtida por 
m ic roscop ia  e le trô n ica  de 
varredura em região do concreto 
sem biofilme.

FIGURA 17. Imagem obtida por
m ic roscop ia  e le trô n ica  de 
varredura em região do concreto 
com biofilme.

microrganismos, que precisavam 
no túnel.

não porosa, extremamente lisa e sem contato 
direto  com a água in filtrada  apresenta  
biofilme totalmente diferente do encontrado no 
concreto (Figuras 18 e 19) exposto à água de 
infiltração.

Shirakawa et a l., (2000), encontraram 
elevadas concentrações de bactérias 
heterotróficas, bactérias redutoras de sulfato, 
Thiobacillus neutrofílicos e fungos do gênero 
Scedosporium em regiões com biofilme evidente. 
Superfícies acima no nível do lençol freático e 
armaduras expostas apresentaram-se colonizadas 
por fungos do gênero Penicillium.

O pH da água em equ ilíb r io  com o 
concreto, que inicialmente se encontra em tomo 
de 13, apresentava valores que indicavam  
tendência à neutralização em ambos os lados do 
túnel e acidificado, com pH 6,5 em região com 
biofilme aparente e intensa contaminação por óleo 
diesel.

Baseado em hipótese  de K aravaiko 
(1989), o mecanismo de biodeterioração proposto 
por este pesquisador incluía a infiltração de 
água ácida com pH 5 iniciando o processo de 
redução de pH na superfície do concreto pela 
lixiviação de minerais alcalinos, facilitando a 
colonização por microrganismos. Nesse caso 
supõe-se que os primeiros colonizadores tenham 
sido os fungos e bactérias heterotróficas capazes 
de utilizar h idrocarbonetos com o fonte de 
carbono, com conseqüente consumo de oxigênio 
e formação de micro-regiões anaeróbias. Na 
ausência de oxigênio as bactérias redutoras de 
sulfato são favorecidas, produzindo gás sulfídrico 
e este por sua vez pode ser oxidado por bactérias 
do gênero T hiobacillu s  p ro d u z in d o  ácido 
sulfúrico.

Em bora em nenhum  m om ento  a 
estabilidade do túnel tenha sido ameaçada, a 
presença de biofilme na superfície inviabilizava a 
continuidade da obra, pois impedia a aderência da 
camada de concreto de acabam ento. Havia, 
também, problemas de contaminação do ar por 

ser resolvidos antes das equipes de trabalho entrarem
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FIG U RA  18. im ag em  obtida por
m icroscop ia  e le trô n ic a  de var
redura em  reg ião  do concreto 
com biofilme. Na região superior, 
à esquerda, observa-se  material 
c im entíc io  su spenso  por bacté
rias.

& f J a
FIG U R A  19. Im agem  obtida por 

microscopia ele trônica de varre
dura em região de metal com bio
filme exposto no túnel.

F IG U R A  20. V is ta  do  anexo  do 
Teatro Nacional, sob o jardim e a 
rua, as amostras foram coletadas 
no teto da marquise abaixo da rua 
(RIBAS et al., 2004).

A solução passou por diferentes etapas:
a) eliminação da contaminação das superfícies 
pelos m icro rgan ism os, por com binação  
de h id ro ja team en to  e ap licação  de p ro 
dutos clorados; b) eliminação dos pontos de 
infiltração de água contaminada -  fonte de 
nutriente  e de um idade necessários ao 
desenvolvimento dos microrganismos; e, c) 
remoção mecânica dos concretos contaminados 
seguida de reparo. A descontaminação do solo 
embora necessária do ponto de vista ambiental e 
da saúde, não estava sob controle da empresa 
proprietária da obra.

8.2 A  biodeterioração da marquise 
do anexo do Teatro Nacional em 
Brasília

Os monumentos de concreto armado de 
Brasília foram considerados pela UNESCO em 
1987, como patrimônio cultural da humanidade. 
O Teatro Nacional de B rasília foi um dos 
monumentos de concreto armado objetos de 
pesquisa financiada pelo Conselho Nacional de 
Desenvolvimento Científico e Tecnológico em 
projeto de cooperação internacional entre Brasil 
e Alemanha (RIBAS et a i, 2004). Entre vários 
monumentos de concreto armado, o da marquise 
do Teatro N acional (F igura 20) foi o que 
apresentou maior deterioração evidente. As 
análises m icrob io lóg icas  indicaram  teste 
p resun tivo  positivo  para T h iobacillu s  
neutrofílicos e ocorrência de Cladosporium spp. 
Este fungo também foi observado através da 
microscopia eletrônica em amostra cujo teor de 
cálcio estava diminuído no concreto. A capacidade 
de produção de ácidos por estes microrganismos 
e conseqüente dissolução de compostos cálcicos 
pode ser um dos fatores que explicariam a 
depleção de cálcio nas amostras de concreto 
analisadas. As Figura 21 e Figura 22 mostram 
imagens de bacilos e bactérias filamentosas em 
amostras analisadas por microscopia eletrônica 
de varredura.
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FIGURA 21. Bactérias na forma de 
bacilos sobre am ostra  cole tada 
apresentando regiões do quartzo 
solubilizado (RIBAS et a l., 2004).

FIGURA 22. Bactéria filamentosa 
próxima a região com carbonato 
de cálcio solubilizado (RIBAS et 
al., 2004).

8.3 Monitoramento microbiológico de água em drenos em 
barragem de concreto

A construção de barragens hidroelétricas traz consigo uma série de impactos 
ambientais. O represamento da água causa a alteração da flora e da fauna, mas as 
transformações biogeoquímicas ocorridas nas áreas inundadas em países tropicais, 
com biodiversidade extremamente rica como o Brasil, são desconhecidas. 
Rotineiramente são realizadas apenas análises de índice de coliformes fecais da água 
represada para investigar possível contaminação por esgoto clandestino.

Sabe-se que os ciclos biogeoquímicos na natureza transformam os compostos 
inorgânicos e orgânicos produzindo ora substâncias oxidadas, ora reduzidas, em algumas 
etapas, com geração de ácidos em meio aquoso. O represamento de grandes áreas de 
florestas, contendo vegetação diversificada, animais e insetos, produz um sistema aquático 
com a morte de diferentes organismos que irão sofrer decomposição ao longo do tempo, 
aumentando a matéria orgânica dissolvida. Santos (2002) realizou estudo quantitativo 
automatizado no monitoramento de microrganismos ambientais em amostras de água 
de drenos da barragem de Itaipu (Figura 23). Foram efetuadas quantificação de bactérias

heterotróficas, fungos e E. coli. Também foram 
determinados o valor de pH das mesmas amostras. 
A água represada no reservatório apresentou em 
média pH 7,3, enquanto as amostras coletadas nos 
drenos após percolar o concreto, por ser este 
alcalino, apresentou em média pH 8,3. De um total 
de 372 amostras, 3,5% apresentaram pH entre 7,0 
e 7,5 após 18 anos de exposição. Neste contexto 
não é possível efetuar qualquer afirmação sobre a 
biodeterioração do concreto, mas ressalta-se a 
importância de se registrar e monitorar estes 
parâmetros associados à biodiversidade microbiana 
e pH da água percolada em obras cuja durabilidade 
está prevista para 100 anos.

FIGURA 23. Vista da usina de Itaipu, 
onde a preocupação com a pre
venção da biodeterioração foi ob
je to  de p esq u isa  (Fo to : Itaipu 
Binacional).
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1. In trod u ção

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 poluição atmosférica, e 
fatores biológicos, assim como pela associação dos três tipos. As chamadas “pedras 
artificiais” , como concreto, ladrilho e argamassa, 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 orgânicos, 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 todas 
as pedras expostas a condições atmosféricas variadas, também podem modificar a 
composição química e minera lógica 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.

2. S ituação ecológica e polu ição

O clima e as condições de poluição atmosférica também influenciam 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, entre outros.) 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 ecossistema 
que se desenvolve de diversas maneiras, dependendo das condições 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 consideravelmente o crescimento dos biofilmes e, conseqüentemente,
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a biodeterioração, 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 disso, o limo bacteriano se comporta como 
adesivo e suporte para deposição de partículas de carvão e fuligem na superfície 
das rochas.

Sabe-se que a atmosfera antropogênicamente poluída tem contribuído 
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 liberados na atmosfera, 
especialmente S0, e NO, (NO e NO,). Sabe-se, desde longa data, que o SO, 
sozinho ou combinado com a água, ataca e dissolve a superfície das pedras. Outro 
poluente bem conhecido é o NO?. O monóxido de nitrogênio e o dióxido de nitrogênio 
são originados principalmente da emissão de gases dos automóveis (60%) e do 
solo. O NO? reage com a água e forma ácido nitroso e ácido nítrico, conforme a 
equação:

2 NO, + H ,0  -> 2 H+ + NO, + NO,

3. D e te rio ração  de m onum entos  constru ídos 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 construção 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 construções de pedras.

A degradação das rochas e pedras utilizadas nas construções de monumentos 
históricos foi, durante muito tempo, considerada um processo estritamente físico- 
químico. Krumbein (1966, 1968, 1972, 1983) e Krumbein & Schonbom-Krumbein 
(1987) foram os primeiros pesquisadores a descrever 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 análise 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 a l (1993). A separação entre deterioração 
físico-química (abiótica) e biológica (biótica) é praticamente impossível, uma vez que
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cada processo, químico ou físico, é influenciado ou controlado pela atividade 
microbiana. Os processos de biodeterioração e outros processos ambientais de 
deterioração estão intimamente relacionados, uma vez que a presença de um deles 
torna o outro mais efetivo.

4. M ecanism os de ação dos m ic ro rgan ism os nos processos 
de b io d e te r io ra ç ã o  das pedras

Os m icro rgan ism os es tão  fo rtem ente  envolvidos nos processos de 
degradação de pedras dos monumentos históricos. Entretanto, os mecanismos de 
deterioração e a inter-relação entre organismos, assim como entre organismos e 
pedras, não estão ainda satisfatoriamente explicados. Sabe-se que a colonização e 
contaminação das rochas são basicamente controladas pelos impactos ambientais, 
tais como tipo de pedra, condições climáticas e fatores edáficos (relativos ao solo). 
Po luen tes a n tro p o g ê n ico s  o rg ân ico s  e inorgân icos  do ar, especia lm ente  
hidrocarbonetos alifáticos e aromáticos, aceleram os processos quimiorganotróficos 
de biodeterioração em pedras expostas em monumentos históricos. A interação 
entre a poluição do ar e os microrganismos da pedra interferem significativamente 
no aumento da população microbiana e, conseqüentemente, influencia diretamente 
o processo de biodeterioração.

Microrganismos, tais como as algas, líquens, fungos, assim como bactérias 
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 conseqüência, 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 difusão da água nesses materiais. Em adição, a 
absorção de gases poluentes da atmosfera parece também aumentar na superfície 
coberta com o biofilme.

Resumindo, de acordo com Krumbein (1987), os processos microbianos mais 
importantes envolvidos no biotransporte e biotransferência de material mineral e, 
portanto, na biodeterioração de construções, monumentos ou objetos de arte em pedras
são identificados como:

1) Produção de ácidos (prótons).
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2) Produção de compostos complexos.

3) Produção de substâncias adesivas e surfactantes.

4) Produção de substâncias minerais tais como óxidos, fosfatos, carbonatos, oxalatos, 
entre outros.

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 deterioração 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 soluções formadas na superfície da pedra, são sempre 
determinadas pelos processos biológicos. O fenômeno biológico é, sem dúvida, o 
fator chave 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, negligência, poluentes.

2) Causados pelas plantas e animais: crescimento direto, influências indiretas 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, transferência 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 alcalinólise, assim 
como os outros enzimáticos e não enzimáticos.

• Acidólise: é definida como o processo de ação do próton de complexação fraca de 
ácidos com metais das rochas. Como exemplo de ácidos 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 = N 0 3, R,COO, H C 03 , S 0 42, entre outros.

• Complexólise: leva à constituição de complexos organo-metálicos ou quelatos. Cátions 
monovalentes são extraídos por prótons (H+) dos ácidos biogênicos e, dessa maneira, 
são facilmente lavados. O mesmo acontece com os cátions di e trivalentes, que
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após processo de redução podem ser incoiporados 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 (amônia) aumenta o pH e 
induz a solubilização da sílica.

Insolubilização (imobilização): os microrganismos podem absorver 
elementos minerais, precipitá-los fora de suas células ou incorporá-los em seu interior. 
Portanto, agem como seqüestradores de íons, imobilizando-os.

5. O rganism os envolvidos nos processos de b iode te rio ração  
das pedras

Os principais organismos envolvidos na degradação das rochas podem ser 
agrupados da seguinte maneira:

5.1 Líquens

Os líquens formam uma associação simbiôntica entre um fungo (micobionte) 
e uma alga ou uma cianobactéria (ficobionte). Os fungos recebem nutrientes orgânicos 
das algas fotos sintéticas e, por outro lado, suprem as algas de substâncias minerais 
retiradas da pedra através da penetração 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 extremas de umidade e 
temperatura. Os líquens e outros organismos “epilíticos” (que crescem na superfície 
das pedras) podem formar um carpete cobrindo a superfície das rochas e, dessa 
maneira, regular a estabilidade da umidade. 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 litosfera, o 
que pode proteger a pedra contra fatores destrutivos físico-químicos. Entretanto, 
esses organismos podem tomar parte no processo de deterioração, através da produção
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de ácidos. Esses organismos também produzem ácidos orgânicos, que podem quelar 
metais e formar complexos solúveis na água. A água da chuva pode, dessa maneira, 
causar erosão na pedra.

O crescimento maciço de líquens, como ocorre em países de clima tropical, 
pode tomar escura a superfície de esculturas e monumentos de pedra e os nichos 
formados podem levar ao ac, acúmulo de detritos carreados pelo vento, nutrientes e 
água, favorecendo o estabelecimento de musgos e plantas nesses locais. A colonização 
da pedra pelos líquens pode ser facilitada pela presença de fezes de pássaros, que 
podem fornecer nutrientes extras.

5.2 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 C 0 2 da atmosfera.

As algas podem ser constituídas de uma única célula ou apresentar estrutura 
filamentosa. Elas podem, muitas vezes, ser encontradas na superfície de pedras, onde 
existem luz e umidade e causar dano mecânico pela colonização e dilatação de rachaduras 
na rocha. Também produzem 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 crescimento, que criam 
condições de nutrição propícias ao crescimento de algumas bactérias quimiorganotróficas 
específicas na superfície das pedras. Biodeterioração aestética ou produção de manchas 
é provavelmente o mais importante tipo de dano causado pelas algas.

5.3 Bactérias quimiolitoautotróficas

As bactérias quimiolitoautotróficas usam doadores inorgânicos de hidrogênio, 
tais como NH4, N 0 2, H,S, tiossulfato ou enxofre elementar e são capazes de produzir 
energia a partir da oxidação destes compostos. Essas bactérias utilizam também o 
CO? como fonte de carbono. Esse processo resulta na liberação de ácido nitroso 
(Nitrosomotuis), ácido nítrico (Nitrobacter) ou ácido sulfúrico (Thiobacillus). Os 
habitats naturais dessas bactérias são o solo, adubo, dejetos, rios, lagos e água do 
mar. Esses microrganismos participam do ciclo do nitrogênio pela formação 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 Nitrosomoruis, que oxida amônia a nitrito, e o segundo das Nitrobacter, que 
converte nitrito a nitrato, por oxidação, conforme as reações abaixo:

1. N H / + 1,502 —> NO, + H ,0  + 2H+

2. NO, + 0 ,50, NO,

Essas reações destroem material alcalino e o carbonato de cálcio formando 
nitratos, que são solúveis na água, levando à perda de material da pedra.
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5.4 Bactérias quimiorganotróficas

As bactérias quimiorganotróficas, assim como os fungos, obtêm energia 
através da oxidação de substratos orgânicos (doadores de hidrogênio). Em alguns 
casos essas bactérias são capazes de produzir energia, através da oxidação de cátions 
metálicos, tais como Fe2+ e Mn2+. Esses microrganismos também participam do 
processo de biodeterioração das pedras por processos semelhantes aos dos 
microrganismos quimiautolitotróficos.

5.5 Fungos

Os microrganismos pertencentes ao Reino Fungi que contaminam as rochas 
e os monumentos de pedra têm sua origem no solo, na 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 biodeterioração das rochas. Entretanto, baixa disponibilidade de água e 
oxigênio, assim como baixos suprimentos de compostos orgânicos limitam 
enormemente seu número. Em pedras de monumentos fortemente intemperizadas o 
número de fungos filamentosos pode alcançar o mesmo encontrado em amostras de 
solo. Muitos autores têm relatado o encontro de grande quantidade de fungos na 
superfície das rochas e de monumentos e construções em pedra de números acima 
de 104 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, Chaetomium, Botrytis, Aureobasidium e Torula. Os fungos 
são considerados como o grupo de organismos que apresenta o maior potencial de 
destruição das pedras. A atividade dos fungos filamentosos representa o fator mais 
significativo na solubilização de rochas, minerais e silicatos, incluindo o quartzo.

Os fungos podem utilizar um largo espectro de nutrientes e até mesmo traços 
de matéria orgânica podem estimular seu crescimento. As camadas mais externas 
da superfície das rochas podem conter cerca de mais de 2% de material orgânico 
como pectina, celulose, lignina, amido e proteínas e o fungos são capazes de utilizar 
esses substratos com fonte de energia. As enzimas extracelulares podem decompor 
os mais complexos compostos orgânicos. Os fungos produzem e lançam no meio 
ambiente uma série de exoenzimas, como as pectinases, amilases, proteinases, 
ligninases, entre outras, além de ácidos orgânicos e inorgânicos.

A produção de ácidos orgânicos pelos fungos filamentosos contribui 
consideravelmente para a degradação natural das rochas e minerais contendo 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
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partir de glicose e alguns polissacarideos como o amido. O ácido glucônico e o oxálico 
foram 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 potencial 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 umidade 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 propriedades tornam os fungos os organismos 
dominantes nas superfícies das rochas.

6. C o n tro le  dos processos de b iode te rio ração

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. Toma-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 diagnóstico e ao tratamento das rochas 
danifica das que podem conter pigmentos 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);

4) tensioativos e sabões;

5) taninos e fenóis (naturais e sintéticos);

6) gases (por exemplo, oxido de etileno);

7) irradiação (por exemplo, radiação UV).

A Tabela 1 apresenta uma lista de diferentes substâncias químicas usadas 
nas formulações dos biocidas.

Segundo Becker et al. (1994), medidas protetoras e de restauração de 
materiais pétreos danificados, no caso em que se ignoram ou se subestimam os efeitos
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TABELA 1. Lista de substâncias químicas utilizadas na formulação de biocidas (Allsopp & Seal, 
1986).

1. C om p ostos  metálicos
Naftenato e quinolinato de zinco e cobre  
Dimetilditiocarbamato d e  cobre e zinco 
Óxido de tributiltina, fluoreto, cloreto e  naftenato 
Acetato fenilmercúrico 
10 ,10-Oxibisfenoxarsina  
Organobóricos

2. Fenólicos
Fenol e hom ólogos com o ortofenil, cresci e timol
Triclorofenol, pentaclorofenol, paracloro-m etacresol, dicloro-dihidroxifenil metano 
Ácido paraidroxibenzóico, laurato de pentaclorofenilParanitro fenol, salicilanilida

3. C om postos  quaternários de amônia 
Cloreto de diacildimetilamônio 
Cloreto de alquildimetilbenzilamônio

4. C om p ostos  de nitrogênio
1 ,3,5-hexaidroxitriazina e derivados  
Salicilato de dodecilamina  
Oxazolidinaslmidazolinas

5. C om postos  sulfiirados
Sulfeto de bis (2-hidroxi-5-clorofenil)
Hexaclorodimetilsulfona

6. C om postos  de nitrogênio e enxofre  
Dissulfeto de tetrametiltiourano
Tioftalimida de N-triclorometil e derivados fluorados
Sulfato de hidroxiquinoleina
Isotiazolina

7. C om p ostos  inorgânicos
Sais de elem entos metálicos de c o bre, zinco, cob re /crom o, p otássio e  mercúrio.

microbianos, são de curta duração e podem mesmo levar 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 
contaminante devido ao aumento da umidade.

Organossilanos têm sido usados como agentes hidrofóbicos e profiláticos 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 transporte 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 necessário, 
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
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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 sugeridos, como os 
compostos quaternários de amônio, substâncias heterocíclicas e metalorganos. 
Mas, infelizmente, a eficiência dessas substâncias não tem sido comprovada 
em experimentos de laboratório. Devido à propriedade de adapta cão metabólica 
e fisiológica dos microrganismos, assim como sua capacidade de integração 
em ecossistem as complexos 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 protegido. Efeitos 
colaterais, como mudança da cor do objeto a ser protegido, corrosão ou cristalização 
interna, devem ser evitados. Além do mais, o biocida tem que ser ecologicamente 
sólido. O uso de metais pesados, como cobre, por exemplo, pode ser combinado com 
um composto 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 cuidadoso diagnóstico da degradação 
do objeto cultural, levando em conta as influências biogênicas, os fatores climáticos e 
as condições de poluição atmosférica.

7. D efin ição dos te rm o s  envolvidos nos processos de 
destru ição  das rochas e pedras usadas em  construções 
de m onum entos

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 respiratória ou fermentativa.

Biodegradação: é definida como a propriedade que os microrganismos, utilizados 
pelo homem, têm de transformar um material em uma forma mais útil ou aceitável. 
Biodegradação se refere somente a materiais 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 último 
se aplica a materiais já processados. Além do mais, o processo de biodegradação é 
considerado positivo, quando comparado com o de biodeterioração.
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Biodeterioração: é definida como qualquer troca indesejável nas propriedades de 
um material, causada por atividade vital de um organismo. 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.

Erosão: remoção ou transporte de substâncias por ação mecânica ou física.

Lixiviação e biolixiviação: lixiviação é um termo derivado da mineração e 
processamento de material. Esse processo pode ser efetuado por ação de ácidos ou 
bases ou por métodos eletroquímicos, levando à perda de íons metálicos e resulta, 
conseqüentemente, em um enfraquecimento da estrutura cristalina da rocha. No caso 
da biolixiviação, o processo 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 quimiorganotróficas.

8. M étodos e técnicas usadas na análise do estado e 
co n tro le  da b iode te rio ração  de m onum entos  de pedras

8 .1 Coleta das amostras

Após a seleção cuidadosa dos sítios caracterizados como os mais típicos na 
forma de intemperização, pequenos cubos de pedra, de aproximadamente 10 x 10x2 
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 laboratório em caixas de isopor contendo gelo.

Os parâmetros ambientais e o aspecto de degradação são imediatamente 
registra dos e fotografados, assim como as condições de exposição do sítio escolhido 
no objeto em estudo.

8.2 Análises de laboratório

A análise da microflora contaminante é realizada mediante o isolamento, a 
contagem e a identificação dos grupos microbianos, a investigação fisiológica dos 
mecanismos físico-químicos de deterioração e pela observação microscópica da 
formação e distribuição do biofilme na superfície da pedra.

8 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
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suspensão da pedra, depois de agitada em agitador durante 1 hora, é semeada nos meios 
adequados de cultura para contagem e isolamento dos microrganismos. Os meios usados 
com maior freqüência 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 a i, 1979).

8.2.2 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 proteínas 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 NaCI 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-HCI 0,1M contendo 
0,2% de cloreto de 2,3,5-trifeniltetrazólio (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-trifen ilform azana (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 calculada em mg de TPF/kg de pedra.

c) Coloração do biofilme pelo método de PAS: fragmentos das amostras 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/HCI, 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 cultivados em meio 
líquido de Czapek-Dox por 14 dias a 28°C. Depois as culturas são filtradas e o pH 
do filtrado é medido em pHmetro. Os ácidos 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 microscópio eletrônico pela técnica 
da microscopia de varredura.
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d) Medida da respiração in situ: a atividade microbiana pode ser medida através da 
respiração, diretamente, na superfície da pedra. Caixas hermeticamente fechadas, 
com soluções que podem absorver o CO, liberado durante a respiração são aderi 
das à superfície da pedra, contendo o crescimento microbiano. Posteriormente 
essas soluções são tituladas com uma base, como por exemplo o NaOH, e a 
quantidade de CO, formada é calculada e, quanto maior é o teor desse composto, 
maior é a contaminação microbiana desse local.

9. Exem plo de pesquisa sobre d e te rio ra çã o  em  pedras: 
de te rio raçã o  de m onum entos h is tó ricos de pedra-sabão 
e q u a r tz ito  do estado de m inas gerais

O projeto IDEAS (Investigação sobre degradação de materiais pétreos em 
monumentos históricos), envolvendo instituições brasileiras e alemãs, surgiu da 
necessidade de um maior aprofundamento das características e do estado de conservação 
do acervo em pedra, de Minas Gerais. Neste estado, as pedras foram largamente 
utilizadas pelos artistas e artífices 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 representados o momento social, 
político e cultural em que seu idealizador viveu e os traços desse artista. Torna-se 
necessário, portanto, preservá-los.

TABELA 2. Resultados de análise m icrobiológica e físico-quím ica de am ostras  de pedra-sabão do 
Santuário do Senhor B om  Jesus de M atosinhos, em C ongonhas, coletadas em fevereiro de 
1992.

Amostra
pH 

O f  0 )
Proteina
mg/mL

TTC
mg/kg/
pedra

Bactéria
quimorga
notrófica

UFC/g

Nitrobacter
NMP/g

Nitroso
monas

NMP/g

Fungos
UFC/g

Algas 
NM P/g 
X I06

Actinomicetos
UFC/g

Co92/l 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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TA BELA  3, Produção de ácido por fungos isolados da Igreja Sào Francisco de Assis em O uro  Preto, 
Igreja Bom Jesus  de M atosinhos em  C ongonhas  e Nossa Senhora M ãe dos Hom ens no 
C araça, em fevereiro de 1992*.

Amostra Fungo pH Amostra Fungo pH

OP92/I Aspergi/lus ochraceus 6,97 OP92/7 Aspergi/lus japonicus 5,82

Penici/lium expansum 4,05 Penici/lium expansum 4,68

Cladosporium cladosporioides 6,46 Aspergi/lus puniceus 4,60

Penici/iium sp. 5,31 Penici/luim nigricans 4,60

Phialophora richardsiae 7,00 Aureobasidium pullulans 6,46

0P92/3 Cladosporium cladosporioides 6,99 OP92/8 Penicillium  sp. 6,58

Curvularia palescens 6,74 Aspergi/lus sp. 7,93

Absidia cy/idrosphora 6,50 Curvularia pallescens 7,98

Penicillium expansum 4,05 Cladosporium cladosporioides 6,46

0P92/4 Alternaria sp. 6,60 C092/1 Chrysosporium  sp. 6,9 i

Aspergi/lus ochraceus 7,29 C092/2 Cladosporium spharospermium 6,89

Periconia sp, 6,90 Penici/lium  sp. 6,91

Penicillium mineoluteum 5,6 Paecilomyces /ilacinus 5,00

Aspergi/lus flavipes 6,46 C092/3 Phoma sp. 7,33

Pyrenospora sp. 5,43 Cladosporium cladosporioides 6,30

Penici/lium expansum 6,25 Mucor hiema/is 3,99

Aspergi/lus sp, 6,64 Fusarium oxysporum 4,78

Curvularia palescens 6,10 CO 92/4 Acremonium sp. 4,78

0P92/6 Paecilomyces /ilacinus 6,71 Cladosporium cladosporioides 6,46

Phialophora sp. 7.17 C092/5 Cladosporium  sp. 6,66

Cladosporium cladosporioides 6,99 Haplosporangium sp. 5,70

Penicillium sp. 6,44 C092/8 Acremonium sp. 4,33

Curvularia palescens 7,98 Cladosporium sphaerospermium 6,53

Vert ici/lium lecanii 5,70 CÜ92/9 Paecilomyces /ilcinus 6,43

Fusarium sp. 7,23 C092/0 Penicillium expansum 6,57

A spergi/lus sydo wii 7,04 Myce/ia st erma 5,20

Penici/lium sp. 6,16 CA92/1 Pleiochaeta sp. 6,00

Paecilom vces /ilacinus 7.27 Aspergi/lus versicolor 6,40

0P92I7 Penici/lium sp. 5,83 Phialophora sp, 6,13

C ladosporium sphaerospermum 6,77 Penicillium puberulum 6,62

Mu cor hie ma/is 4,87 Cladosporium cladosporioide 6,46

Cy/indrocarpon sp. 6,86 Meio de Czapek-Dox 6,26

O P 92  = A m ostras iso ladas da Igre ja S ão  F rancisco  de A ssis, em  O u ro  P reto. C G 92  = A m ostras iso lads d a  Igreja B om  Jesus de 
M atosinhos, em  C ongonhas. C A 92 =  A m ostras  iso ladas d a  Igreja N ossa S enho ra  M ãe dos H om ens, no C araça. * Cuhuras a 28°C  
por  14 dias, em meio líquido de Czapek-Dox contendo 3%  de glicose
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O projeto IDEAS teve como objetivos o registro e a avaliação do processo de 
biodeterioração nos monumentos históricos de pedra do estado de Minas Gerais, a 
fim de se elaborar um processo prático no auxílio da restauração e conservação, 
envolvendo o tratamento das pedras com biocidas.

9 .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 C ongonhas, 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, apresentando 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).

Os resultados de pesquisa sobre deterioração de monumentos históricos são 
de grande importância na orientação de profissionais da área de preservação do 
patrimônio cultural, na medida em que permite estabelecer critérios e oferecer base 
científica para a conservação e restauração do material pétreo dos nossos monumentos 
históricos.
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I . In trodução

O grande desenvolvimento da indústria química desde o século 19 foi o 
principal fator que viabilizou o rápido avanço da sociedade humana em todos os 
campos da tecnologia. No século 20, a fabricação em massa barateou o preço de 
artigos de consumo tornando-os acessíveis a uma ampla faixa da população em 
países industrializados, o que causou uma expansão considerável da capacidade 
produtiva, principalmente nos países mais ricos. No final do século, a automação 
crescente da fabricação dos produtos de consumo e a transferência das fábricas 
dependentes de mão de obra numerosa para os países em desenvolvimento, 
disseminou os hábitos da sociedade de consumo para países mais pobres. O aumento 
da produção industrial correu em paralelo a uma vertiginosa expansão da 
contaminação ambiental em todas as etapas do processo produtivo. A indústria de 
recuperação de áreas degradadas nasceu nos EUA, na Europa e no Japão em 
meados da década de 70 do século 20, se expandiu vertiginosamente nestes países 
no final do século 20 com a implementação de legislação ambiental mais restritiva 
por parte dos governos destes países. No Brasil as atividades comerciais de 
recuperação de áreas industriais contaminadas foram iniciadas de forma mais 
consistente na década de 90 do século 20 e se encontram em rápida expansão 
desde no início do século 21.

A recuperação de uma área contaminada com produtos industriais ocorre 
em etapas, indicadas na Figura 1. O processo é desencadeado pela notificação, por 
um orgão de controle ambiental ou por decisão dos proprietários de um terreno 
potencialmente contaminado de vendê-lo ou de mudar o padrão de uso. Primeiro é 
feito um levantamento do histórico das atividades geradoras de poluentes conduzidas 
no local que envolve essencialmente pesquisa de arquivos e, no caso de unidades 
industriais, entrevistas com especialistas conhecedores dos processos produtivos e

com funcionários ativos e aposen
tados da empresa. A dificuldade de 
obtenção de informações nesta etapa 
é variável. No caso de depósitos 
clandestinos de resíduos não há, 
geralm ente , reg is tros  sobre a 
quantidade e o tipo de resíduos 
depositados. Em áreas industriais 
que estiveram em uso continuado 
por m uitas décadas, a m aior

^  ̂ dificuldade é a perda da memória
FIGURA 1. Representação esquematica do pro- . , ,, , , . , , sobre os processos de produção e oscesso de analise e remediaçao de uma area con- r  .

taminaria insumos em pregados em tempos
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anteriores aos da geração atual dos funcionários da empresa. O levantamento desta 
informação se torna mais difícil se ocorreu troca freqüente de donos da área no 
passado.

O principal resultado desta análise inicial é a elaboração de uma lista de 
contaminantes possivelmente presentes na área. Na etapa seguinte, a concentração 
e a distribuição destes contaminantes no solo e na água será determinada através da 
coleta e análise de amostras de campo. Estes dados serão empregados, entre outros, 
para conduzir uma análise de risco, que determinará se haverá ou não necessidade 
de remediação da contaminação. Em caso afirmativo, a próxima etapa consistirá na 
elaboração e implementação de um processo de remediação, que será concluído 
quando as concentrações de contaminantes no solo e na água tiverem sido reduzidas 
aos níveis acordados com os órgãos ambientais.

A análise de contaminantes é essencial para praticamente todas as etapas do 
processo de recuperação de uma área contaminada. Cerca de 25% dos recursos 
empenhados na recuperação de áreas contaminadas nos EUA, em 1996, foram gastos 
com análise química de poluentes. A estimativa sobre a proporção do custo total 
gasto com análise química nas diferentes etapas do processo no Brasil está indicada 
na Tabela 1.
TA BELA  I . Estim ativa dos custos das d iversas etapas de caracterização de áreas contam inadas.

Etapa

C u s to  de  análise  química (em  % ) d o  total gasto  na e tap a

Plum as de baixa c o m p le x id a d e 1
Plumas de alta 
c o m p le x id a d e 1

P e q u e n as m édias grandes

E studo  preliminar - - - -

C a ra c te r iz a ç ã o  d a  á rea 5 0 % 4 0 % 30 % 6 0 %

P rep a ro  d o  p lano  de  rem ed iação - - - -

R em ediação 3 0 % 3 0 % 30 %

Validação 8 0 % 70 % 7 0 % 90 %

Plum a d e  baixa  com plex idade: vazam ento  d e  co m b u stív e l, en tre  ou tros. P lum a de a lta  com plex idade: m istu ra  de po luentes (m etais 
pesados, h idrocarbonetos. o rganoc lo rados) co m o  oco rre  tip icam en te  em  aterro s clandestinos,

2. M o n ito ra m e n to  qu ím ico  de po luentes

O objetivo da análise química de amostras de uma área contaminada é 
identificar os contaminantes presentes, delinear a zona afetada pela contaminação e, 
principalmente, fornecer as informações fundametais para uma análise de risco e 
definição de uma estratégia para a redução deste risco. Apesar de sua aparente 
simplicidade, estas duas tarefas são, na verdade, extremamente complexas, e sujeitas 
a muitas incertezas. A análise de risco geralmente é baseada na média das 
concentrações de poluentes da área. A elaboração de planos de remediação para 
redução do risco depende da correta identificação dos segmentos mais poluídos, que 
deverão ser tratados prioritariamente. A minimização dos custos de remediação 
também depende da delimitação correta das áreas do terreno, com concentrações de 
poluentes abaixo dos limites de segurança que não necessitam de tratamento.
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A distribuição de poluentes em uma área contaminada normalmente não é 
homogênea. No caso de vazamentos de líquidos de tanques enterrados, o material 
vazado pode não ser visível na superfície. Depósitos ilegais ou mesmo legais de 
resíduos, geralmente incluem áreas com grande quantidade de resíduos, por exemplo 
tambores com resíduos enterrados ou empilhados na superfície, intercaladas com 
zonas sem resíduos (áreas de passagem).

A ação da chuva e do vento sobre resíduos armazenados a céu aberto pode 
criar zonas de contaminação secundária ao longo de calhas de drenagem ou na 
superfície pelo espalhamento de poluentes pelo vento. Vazamentos de sólidos ou líquidos 
geram plumas onde a concentração de poluentes varia ao longo de um gradiente. A 
heterogeneidade geológica das camadas de solo pode criar bolsões descontínuos de 
poluentes de difícil detecção.

O desenvolvimento de protocolos que permitam um mapeamento correto e 
detalhado da distribuição de poluentes em uma área contaminada, a um custo aceitável, 
é um desafio ainda não resolvido pela ciência (CRUMBLING et a l 2003). Erros ou 
inconsistências de análise nesta etapa podem comprometer profundamente a qualidade 
de todas as ações seguintes de remediação. As potenciais fontes de erros na 
caracterização de áreas contaminadas podem ser divididas em duas categorias: (a) 
erros produzidos por problemas na análise laboratorial dos poluentes, e (b) erros 
produzidos pela não representatividade das amostras coletadas e analisadas.

Efeitos de matriz e os limites muito baixos de contaminantes em amostras 
ambientais, comumente na faixa de poucos }ig/L de água ou Mg/kg de solo dificultam 
muito a análise de amostras, tomando necessário o emprego de equipamentos sofisticados 
para a extração dos poluentes das amostras e para a sua quantificação em equipamentos 
analíticos. O elevado custo de análises laboratoriais ((por amostra: R$ 130 para análise 
de hidrocarbonetos aromáticos de petróleo do grupo do BTEX (benzeno, tolueno, 
etilbenzeno e xilenos), R$ 300 para PAH (hidrocarbonetos poliaromáticos) em solos, 
R$ 2.300 para análise de dioxinas, R$ 350 para análise de PCBs, entre outros.)) representa 
um forte incentivo para a minimização da quantidade de amostras analisadas de uma 
área contaminada, o que pode comprometer a caracterização da área e o planejamento 
adequado de etapas posteriores de remediação.

Os erros de análise laboratorial de poluentes podem ser quantificados com 
relativa facilidade através do emprego de métodos de controle da qualidade analítica 
dos procedimentos consolidados. Dificuldades de natureza mais fundamental se 
colocam, porém, na comprovação de concentrações de poluentes próximos dos limites 
muito reduzidos, próximos dos limites de quantificação, ou pior, de detecção dos 
métodos analíticos, comumente estipulados pelos orgãos ambientais. O primeiro fator 
importante que deve ser avaliado na análise de poluentes em níveis próximos dos 
limites da metodologia é a maior variabilidade estatística da análise de compostos na 
região das curvas de calibração (Figura 2).

Na análise de água, por exemplo, o desvio padrão na análise laboratorial de 
rep licatas  é de cerca de ±20%  no caso  de amostras com com postos com 
concentrações acima de 10 Mg/L, e de ±40% para concentrações abaixo deste limite. 
Uma segunda dificuldade é a interpretação de dados de replicatas que incluem 
resultados abaixo do limite de detecção.
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C onsiderem os um caso 
hipotético onde o limite máximo 
permitido estipulado pelos órgãos 
ambientais para um poluente é de 
cerca de 2 |ig /L , e onde foram 
obtidos os seguintes resultados na 
análise de 5 am ostras de água:
4 ng/L, 3 ng/L, 1,5 |Ug/L e 2 amostras 
abaixo do limite de detecção de 0,7 
Mg/L. O problema que se põe neste 
caso é como computar os resultados 
das duas amostras com concentração 
abaixo do limite de detecção. Se 
estes resultados forem computados 
como 0, então a média de valores das 5 amostras será de 1,7 |ig/L, um resultado 
inferior ao limite estipulado pelos órgãos ambientais. Se os dois resultados abaixo do 
limite de detecção forem descartados da análise, a média será de 2,8 Hg/L, e se os 
resultados destas amostras forem considerados equivalentes ao limite de detecção 
do método, a média será de 2,5 (ig/L, ambos valores acima do limite máximo estipulado 
para o composto. Qual das abordagens é a correta? E como incluir nesta análise a 
consideração de que, na realidade, o desvio padrão de cada um destes valores é de 
cerca de ±40%? O limite inferior deste valor de desvio padrão indicaria que 4 das 5 
amostras estariam em conformidade com o limite estipulado.

Os desafios a serem vencidos para obter uma descrição adequada da 
distribuição de poluentes em uma área contaminada serão ainda maiores, quando for 
incluída na análise a heterogeneidade da distribuição de poluentes tipicamente 
encontrada em áreas contaminadas e a dificuldade de amostragem destes ambientes. 
A amostragem em campo pode ser feita por meio de coletas de pequeno volume do 
material, que deve ser acondicionado em pequenos frascos e transportado para o 
laboratório para posterior análise. Dessa maneira, evita-se perda da representatividade 
dos resultados (ROY & FOU1LLAC, 2004).

A dificuldade de amostragem se dá pelas características próprias de solos e 
aqüíferos contaminados, onde a contaminação, freqüentemente, é invisível porque 
poluentes podem ser extremamente tóxicos em quantidades muito reduzidas relativas 
à quantidade de solo, e pela impossibilidade de acessar o compartimento subterrâneo, 
que depende da instalação de poços de monitoramento, equipamentos relativamente 
caros que, na região de São Paulo, custavam, no final de 2005, cerca de R$ 150/metro 
para a perfuração e R$ 220/poço para o acabamento e desenvolvimento. O elevado 
custo da implementação de poços de monitoramento e de coleta de perfis de solo 
limita o emprego desta técnica de monitoramento a um número mínimo de poços. O 
desconhecimento sobre a posição exata de plumas no subsolo transforma a decisão 
sobre a localização dos poços em uma loteria. Procedimentos avançados de geofísica 
que permitem o delineamento remoto de anomalias do campo magnético ou da 
condutividade elétrica do subsolo através de, por exemplo, emprego de ground 
penetrating rada rs < permitem identificar com maior precisão a localização de pontos

L im ite superior do

F IG U R A  2. R e p r e s e n t a ç ã o  e s q u e m á t i c a  do 
d e s v i o - p a d r ã o  de  a n á l i s e s  em d i f e re n te s  
pontos e uma curva de calibração.
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impactados por grandes quantidades de poluentes no subsolo e reduzem, mas não 
eliminam, o riseo de não-interceptação de plumas por poços de monitoramento. A 
perfuração de poços em áreas contaminadas, sem detalhamento geológico na 
microescala, está associado ao risco de contaminação cruzada de extratos limpos por 
poluentes percolados das zonas impactadas ao longo da parede do poço.

Outro grande desafio na caracterização de uma área contaminada é o problema 
da heterogeneidade da distribuição de poluentes no ambiente. Em um estudo 
comparativo da variabilidade analítica de métodos laboratoriais e de campo para a 
análise de explosivos, Jenkins et al. ( 1996) constataram que 95% da variabilidade dos 
resultados devia-se à heterogeneidade da distribuição do poluente no solo, e somente 
5% a todos os outros fatores, que incluíam a variabilidade entre métodos analíticos 
(métodos laboratoriais e de campo). Neste estudo, 7 amostras de solo foram coletadas 
com amostradores cilíndricos de 2 polegadas de diâmetro e 6 polegadas de 
profundidade. Os pontos de coleta estavam distribuídos em intervalos regulares ao 
redor do perímetro de um círculo com diâmetro de 4 pés, e uma amostra foi coletada 
do centro do círculo. Cada amostra de solo foi homogenizada antes da análise. Os 
valores mínimos e máximos de TNT variaram entre 136 e 43000 mg/kg, o que 
demonstra a enorme dificuldade de caracterização adequada de uma área contaminada 
pela amostragem aleatória de um número pequeno de amostras. Esta heterogeneidade 
não está restrita à análise de solos de superfície.

Apesar de aparentemente mais simples e menos sujeito a variabilidade pela 
complexidade da matriz, diferenças de condutividade hidráulica e de composição 
química de camadas de solo podem causar uma estratificação significativa da coluna 
de água no interior de um poço de monitoramento. Roy & Fouillac (2004) analisaram 
poços de cerca de 14 m de profundidade localizados em uma área contaminada com 
metais. Enquanto a água de um destes poços não apresentava estratificação, com 
concentrações uniformes de metais pesados e propriedades físicoquímicas, um segundo 
poço localizado a cerca de 200 m de distânica apresentou estratificação significativa, 
com um teor de chumbo cerca de 6 vezes maior na camada superior da água do 
poço, comparado ao teor do poluente nas camadas intermediária e inferiores deste 
poço. Esta heterogeneidade foi confirmada na análise de outros íons presentes na 
água. A descrição correta da disribuição de poluentes no aqüífero em poços com 
estratificação, demanda a coleta e análise de um número maior de amostras do que 
em poços com água de composição homogênea. Estes autores descreveram 
estratificações semelhantes em poços de monitoramento de compostos organoclorados 
de uma área industrial.

Os protocolos analíticos geralmente demandam a análise de quantidades muito 
pequenas de amostra, o que introduz uma dificuldade adicional considerável na 
obtenção de resultados representativos para amostras de solo. Como ilustração, 
Crumbling et al. (2003) estimaram que somente cerca de 1 bilionésimo do volume de 
solo contaminado com hidrocarbonetos aromáticos policíclicos, e metais de uma área 
contaminada de um depósito de ferro-velho foram analisadas em um programa 
atipicamente intensivo (em termos comerciais) de análises. Em linhas gerais, um 
painel instituído pela United States Environmental Protection Agency (EPA) em 1991 
para analisar os fatores reponsáveis pela variabilidade dos resultados de análise de
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poluentes de amostras ambientais concluiu que entre 70% a 90% desta variabilidade 
deve-se à heterogeneidade natural da distribuição dos poluentes nas amostras, e 
somente de 10% a 30% a efeitos de análise (amostragem, armazenamento, 
processamento e análise dos poluentes) (HOMSHER, 1999). Este painel concluiu 
que a melhoria da qualidade da definição da distribuição de poluentes, em uma área 
contaminada, depende muito mais de metodologias que permitam uma melhor 
descrição da variabilidade natural da distribuição dos poluentes do que do 
aperfeiçoamento das análises laboratoriais.

3. Classificação dos dados analíticos gerados

A classificação do padrão de qualidade de dados analíticos gerados no 
delineamento de plumas é essencial para a definição dos dados que serão utilizados 
na tomada de decisões. Em linhas gerais, os dados se inserem dentro de uma das 
seguintes categorias:

a) Dados de qualidade conhecida:
São dados produzidos com métodos onde a variação estatística dos resultados 

está adequadamente documentada para as etapas da coleta das amostras no campo, 
preservação das amostras durante o transporte para o local de análise, subamostragem 
para análise (por exemplo: 1 kg de amostra de solo é coletada mas somente 1 grama 
é analisado pelo equipamento após homogeneização), análise química (limites de 
detecção e quantificação, precisão, repetibilidade, efeitos de matriz, e outros.).

b) Dados de qualidade desconhecida:
São dados obtidos pelos métodos descritos acima, para os quais faltam 

informações de controle de qualidade sobre etapas do processo.

c) Dados com qualidade adequada para a tomada de decisões:
Trata-se de dados de qualidade conhecida que atendem os critérios de qualidade 

estabelecidos na etapa de planejamento para a tomada de decisões, como por exemplo, 
limites de deteccão adequados para o delineamento da pluma, a análise de risco, a 
identificação dos pontos mais contaminados que terão de ser remdiados, e outros.

d) Dados de “screening”
Dados com qualidade conhecida, mas insuficiente para atender aos padrões de 

qualidade estabelecidos para dados de tomada de decisões. Nesta categoria se incluem 
dados obtidos com métodos de análise de campo rápidos, cuja sensibilidade é insuficiente 
para os padrões estabelecidos na legislação, que permitem um delineamento provisório 
da pluma e a seleção de pontos de amostragem para análise por métodos mais caros, 
que atinjam os limites de quantificação estabelecidos pela legislação.

e) Dados acessórios
Trata-se de um conjunto de dados que, de forma independente, não seriam de 

qualidade adequada para tomada de decisões, mas que, em conjunto com dados de 
qualidade adequada, permitem reduzir as incertezas associadas à interpretação dos



528 Microbiologia Ambiental

FIGURA 3. Representação esquemática do papel 
de kits de screening  na caracterização de uma 
área contaminada.

dados de tomada de decisões. Nesta 
categoria estão contemplados dados 
levantados em grande quantidade por 
m étodos de screening  (d), que 
utilizados em conjunto com dados em 
quantidade muito menor, obtidos por 
métodos convencionais de análise, 
permitem definir a representatividade 
destes últimos para o delineamento 
da pluma de contaminação (Figura 
3).

4. O  Processo d inâm ico  de ca racte rização  de um a área 
con tam inada

O procedimento tradicional de coleta e análises de amostras de poluentes em 
áreas contaminadas para delimitação de plumas é baseado em um plano de amostragem 
fixo onde são detalhados a localização dos pontos de coleta, a quantidade de amostra 
a ser coletada em cada ponto e o tipo de parâmetros químicos que será analisado 
para cada amostra. A grande desvantagem desta programação fixa é a falta de 
dinamismo para a adequação rápida do plano de trabalho, que geralmente ocorre 
após o término da bateria de análises das amostras coletadas em uma campanha de 
amostragem e da subsequente avaliação dos resultados em reuniões conjuntas entre 
representantes do cliente e da empresa de consultoria. Eventuais discrepâncias de 
resultados ou falhas na informação demandarão uma nova campanha de amostragem 
no campo, com mobilização de técnicos para a coleta de amostras para envio aos 
laboratórios de análise. Dependendo dos resultados, serão necessárias mais rodadas 
de reuniões e de campanhas de coleta. Este processo é extremamente moroso, 
ineficiente e caro, pois a falta de flexibilidade de planejamento e na condução dos 
trabalhos não permite se o estabelecimento de um fluxo de trabalho racional.

Um grupo de trabalho da EPA elaborou, com base nesta análise do processo 
convencional, uma nova abordagem para a caracterização de áreas contaminadas, 
cujo foco principal é a flexibilização do plano de trabalho pela incorporação de métodos 
de análises de campo no processamento analítico das amostras (Figura 4) (ROBBAT,
1997).

Os pilares desta metodologia denominada de tríade são: (a) planejamento 
detalhado e sistemático dos trabalhos com definição clara dos objetivos de qualidade 
de dados das análises químicas e da análise de risco (reuso da área para fins industriais 
ou domésticos, e outros); (b) foco principal dos trabalhos de caracterização na definição 
precisa da heterogeneidade da distribuição de poluentes na área; (c) adoção de 
estratégias dinâmicas de trabalho, que são continuamente adaptadas em função dos 
resultados obtidos, e (d) geração de dados de análise química em tempo real, que 
permitam a interpretação rápida dos resultados para replanejamento da estratégia de
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FIGURA 4. Caracterização da distribuição de contami- 
nanates em áreas contaminadas: comparação do método 
convencional com método baseado em tecnologias de 
cam po  de análise  qu ím ica  (m od if icado  a pa r t i r  de 
RO BB AT, 1997).

amostragem, e também a redução do tempo decorrido entre a coleta e a análise 
laboratorial das amostras e as incertezas e custos associados ao processo.

A essência da abordagem dinâmica na caracterização de áreas contaminadas 
é o fato de os planos de trabalho dinâmicos especificarem, primordialmente, os critérios 
para a tomada de decisões que serão adotadas em campo para identificar os compostos 
que serão analisados, definir os locais de coleta das amostras e decidir quando as 
informações coletadas serão adequadas para a conclusão dos trabalhos.

O processo dinâmico de caracterização de áreas contaminadas envolve as 
seguintes etapas (ROBBAT, 1997):

a) Definição da equipe técnica responsável pelo projeto
Este corpo técnico deverá incluir especialistas das áreas de geologia, 

hidrogeologia, geoquímica, geofísica, química analítica e análise de risco. As 
responsabilidades desta equipe incluem o gerenciamento do processo de coleta e

i
Definição da rcpresentatividade 

com  apoio dos dados de screening

_ J _____
Tomada de decisões
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análise de dados, definição e supervisão de procedimentos de análise e controle da 
qualidade dos procedimentos técnicos e analíticos adotados no projeto, modelagem 
matemática dos processos de transporte e transformação dos poluentes na área. 
definição da necessidade ou não de remediação, análise de risco e segurança do 
trabalho. As responsabilidades específicas desta equipe serão as seguintes:

• Analisar todos os dados disponíveis sobre a área contaminada.

• Desenvolver um modelo conceituai inicial para a dinâmica da distribuição de poluentes 
na área.

• Definição dos objetivos do projeto.

• Supervisão dos trabalhos de campo, ajustes do modelo conceituai inicial com base 
nos resultados parciais produzidos nos trabalhos.

• Avaliação do modelo conceituai e das decisões tomadas com relação às normas e 
leis das legislações ambientais municipais, estaduais e federais.

Como esta equipe ficará responsável pela tomada de decisões no campo, 
será necessário designar um membro da equipe como líder do projeto, para garantir a 
progressão continuada dos trabalhos dentro dos prazos e orçamentos acordados entre 
as partes contratantes. A permanência contínua de todos os membros desta equipe 
no campo não é indispensável para o sucesso dos trabalhos. E necessário garantir, 
porém, que pelo menos um membro da equipe esteja sempre presente na área, e que 
a tecnologia de informação garanta o acesso contínuo a um banco de dados com 
todas as informações do projeto a todos os membros da equipe. A tecnologia de 
informação também deveria garantir a possibilidade de organizar conferências por 
via eletrônica entre todos os membros da equipe, com rapidez.

b) Elaboração do modelo conceituai inicial da área
O modelo conceituai inicial contém todas as informações disponíveis sobre a 

área no início do projeto. Este modelo deveria conter informações tridimensionais 
sobre a geologia e hidrogeologia da área, sobre os caminhos preferenciais de difusão 
da(s) pluma(s) de poluente(s), além do mapeamento detalhado da localização de ruas, 
prédios, poços, tanques e aterros. Este modelo conceituai será modificado e aprimorado 
com as informações geradas dos trabalhos de caracterização da área.

c) Definição dos padrões de qualidade dos dados que serão levantados no projeto
A definição do padrão de qualidade para os dados (PQD) que serão gerados 

com cada método empregado em cada etapa do projeto, é fundamental para a obtenção 
de informações com qualidade adequada para a tomada de decisões. Essencialmente, 
o PQD estabelece a conexão entre as decisões e os dados necessários para melhor 
fundamentá-las, quais sejam:

• Definição do problema: descrição concisa do projeto, com detalhamento dos objetivos 
científicos e técnicos. Deve incluir revisão de todas as informações já disponíveis 
sobre a área.

• Identificar as decisões necessárias para a resolução de cada problema identificado.
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• Definir os tipos de informação indispensáveis para a tomada de decisões específicas.

• Definir um padrão de qualidade para cada tipo de informação que será gerada no 
projeto.

• Definir os limites geográficos de validade para cada tipo de decisão, e os prazos 
para a tomada destas decisões.

• Estabelecer critérios de decisão. Criar regras para a consideração de resultados já 
obtidos na tomada de decisões.

• Definir os limites para cada linha de ação, com o objetivo de identificar critérios que 
permitam interromper as atividades, se os resultados adicionais esperados não se 
justificarem em função de análise de custo/benefício.

• Revisar o modelo conceituai e as definições de qualidade de dados à luz dos resultados 
obtidos.

A definição de PQDs é possível somente para procedimentos e processos 
cuja relação com a tomada de decisões esteja claramente definida. Em termos 
genéricos, três categorias de PQD deverão ser definidas durante o processo de 
caracterização e remediação de uma área contaminada:

• PQDs para identificação dos contaminantes presentes na área e delineamento de 
sua distribuição.

• PQDs para obtenção de dados para análise de risco.

• PQDs para demonstrar conformidade dos trabalhos de remediação com as 
concentrações-limite acordadas com os orgãos ambientais.

• PQDs para separação de solo contaminado de solo não contaminado para posterior 
tratamento.

Um subproduto importante do processo de definição de PQDs é a identificação 
de oportunidades para a aplicação de testes rápidos de campo. Para cada método 
analítico deverão ser desenvolvidos protocolos e definidos os critérios de aceitabilidade 
para os seguintes parâmetros:

Precisão: a precisão, definida como o desvio-padrão dos resultados de análises de 
réplicas de amostras, é um indicador da reprodutibilidade da análise das amostras 
pelo método analítico. A precisão varia dependendo da concentração do analito, ela é 
menor nos extremos da curva de calibração e maior no centro. Um fator importante 
que condiciona a precisão de análise é a seletividade do método, definida como a 
capacidade de separar seletivamente os analitos de interesse dos outros componentes 
da amostra. Outro fator que condiciona a precisão de análise é o limite de detecção 
do método.

Accuracy: este parâmetro é um indicador da fidelidade do método, e é determinado 
por meio da análise de amostras-controle com quantidade conhecida de analito.
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Eficiência de recuperação: este parâmetro é determinado através da análise de 
amostras fortificadas com uma quantidade conhecida de analito. Esta técnica de 
controle de qualidade permite avaliar a influência da matriz das amostras no método 
analítico. O PQD deve estabelecer limites de aceitabilidade para os valores de 
recuperação do analito, que em um método ideal deveria ser de 100%, mas na realidade 
pode variar de 70% a 140%, dependendo das propriedades físicoquímicas do poluente 
e da complexidade da matriz.

Amostras de avaliação de desem penho: estas amostras são semelhantes às 
utilizadas para determinação da precisão e são inseridas periodicamente nas campanhas 
de análise para verificar se a qualidade dos resultados produzidos está em conformidade 
com os padrões do projeto.

Amostras confirm atórias: são amostras de campo enviadas para análise por 
laboratórios convencionais para confirmação dos dados obtidos com os métodos de 
campo.

Representatividade: a representatividade não depende do método analítico, mas 
da heterogeneidade da distribuição dos poluentes na área contaminada. O PQD deve 
estabelecer critérios para comprovar a representatividade dos dados, para garantir 
que os dados reflitam corretamente a heterogeneidade da distribuição dos poluentes 
no local.

d) Elaborar procedimentos operacionais padrão (POP)
Todos os p roced im entos que serão conduzidos na área deverão ser 

documentados e padronizados, inclusive com definição dos objetivos de qualidade 
dos dados e dos critérios de controle de qualidade. Os POPs deverão ser elaborados 
pela equipe técnica do projeto e aprovados pelos orgãos governamentais pertinentes 
antes do início dos trabalhos de campo.

e) Estabelecer um plano de manejo de dados
O sucesso do procedimento dinâmico de caracterização de áreas contaminadas 

depende do acesso fácil e rápido, pelos membros da equipe, aos dados do projeto. A 
integração efetiva de dados químicos, geológicos, hidrogeológicos, geofísicos e, 
eventualmente, biológicos, gerados no projeto, depende do desenvolvimento de 
protocolos seguros e bem definidos de descrição e rastreamento de dados e análises. 
A apresentação dos dados deve ocorrer de forma a facilitar a sua transposição para 
modelos matemáticos da área, o que permitiria ao especialista a visualização e 
interpretação rápida de informações novas. O banco de dados com as informações 
do projeto também deve conter todos os dados sobre protocolos de análise, e também 
os resultados de análises de controle de qualidade para cada processo ou procedimento.

f) Estabelecimento de um plano de controle de qualidade
O levantamento de informações de controle de qualidade dos métodos e 

procedimentos empregados é fundamental para o embasamento das decisões a serem 
tomadas no decorrer do projeto. O plano de controle de qualidade deve conter 
informações sobre os métodos deste controle e os critérios de definição dos parâmetros 
de qualidade para cada POP utilizado nos trabalhos.
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g) Definição de medidas de controle da segurança do trabalho e da saúde da 
população do entorno e dos trabalhadores do projeto

As atividades de caracterização de áreas contaminadas podem causar a 
exposição dos trabalhadores contratados ou das populações do entorno a produtos 
nocivos para a saúde. E imprescindível estabelecer estratégias de monitoramento 
ambiental para garantir que os níveis de contaminação não excedam os padrões 
permitidos. Os trabalhos de investigação de contaminação em certas áreas estão 
associados a riscos de acidentes pela liberação de poluentes. Estes riscos devem ser 
analisados previamente e medidas emergenciais de intervenção devem ser definidas 
e preparadas para estes casos. Muitas das atividades de coleta e análise de amostras 
envolvem a possibilidade de acidentes de trabalho, que devem ser prevenidos na 
medida do possível com a adoção de treinamento de pessoal e de medidas de prevenção 
e proteção adequadas.

Um exemplo de tluxograma de processo dinâmico de caracterização de uma 
área com solos contaminados está indicado na Figura 5. A elaboração do modelo 
conceituai básico da área é seguida de uma primeira campanha de análise. No caso 
de uma área com composição de contaminantes desconhecida, a lista de analitos da
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primeira fase compreenderá a lista completa de poluentes orgânicos e inorgânicos 
legislados. Os resultados desta primeira rodada de análises com métodos de screening 
de campo serão com putados para a tomada de decisões somente se estes se 
enquadrarem dentro dos padrões de qualidade estipulados no projeto. Do contrário, a 
metodologia de screening deverá ser reavaliada para permitir a coleta de dados com 
a qualidade almejada, que serão utilizados para analisar a necessidade ou não de 
rodadas subseqüentes de análise para aprimoramento do modelo conceituai. Se estas 
rodadas se tomarem necessárias, a lista de poluentes será reduzida para incorporar 
somente os compostos que efetivamente ocorrerem no local e representarem risco 
para a saúde humana ou para o meio ambiente. A redução do número de analitos 
permitirá o processamento de número maior de amostras nas rodadas subseqüentes.
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Confirmação dos dados da 
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laboratorial
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Confirmação dos dados da 
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campo por análise 
laboratorial:

4 amostras.

Confirmação dos dados da 
análise quantitativa de 

campo por análise 
laboratorial
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FIGURA 6. Hierarquia 
dos métodos de aná
lise em pregados  no 
processo dinâmico de 
caracterização de áreas 
contaminadas (modi
ficado de ROBBAT, 
1997).
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Os resultados desta campanha permitem o aperfeiçoamento do modelo conceituai 
até que este modelo atinja a consistência adequada para a área.

As conclusões da análise da área podem ser classificadas em três categorias: 
(a) os níveis de contaminação, se presente, não representam risco para a saúde humana 
ou animal; (b) a contaminação não oferece risco imediato, mas deve ser monitorada; 
e (c) o risco associado à contaminação demanda a adoção imediata de medidas 
corretivas. A confirmação dos dados da análise química em uma área contaminada 
ocorre em três etapas (Figura 6). O delineamento preliminar das plumas ocorre em 
etapas de screening. Quando o formato da pluma estiver definido, os dados da etapa 
de screening serão confirmados por análise quantitativa em campo. Algumas amostras 
desta análise quantitativa serão enviadas para laboratórios para confirmação 
independente dos resultados por métodos convencionais de análise.

A análise quantitativa de poluentes em campo reduz drasticamente o gasto 
com transporte de amostras, que em 1996 correspondeu a cerca de 40% do total 
gasto com análises químicas de amostras de áreas contaminadas nos EUA. Tecnologias 
de campo para análise quantitativa de poluentes são essenciais para a implementação 
do processo dinâmico de caracterização de áreas contaminadas.

5. Tecnologias de análise de p o lu en te s  em  cam po

A adoção de tecnologias de campo para análise de poluentes é fundamental 
para a redução do custo de caracterização e remediação de áreas contaminadas. 
Estas tecnologias, para se tomarem economicamente viáveis, devem produzir resultados 
que atendam os padrões de PQD definidos para o projeto. O tempo de processamento 
das amostras deve ser inferior ou igual a 30 minutos, o custo da instrumentação deve 
ser inferior ou semelhante ao de instrumentação de laboratório, e o custo total de 
análise deve ser inferior ao custo da análise laboratorial. A instrumentação de análise 
de campo deve ser robusta, transportável sem grandes dificuldades e deve operar 
nas condições extremas de tem peratura, um idade e poeira, típicas de áreas 
contaminadas.

A produção de resultados de qualidade com instrumentação de campo depende 
da disponibilidade de pessoal especializado para a operação destes sistemas. Os custos 
de mobilização deste tipo de instrumentação, portanto, não são baixos, considerando 
que o equipamento permanecerá instalado em uma determinada área contaminada 
durante toda a duração do projeto e, durante este período, provavelmente, não será 
utilizado para análise de amostras de outras áreas, como ocorre com equipamentos 
instalados em laboratórios. Abordagens que incluam instrumentação de campo trarão 
vantagens de custo/benefício preferencialmente em áreas de porte médio e grande e, 
em todas as áreas onde houver necessidade de screening de grande número de 
amostras para separar solo contaminado de solo limpo. Os instrumentos atualmente 
disponíveis para amostragem em campo podem ser classificados em duas categorias:

Instrumentos de análise em iempo real: Não ocorre pré-tratamento da amostra: 
eletrodos seletivos para íons, sensores de fibras óticas, monitores de gases portáteis,
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cromatógrafos a gás com injeção direta (análises de amostras de gases) e instrumentos 
portáteis de XRF. Estes instrumentos geralmente produzem dados qualitativos.

Instrumentos de análise em tempo quase-real: A análise da amostra depende 
de pré-tratamento: kits de análise química, imunoensaios, GC equipados com uma 
variedade de detetores seletivos, GC-MS de campo, analizadores de TPH, alguns 
equipamentos de ICP e XRF para análise de metais.

O número de tecnologias para análise de poluentes em campo, atualmente, 
é relativamente pequeno, por tratar-se de um mercado relativamente novo e 
também pelas dificuldades de desenvolver tecnologias que atendam aos PQDs 
adotados na análise de áreas contaminadas. Estas tecnologias são: imunoensaios, 
sensores de fibras óticas, cromatografia gasosa, sensor de fibra ótica com 
fluorescência induzida por laser, kits de análise baseados em reações químicas e 
fluorescência de raios X.

5.1 Imunoensaios

Os testes empregados para a análise de poluentes em campo são variantes 
de testes ELISA originalmente desenvolvidos para aplicações clínicas (Figura 7) (van 
EMON & GERLACH, 1995). Na versão mais simples, anticorpos específicos para 
um poluente são imobilizados em um substrato e expostos a uma amostra em conjunto 
com uma quantidade conhecida de moléculas do poluente acopladas a uma enzima 
indicadora (poluente acoplado). Dependendo do fabricante, o substrato pode ser o 
próprio tubo de ensaio, uma partícula magnética ou de látex. 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 fluorescente. A intensidade da cor (ou da fluorescência) é proporcional à

FIGURA 7. Teste ELISA. Anticorpos específicos 
para o poluente são misturados com uma alíquota 
de amostra e uma quantidade pré-determinada 
de reagente que contém a molécula do poluente 
acoplada a uma enzima, a) 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 soluçao-tampão que contém o substrato 
para a enzima (c). A reação enzimática produz 
um produto  de tec tável  por co lo r im e tr ia  ou 
f luorescênc ia .  A c o lo ração  da amostra  é 
proporcional à quantidade de poluente.

quantidade de poluente na amostra.

reagente amostra

B

V V V V v J
I

*
substrato produto 

detectável por 
colorimetria ou 
fluorescência
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Há imunoensaios específicos para poluentes individuais ou para grupos de 
poluentes com estrutura semelhante. A EPA aprovou protocolos baseados em ensaios 
imunológicos para a análise de vários contaminantes (número do método em 
parênteses): screening de PCP (4010), análise de 2,4-D em água e solo (4015), 
PCBs em solo (4020), dioxinas em água e solo (4025), TPH em solo (4030), screening 
de hidrocarbonetos aromáticos em solo (4035), toxafeno em solo (4040), clordano em 
solo (4041), DDT em solo (4042), explosivos do grupo RDX em água e solo (4051), 
TCE em solo (4060), atrazinas (4670) e mercúrio em solo (4500).

Imunoensaios comerciais estão disponíveis para os seguintes contaminantes: 
2,4-D, acetoclor, alaclor, aldicarb, alquilbenzenosulfonatos lineares, alquiletoxilatos, 
alquilfenóis, alquilfenoletoxilatos, atrazina, benomil/carbendazin, bisfenóis, carbofurano, 
cianazina, ciclodienos (aldrin, dieldrin), clorobenzenos, clorotalonil, clorpirifós, DDE/ 
DDT, dioxinas/furanos, diuron, glifosato, hidrocarbonetos de petróleo totais (TPH), 
hidrocarbonetos poliaromáticos ou carcinogênicos (PAH, teste específico para este 
subgrupo dos hidrocarbonetos poliaromáticos), lindano, metolaclor, metomil, bifenilas 
policloradas (PCBs e PCBs coplanares), pentaclorofenol, piretróides, procimidona, 
RDX, simazina, spinosad, triclopyr, toxafeno, TNT, e toxinas de algas (microcistinas, 
nodularinas, ácido domóico, yassotoxina). Os limites de detecção de imunoensaios 
dependem do composto a ser analisado, da matriz e do formato do kit. Limites de 
detecção típicos para amostras de água e solo estão indicados na Tabela 2.

A grande vantagem dos imunoensaios é a elevada especificidade da reação 
dos anticorpos, que se ligam somente ao poluente-alvo e a outras substâncias com 
estrutura química muito semelhante. É importante ressaltar, porém, que alguns kits de 
imunoensaios são projetados para analisar grupos de compostos, como PCBs, PAHs 
e hidrocarbonetos monoaromáticos presentes em combustíveis (BTX). Nestes casos, 
cada componente individual do grupo (ou a maioria dos componentes no caso dos 
congêneres de PCB) reage com o anticorpo com eficiência diferente, e o teste mede 
a média de interações com todos os componentes químicos do grupo presentes na 
amostra. Estes testes não permitem a identificação ou quantificação de substâncias 
individuais do grupo de compostos-alvo. Testes para moléculas específicas, pesticidas, 
por exemplo, também estão sujeitos a reações cruzadas com compostos de estrutura 
química similar.

TABELA 2. Limites de detecção de kits de imunoensaio para diferentes compostos nas matrizes água 
e solo.

C omposto
Limite de detecção

Água Solo
TPH 0,1 a 0,5 ppm 2 a 1 50 ppm

BTEX 10 a 500 ppb 1 a 5 ppm
PAHs l a 500 ppb 0,2 a 25 ppm

Pesticidas 50 ppt a 10 ppb 1 a 100 ppb
PCBs < 1 ppb 0,1 a 1 ppm
PCP 0,1 a 5 ppb 0,1 a 0,5 ppm
Explosivos 0,5 a 5 ppb 0,2 a 1 ppm
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Os fabricantes fornecem junto com os kits informações detalhadas 
sobre possíveis interferências nas análises. D ependendo do form ato dos 
imunoensaios, as informações geradas são qualitativas, semi-quantitativas e 
quantitativas. Ensaios quantitativos geralmente são bem mais demorados (60 minutos 
por ensaio) do que ensaios qualitativos ou semi-quantitativos (20 a 30 minutos por 
ensaio).

Os imunoensaios são comercializados na forma de kits para análises de um 
número determinado de amostras. Estes kits incluem todos os materiais de consumo 
necessários para a condução das análises. Material auxiliar como balanças, pipetas, 
ponteiras, espectrofotômetros de campo, e outros, deve ser adquirido separadamente. 
O custo do emprego de imunoensaios se divide entre os custos da mão de obra, dos 
equipamentos auxiliares (o item mais caro, o espectrofotômetro de campo, custa 
cerca de US$ 4.000 nos EUA) e dos kits de imunoensaios. O preço médio de uma 
reação por kit varia de US$ 5 a 20, dependendo do analito. Dependendo do tipo de 
matriz e da complexidade dos procedimentos, um analista pode processar até cerca 
de 60 amostras de água por dia e entre 30 a 50 amostras de solo por dia. A análise de 
amostras de solo inclui etapas de extração dos compostos, e de limpeza e/ou filtração 
dos extratos, que, se muito complexas, podem reduzir a capacidade de processamento 
de amostras do analista de 20 a 25 por dia.

5.2 Testes colori métricos

Testes colorimétricos são amplamente empregados para a determinação de 
uma série de compostos em água e solo (SPOKES & BRADLEY, 1991). Os kits 
contém os componentes necessários para cataiizar uma reação química específica 
com o composto-alvo, que normalmente resulta na produção de cor ou na alteração 
da cor da solução. Os kits de interesse para esta seção são os que podem ser 
empregados para a detecção de poluentes. A EPA aprovou testes colorimétricos 
para os seguintes contaminantes: RDX, TNT e PCBs em solo e PCBs em óleos de 
transformadores. Os kits geralmente fornecem dados com qualidade de screening, 
mas alguns sistemas mais sofiticados podem fornecer dados semi quantitativos ou 
mesmo quantitativos.

Tubos indicadores são utilizados para monitoramente de gases em ambientes 
de trabalho. Os tubos contém um material imobilizado que muda de cor na presença 
de pequenas quantidades do gás que é monitorado. Estes tubos não fornecem dados 
quantitativos sobre a concentração do poluente. Os kits colorimétricos em geral 
permitem a construção de curvas de calibração. Em kits de baixo custo, a obtenção 
de dados semi quantitativos é obtida através da comparação visual da cor da reação 
com uma escala colorimética impressa fornecida junto com o kit. Dados quantitativos 
com kits colorimétricos são gerados com espectrofotômetros ou luminômetros portáteis, 
que custam entre US$ 1.000 a 5.000 nos EUA. O processamento de amostras para 
análise quantitativa é muito mais elaborado do que na análise qualitativa ou semi 
quantitativa. Kits para análise de sólidos geralmente incluem reagentes para extração 
dos analitos da matriz.
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A natureza genérica dos mecanismos químicos das reações diagnosticas dificulta 
o desenvolvimento de kits específicos para compostos individuais. Por exemplo, no 
caso da análise de BTEX com kits que empregam a reação de Friedels-Crafts de 
alquilação, todos os compostos do grupo BTEX são agentes de alquilação, porém reagem 
com eficácia variável, dependendo de sua estrutura. O resultado será, portanto, um 
valor que representa o teor na amostra do conjunto de moléculas de BTEX.

Testes colorimétricos estão sujeitos a interferências de compostos não-alvo 
ou das propriedades da amostra (turbidez ou coloração) devido à natureza não-seletiva 
das reações. Os limites de detecção dos kits são de poucos ppm para análise de solo 
e variam de frações de ppm a ppb para análise de água, dependendo do composto. 
Alguns kits possuem limites de detecção muito mais elevados, correspondentes à 
legislação para o poluente-alvo em certas matrizes. Kits colorimétricos disponíveis 
no mercado permitem a análise dos seguintes contaminantes: arsênico, cádmio, chumbo, 
cianeto, cobre, cromato, fenóis, gás sulfhídrico, hidrazina, hidrocarbonetos totais em 
solo (TPH), nitrato, nitrito, organoclorados em solo e água (o teste detecta, na verdade, 
organoclorados), PCB em solo e água e zinco. Os preços dos consumíveis dos kits 
colorimétricos variam muito dependendo do analito de interesse, mas são geralmente 
inferiores aos dos consumíveis de testes de imunoensaio.

5.3 Testes enzimáticos

Kits com colinesterase são testes de screening muito difundidos para análise 
de pesticidas do grupo dos organofosforados e carbamatos em amostras de água 
(J1N et a l., 2004). O sistema de detecção destes kits é semelhante ao de imunoensaios, 
só que ao invés de quantificar a produção de produto cromogênico na reação 
enzimática, mede-se a redução da produção deste produto pela presença de analitos 
de interesse, pesticidas do grupo dos organofosforados ou carbamatos. Os testes são 
semi quantitativos e não permitem diferenciar os pesticidas entre si. A resposta também 
varia para pesticidas diferentes. O custo dos kits é semelhante ao de imunoensaios.

5.4 Sensores de fibras óticas

O esquema mais simples de 
c lassificação  destes sensores 
considera a função da fibra ótica na 
geração do sinal (Figura 8), (SE1TZ, 
1988; MOORE & De PAULA,
1989).

Em sensores extrínsecos, a 
fibra ótica serve somente como 
condutor do feixe de radiação. A 
detecção do poluente ocorre através 
da interação direta do feixe de 
radiação com a amostra. A presença

sensores intrínsecos zonas de deteção

capa protetora 

guia de onda 

cladding

feixe de luz

FIGURA 8. Sensores de fibra ótica: localização das 
zonas de detecção em sensores extr ínsecos e 
intrínsecos.
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onda evanescente ângulo de refração do analito produz um sinal, 
como, por exemplo, emissão de 
fluorescência, que é detectado 
por sensores acoplados na 
fibra ótica. Este é o princípio 
do sensor a laser para hidro- 
carbonetos e compostos orgâ
nicos voláteis instalado na pon
ta de penetrômetros de cone.

capa protetora Em sensores intrín-
FIGURA 9. Form ação  de ondas evanescentes  em 

sensores intrínsecos.  A exposição  direta  da guia 
de onda ao meio ambiente permite analisar a sua 
com pos ição  por m eio  da  onda  evanescen te  cuja 
intensidade diminui exponencialmente em direção 
perpendicular à superfície da guia.

secos, a parte exterior da fibra 
ótica que consiste de um 
material de índice de refração 
menor do que a guia de onda 
que forma o núcleo da fibra é 
removido. Neste caso, ondas

evanescentes oriundas da reflecção total do feixe de radiação na interface da guia 
penetram o ambiente circundante (Figura 9). A energia destas 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 reflecção.

O poluente pode ser detectado diretamente por fluorescência, (SCHADE & 
BUBLITZ, 1996) ou por absorção, (BARBER et al. , 1995) ou indiretamente por 
intermédio de uma substância indicadora imobilizada na superfície da fibra por uma 
das seguintes maneiras:

a) Por meio de acoplamento químico (WHITE et al., 1996).

b) Dentro de uma matriz porosa (BROWNE et a l 1996) ou polimérica (BARNARD 
& WALT, 1991).

c) Dentro de uma zona de reação separada do meio por uma membrana ou outro tipo 
de barreira semi permeável, (optrodos) (SEITZ, 1988).

Sensores de fibra ótica são equipamentos para instalação permanente em 
poços de monitoramento ou são componentes de instrumentação de campo. Estes 
sistemas permitem a análise de compostos na fase líquida ou gasosa, mas não em 
solos. Os sistemas de detecção não permitem a distinção de moléculas individuais. 
Os limites de detecção são de cerca de Ippm do grupo de compostos detectados em 
água. Os sistemas disponíveis no mercado custam entre US$ 5000 a US$ 10000 a 
unidade e permitem a análise de hidrocarbonetos semivoláteis e voláteis e de compostos 
organoclorados.

5.5 Cromatógrafos portáteis

A cromatografia gasosa é um método de separação de compostos voláteis 
onde o analito presente na fase gasosa é transportado por um fluxo de gás de arraste
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inerte pelo interior de um tubo capilar revestido com uma resina denominada de fase 
estacionária ou, alternativamente, uma coluna empacotada com resina. A separação 
dos componentes da amostra se dá através da interação destes componentes com a 
fase sólida ou com a resina de enchimento da coluna empacotada. Cinéticas diferentes 
de adsorção e dessorção resultam na separação dos componentes, que são detectados 
na saída do capilar ou da coluna empacotada através de detetores mais ou menos 
específicos:

Fotoionização (PID - photoionization detector): consiste de uma célula de fluxo 
compacta irradiada por uma lâmpada de UV que emite luz com energia entre 9,5 a 
11,7 eV (10,2eV eqüivalem a radiação UV de 121 nm). A radiação UV ioniza a 
molécula e o fluxo de moléculas ionizadas é detectado em um eletrodo. Este detetor 
ioniza seletivamente compostos aromáticos e outros compostos orgânicos voláteis. A 
molécula não é destruída neste detector.

Ionização por chama (FID - flame ionization detector): o fluxo de gás de arraste 
é misturado com uma mistura de gás carburante que contém oxigênio e hidrogênio. A 
molécula orgânica do analito é ionizada na etapa inicial da queima (oxidação) e os 
íons são detectados em um detector. Este detector é um detector genérico para 
compostos orgânicos e as moléculas são destruídas no processo.

Captura de elétrons (ECD - electron capture detector): este detector contém 
uma fonte de elétrons (radiação b) radioativa composta de níquel 63, que fica 
herméticamente encapsulado dentro de um cilindro de aço. Os elétrons emitidos formam 
uma nuvem de elétrons no interior do detector. Estes elétrons são absorvidos com 
eficiência por átomos eletronegativos (bromo, cloro, flúor, nitrogênio, e outros.). Um 
detector de elétrons pulsado mede a redução da concentração dos elétrons no interior 
da câmara de fluxo. Este detector é seletivo e muito sensível para a análise de 
compostos orgânicos com átomos eletronegativos, principalmente cloro, bromo, e 
nitrogênio.

Detector de condutividade eletrolítica (ELCD - electro litic  conductivity  
detector): é específico para moléculas com halogênios, que são oxidadas pela mistura 
do gás de arraste em contato com um gás de combustão, que contém oxigênio e 
hidrogênio, em contato com um catalisador de níquel aquecido a 1000°C. Os haletos 
da molécula orgânica são convertidos em HC1, que ioniza com facilidade e é detectado 
no detector de condutividade eletrolítica. A molécula é destruída no processo.

Condutividade térmica (TCD - thermal conductivity detector): filamentos de 
fios são aquecidos eletricamente até o ponto onde se tornam incandescentes. A 
temperatura dos fios dependerá da condutividade térmica do gás em contato com os 
fios. A modificação da condutividade térmica que ocorre quando moléculas do analito 
são carreadas pelo detector causa um aumento da resistividade dos filamentos. Este 
detector não é muito sensível e é usado principalmente para análise de oxigênio, 
nitrogênio e outros gases, mas não detecta hidrocarbonetos.

Nitrogênio-fósforo (NPD - nitrogen-phosphorous detector): trata-se de um 
detetor de FID modificado, com fluxo de hidrogênio reduzido e com uma esfera de
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composição especial posicionada logo acima do ponto de injeção da amostra. As 
moléculas com nitrogênio ou fósforo da amostra colidem com a esfera e sofrem uma 
reação química que produz íons secundários que são analisados pelo detector. Este 
detector específico detecta compostos nitrogenados e fosfatados com grande 
sensibilidade.

Sensores de ondas acústicas (SAWS - surface accoustic wave sensor): são
utilizados exclusivamente em cromatógrafos portáteis e são baseados na medição de 
mudanças da freqüência de oscilação de cristais piezoelétricos causadas pela

adsorção  de m oléculas na sua

Aplicação do filme de polímero

Cristal l impo
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FIGURA 10. Mecanismo de detecção de poluentes 
em sensores de ondas acústicas com filmes de 
polímeros.  A aplicação do fi lme de polímero 
altera a freqüência de oscilação do cristal muito 
m ais  do que  a a b s o r ç ã o  de m o lé c u la s  do 
poluente pelo polímero. Este segundo processo 
modifica significativamente as propriedades de 
propagação de ondas acústicas do polímero o 
que se manifesta  na m udança  do módulo da 
onda acústica. Dfs: variação de freqüência de 
oscilação. (GRATE et al. , 1993b, modificado).

referência

C a m a d a
seletiva

FIG URA  11. C onfiguração  típica de sensores  de 
o n d as  a c ú s t i c a s .  O c i r c u i to  de r e f e r ê n c ia  é 
montado em paralelo ao sensor de poluentes.

superfície (GRATE et al. , 1996). 
Sensores de ondas acústicas no seu 
estado  bruto são sensíveis à 
adsorção de qualquer material. Para 
conferir a especificidade química 
necessária  para aplicações de 
monitoramento, a superfície dos 
cristais é coberta com um filme 
polimérico seletivo para a molécula 
ser analisada (Figura 10) (GRATE 
& ABRAHAM, 1991; GRATE et 
al. , 1996). Um sistema completo 
contém dois sensores, um de 
referência e o outro para análise da 
amostra (Figura 11), um oscilador 
eletrônico para ativar o sistema, e 
interfaces electrónicas digitais para 
medir a intensidade do sinal, controlar 
as funções do equipamento e formar 
a interface com o usuário. Estes 
sensores atingem sensibilidades 
elevadas para análise de poluentes.

É importante ressaltar que 
nenhum dos detectores descritos 
acima permite a identificação de 
compostos químicos. Em todos estes 
casos, a identificação é obtida 
através da comparação do tempo de 
retenção do composto detectado na 
amostra com o tempo de retenção 
do que se acredita ser o mesmo 
com posto em uma am ostra de 
calibração de composição conhecida 
e certificada . A co-elu ição  de 
substâncias com o mesmo tempo de 
retenção pode, portanto, resultar na
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quantificação ou mesmo identificação errônea de compostos. O único detector que 
permite ao mesmo tempo identificar uma molécula e quantificar a sua concentração 
na amostra é o espectrômetro de massa.

Detector de massa (MS - mass spectrom etry): nestes detectores, o gás de 
arraste é introduzido em uma câmara de colisão sob alto vácuo, onde as moléculas da 
amostra colidem com feixes de elétrons, o que causa a ionização da molécula-mãe e, 
caso a energia de colisão seja adequada, resulta a fragmentação da molécula-mãe. 
Os íons são detectados em uma analisador, que mede a carga do íon e a sua massa. 
Este é o único detector que permite a identificação definitiva de uma molécula, pois o 
espectro de fragmentos produzido é característico para cada composto.

Compostos desconhecidos podem ser identificados através da comparação 
eletrônica do espectro de fragmentação da molécula com uma biblioteca de espectros 
de fragmentação de todas as moléculas conhecidas, armazenada no software do 
computador, que controla o detector. Na análise de amostras do meio ambiente o 
espectrômetro de massa geralmente é precedido de um cromatógrafo a gás, onde ocorre 
a separação da mistura em componentes individuais. A injeção de amostras diretas na 
célula de colisão do espectrômetro também é possível, mas pode dificultar a identificação 
de compostos, pois os espectros conterão fragmentos de várias moléculas diferentes.

A cromatografía gasosa permite a análise de compostos voláteis e semi voláteis 
em campo. Entre todas as metodologias descritas neste capítulo, esta é a única que 
permite a separação de compostos estruturalmente e químicamente semelhantes e a 
sua identificação definitiva (detetor de massa). Compostos voláteis podem ser injetados 
diretamente no cromatográfo, se presentes em amostras de gases, ou indiretamente, 
pelo método de headspace, no caso de amostragem de solo ou água. Neste caso, a 
amostra é acondicionada em um frasco herméticamente fechado e aquecida a uma 
temperatura pré-determinada, para a volatilização dos compostos. Uma alíquota da fase 
gasosa do frasco, o headspace, é injetada no cromatógrafo para análise dos componentes 
voláteis. Os limites de detecção na injeção direta variam entre 20 a 200ppbv (ppb por 
volume) de gás. Etapas de concentração prévia dos analitos em resinas adsorventes 
permitem a redução considerável destes limites. A análise de compostos semi voláteis 
depende da extração dos mesmos com solventes das amostras de solo ou água.

Os processos de extração preferencia lm ente  em pregados em cam po 
minimizam o consumo de solventes como, por exemplo, métodos baseados na extração 
em fase sólida, onde a amostra de água ou o extrato de solo são filtrados através de 
uma resina porosa que retém os analitos de interesse. Estes analitos são eluídos da 
resina com um volume mínimo de solventes e injetados no cromatógrafo. Na 
microextração em fase sólida a resina é impregnada na superfície de um filamento, 
que é colocado em contato com a amostra durante um tempo determinado. Os analitos 
adsorvem na resina. A dessorção ocorre por aquecim ento  d ire tam ente  no 
compartimento de injeção do cromatógrafo. A análise em campo por cromatografía 
gasosa de compostos que dependem de derivatização ainda não é possível, na prática. 
Os custos de cromatógrafos de campo variam de cerca de US$ 10,000.00 a US$
90,000.00 dependendo do número de detectores e se o equipamento é especializado 
na detecção de um grupo limitado e definido de compostos, ou se ele serve para 
análise de toda a gama de compostos analisáveis por cromatografía gasosa.
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Fluorescência  de 
raios X (XRF -  X-ray 
tluorescence) é uma técnica 
de análise elementar em
pregada para a detecção 
e quantificação de amos
tras de metais, principal
mente (MELQUÍADES & 
APOLONI, 2004). O ins
trumento gera raios X (fótons 
acelerados oriundos do 
decaimento de substância 
radioativa) com energia 
maior do que a energia de 
ligação dos elétrons da ca
mada interna dos elementos 
a serem analisados. Os raios 
X colidem com elétrons das 
cam adas internas dos 
átomos e, com o conse
qüência da adsorção de

, energia, estes elétrons são 
FIGURA 12. Representação esquemática da emissão de . ^

u a a v n c /  'v a ♦ ejetados do atomo. O espaçoraios-X no metodo de XRF de analise de metais. J . y . r  3
vazio e im ediatam ente 
ocupado por um elétron da

camada de valência. Como o nível energético deste elétron é superior ao do elétron 
da camada interna que ele vai substituir, ocorre a emissão de fótons de raios X, que 
são analisados no detector (Figura 12).

O equipamento pode analisar simultaneamente a concentração de vários 
. metais diferentes, pois cada metal emitirá raios X com nível de energia (comprimento 
de onda) diferente. XRF pode ser utilizado diretamente para analisar metais 
em amostras de sólidos (solos, pó). No caso da análise de amostras de água, 
é nessário concentrar os colóides com metais na superfície de liltros para 
posterior análise por XRD. Em virtude da variabilidade do nível de energia dos 
raios X emitidos de diferentes elementos, unidades portáteis são equipadas com 
diferentes fontes de raios X, cada uma adequada para a detecção de um grupo 
limitado de elementos:

Fe-55: enxofre, potássio, cromo, titânio e cálcio;

Cd-109: vanádio, cromo, manganês, ferro, cobalto, níquel, cobre, zinco, arsênico, selênio, 
estrôncio, zircônio, molibdênio, mercúrio, chumbo, rubídioe urânio;

Am-241: cádmio, estanho, antimônio, bário e prata.

5.6 Fluorescência de raios X

El ét ron ej et ado após  
col i são c o m fóton de 

rai o-X

l.ktron Já camada L §
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Os fabricantes destes equipamentos estão progressivamente substituindo as 
fontes radioativas de raios X por tubos catódicos, cuja operação não depende da 
aquisição de uma licença para manuseio de equipamento radioativo. Os limites de 
quantificação de XRF para amostras de sólidos variam de 50 a 900 mg/kg, dependendo 
do equipamento e do procolo de análise. A análise de uma amostra é completada em 
poucos minutos, a amostra não é destruída no processo. Um instrumento de campo 
custa entre US$ 30,000.00 e US$ 50,000.00

5.7 Detetores de fotoionização ou de ionização por chama

Estes sistemas para análise de vapores de matéria orgânica não permitem 
identificar substâncias individuais, mas discriminam entre grupos de substâncias com 
propriedades fisicoquímicas semelhantes. Por exemplo, os equipamentos fornecem 
dados sobre a quantidade de hidrocarbonetos em uma amostra de gás, mas não sobre 
a identidade química destes hidrocarbonetos. O preço de um sistema varia entre US$
4,000.00 e US$ 25,000.00 sendo que o preço de um detector portátil situa na faixa 
dos US$ 4,000.00 a US$ 8,000.00.

6. Im p lem entação  em  cam po

Todos os métodos de análise de poluentes em campo descritos acima, permitem 
analisar as amostras praticamente sem infraestrutura. É importante ressaltar, porém, 
que a geração de dados quantitivos em campo com limites de detecção semelhantes 
aos relizados em laboratórios depende de uma infraestrutura um pouco mais refinada. 
Deve contar com a instalação de laboratórios de campo em trailers ou em barracos 
equipados com ar condicionado e com um mínimo de infraestrutura de bancada para 
permitir o trabalho seguro e preciso dos analistas químicos. Uma análise comparativa 
da aplicabilidade dos sistemas de análise em campo, descritos acima, aos diferentes 
problemas de caracterização de áreas contaminadas está indicada na Tabela 3.

TABELA 3. Limites de detecção de kits de imunoensaio para diferentes compostos  nas matrizes água 
e solo.

Matriz Anál i se c o mp o s t o s  Tipo de  anál ise

Técnica Gás  Água Sol o  grupos individuais s creeni ng S e mi  Quanti tativa Cus t o
K 6  quant i t a t i va

orgâni co inorgânico

x x  x x x  bai xo

x x x x x bai xo

x x  x ba i xo

x x  x x  médi o

x x x x  e l e va do

x x x  x e l evado

x x  x baixo

x x  x baixo

Im unoensaios x x

Kit colorim étrico x x

E nsaios enzim áticos x

S en sores de fibra o ca  x

C ro  m ato  grafia g aso sa  x x x

Fluorescência de raios X x x

D ete to re s  de
fo to ion ização
D etetores de ionização  
por chama



546 Microbiologia Ambiental

Referências

BARBER. T.E.; FISHER, W.G; WACHTER. E.A. 
On-line monitoring of  aromatic hydrocarbons 
using a near-ultraviolet fiber-optic absorption 
sensor. E n v iron m en ta l  Sc ien ce  and  
Technology, v.29, p. 1576-1580, 1995.

BARNARD. S.M; WALT, D.R. Fiber-optic organic 
vapor sensor. E nv ironm enta l  Sc ien ce  and  
Technology, v.25, p. 1301-1304. 1991.

BROWNE, C.A.; TARRANT. D.H., OLTENAU,  
M.S . MULLENS, J.W ; CHRONISTER, E.L 
Intrinsic sol-gel clad fiber-optic sensors with 
time-resolved detection. Analyt ica l  
Chemistry.  v.68,  p.2289-2295 .  1996.

CRUMBLING, D.M.; GRIFFITH. J; POWELL. D. 
P. Improving decision quality: making the case 
for adopting next generation site caracterization 
practices. Remediation, v. 13, p.91-111, 2003.

GRATE, J W ; ABRAHAM , M.H. Solubility  
interactions and the design o f  chemical ly  
selective sorbent coatings for chemical sensors 
and arrays. S en so rs  and A ctua to rs  B. v .3. 
p.85-1 1 1. 1991.

GRATE, J.W.; PATRASH. S.J.; ABRAHAM. M.H.; 
DU, C.M. Selective vapor sorption by polymers 
and cavitants on acoustic wave sensors: is 
this molecular recognition') Analyt ica l  
Chemistry.  v.68,  p.913-917 ,  1996.

HOMSHER, M.T.; HAEBERER. F.; MARSDEN, P.J.; 
MITCHUM. R.K.; NEPTUNE. D.; WARREN, J. 
Perfiormance-based criteria for field analysis. a 
panei discussion. Environmental Lab Oct/Nov. 
1999.

JENKINS, T.F.; GRANT. C.L.; BR AR, GS.; THORNE, 
P.G.; RANNEY, T.A.; SCHUMACHER, PW. 
Assessment of sampling error associated with 
collection and analys is  of soil samples  at 
explos ives-contaminated sites. 1996. 38p. 
Relatório. US Army Corps of  Engineers Cold 
Regions Research & Engineering Laboratory 
Special Report 96-15.

JIN. S Y ; XU, Z.C.; CHEN, J.P.; LIANG, X.M.; 
WU. Y.N., QIAN. X.H. Determination o f  
organophosphate and carbamate pesticides based 
on enzyme inhibition using a pH-sensitive  
fluorescence probe, Analytica Chimica Acta,  
v.523, p. 117-123, 2004.

MELQUIADES, F.L.; APPOLON1 C.R. Application 
of  XRF and field portable XRF for 
environmental analysis. Journal o f  
Radioanaly t ica l and Nuclear Chemistry  
v.262, p.53*3-541, 2004.

MOORE, E.L.; DE PAULA. R.P. Optical fibers 
and integrated opt ics .  Em Sensors  - A 
Comprehensive Survey, v. 1 (W. GÕPEL. J. 
HESSE E J. N. ZEMEL. eds ), pp. 217-245, VCH. 
Weinheim. Alemanha, (1989).

ROBBAT. A. A guidel ine  for dynamic  
workplans and field analytics: the keys to 
cost -ef fect ive  site characterization and 
cleanup. Report. 28pp. http://clu_in.org/  
download/char/dynwkpln.pdf. (1997).

ROY, S.; FOUILLAC. A.M. Unceratinties related 
to sampling and their impact on the chemical 
analysis of  groundwater. Trends in Analytical 
Chemistry.  v.23, p. 185-193, 2004.

SCHADE, W.; BUBLITZ. J. On-site laser probe for 
the detection of  petroleum products in water 
and soil. Environmental Sc ience and  
Technology, v .30. p. 1451-1458. 1996.

SEITZ. W R. Chemical sensors based on immobilised 
indicators and fiber optics. CRC Criticai  
Reviews in Analytical  Chemis try.  v. 19, 
p. 135-173, 1988.

SPOKES. G.N.; BRADLEY, J. Performance testing 
of selected test kits for analysis of water samples. 
ASTM Special Technical Puhlication.  
v.l 102, p .184-200, 1991.

VAN EMON. J M ; GERLACH, C.L. A Status report 
in field-portable immunoassay. Environmental 
Science  and Technology,  v.29. p.312-317.  
1995.

WH1TE. J.; KAUER. J.S.: DICKINSON. T A.; 
WALT. D.R. Rapid analyte recognition in a 
device based on optical sensors and the olfactory 
system Analytical Chemistry,  v.68, p.2191- 
2202, 1996.

http://clu_in.org/


24

Paulo Negrais Seabra

P E T R O B R A S /C E N P E S  - Ilha do  F undão , quad ra  7, P red io  20 , C id ad e  U n iv e rs ita r ia  - C E P : 2 1 9 4 9 -9 0 0  - R io  d e  Jane iro . RJ

Fu
lu 

PS
 

S
ci

hi
i



548 Microbiologia Ambiental

I .  In tro d u ç ã o

O solo tem uma extrema importância para o homem e a natureza. Ele é a 
base para a vida e habitat para os seres humanos, animais, plantas e outros organismos. 
Grande parte dos nossos alimentos provêm do solo, que como parte integrante dos 
sistemas naturais, cumpre papel importante no ciclo da água e dos nutrientes. O solo 
é um espaço com intensa atividade microbiológica, meio para a decomposição, equilíbrio 
e renovação química, fruto das propriedades filtrante, de tamponamento e de conversão 
de substratos, o que o toma a fonte mais importante de proteção aos recursos hídricos, 
em especial às águas subterrâneas.

A contaminação de solos iniciou-se com o surgimento das primeiras sociedades 
humanas. Existem registros sobre solos poluídos por rejeitos de mineração e de fundição 
de metais já  no século I a.C. Com o advento da Revolução Industrial a contaminação 
de solos por rejeitos aumentou consideravelmente.

Contudo, a conscientização em grande escala das conseqüências da poluição 
dos solos só teve início nos anos 70. Um dos primeiros casos relatados com ênfase 
pelos meios de comunicação foi o de Love Canal, próximo à Nova Iorque, onde um 
condomínio com 2.500 casas foi construído sobre um antigo aterro de rejeitos perigosos 
contendo solventes químicos (U.S. ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY, 
2005a). Desde então, a contaminação de solos e seu tratamento têm despertado um 
crescente interesse aos EUA, Canadá e Europa.

Em 1980, o Congresso americano estabeleceu o CERCLA (Comprehensive 
Environmental Response, Compensation and Liability Act) -  também conhecido 
como Superfundo -  lei que estabelece o uso de recursos do contribuinte americano 
para localizar, investigar e remediar aproximadamente 1.300 áreas prioritárias nos 
EUA, todas contaminadas com resíduos perigosos (U.S. ENVIRONMENTAL 
PROTECTION AGENCY/SUPERFUND, 2001).

A Holanda foi o primeiro país a desenvolver em 1983, um critério de qualidade 
para solos e águas subterrâneas, a chamada “Lista ABC”. Neste sistema, levaram- 
se em consideração três fatores importantes para a avaliação da magnitude da 
contaminação: natureza e concentração dos contaminantes, condições específicas 
dós sítios que afetam o transporte e o destino dos contaminantes e, uso e função do 
solo, grau de exposição e risco (CASARINI, 2000). No Brasil, em 2001, o estado de 
São Paulo foi o primeiro a editar padrões de referência de qualidade e valores de 
intervenção para solos e águas subterrâneas (CETESB, 2001a).

A indústria de petróleo, em suas diversas atividades -  produção, refino, 
transporte e comercialização, apresenta risco ambiental inerente que precisa ser 
constantemente gerenciado. Os vazamentos acidentais de petróleo e derivados em 
dutos, embarcações e unidades industriais, são exemplos desses impactos ao ambiente. 
De 1992 a 1996, 9 milhões de litros/ano de petróleo vazaram em ambiente aquático
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somente nos EUA (AMERICAN PETROLEUM INSTITUTE, 1998). Em termos 
mundiais, o montante de óleo vazado em 1997 foi da ordem de 210 milhões de litros, 
sendo 91 milhões de litros não provenientes de embarcações (ETKIN, 1999).

/£o los  contaminados por vazamentos de petróleo ou por seus derivados podem 
ser tratados por diversos processos biológicos, físicos, químicos, físico-químicos ou 
térmicos (DEUEL & HOLLIDAY, 1997). A aplicação de processos biológicos ao 
tratamento de solos contaminados por hidrocarbonetos de petróleo, tem despertado 
um grande interesse das comunidades acadêmica e industrial nas duas últimas décadas. 
São processos de tratamento que utilizam organismos (bactérias, fungos e/ou vegetais) 
para reduzir ou eliminar compostos orgânicos acumulados no ambiente, perigosos 
aos ecossistemas e à saúde humana. Entre as principais vantagens do emprego dos 
processos biológicos está o seu baixo custo em comparação com o de processos 
convencionais (DAVIS et a i,  1995). Ainda, são processos naturais com baixo consumo 
de energia e que causam poucas mudanças nas características físicas, químicas e 
biológicas do meio. /

Freqüentemente a biorremediação de solos contaminados por hidrocarbonetos 
de petróleo atua em ambientes multifásicos e heterogêneos, onde o contaminante 
está presente em associação com as partículas do solo, dissolvido nas fases líquidas 
e gasosas. Devido a essa complexidade, o sucesso da biorremediação de um solo 
depende de um enfoque multidisciplinar, envolvendo microbiologia, engenharia, 
ecologia, geologia e química.

2. P e tró leo  e derivados

O petróleo é constituído de várias centenas de compostos orgânicos (Figura 
1) que podem ser divididos em hidrocarbonetos alifáticos (alcanos, alcenos e cíclicos), 
hidrocarbonetos aromáticos (mono e poli aromáticos), asfaltenos (fenóis, ácidos graxos, 
cetanos e ésteres) e compostos polares que incluem as resinas (piridina, quinolinas, 
carbazóleo, amidas, tiofeno, entre outros).

Entre os hidrocarbonetos alifáticos, os alcanos (normal e iso, conhecidos como 
parafinas) são encontrados no petróleo na faixa de 5 até 40 átomos de carbono. O gás 
natural associado ao petróleo contém os alcanos mais voláteis, isto é, aqueles com 
baixas massas molares (metano em sua maioria) e quantidades progressivamente 
menores de etano, propano e butano. Os clicloalcanos presentes são conhecidos também 
por naftênicos. Os alcenos (também chamados de olefinas) são raros no petróleo.

Os hidrocarbonetos aromáticos compreendem o benzeno, os alquilbenzenos 
(tolueno, xilenos, etilbenzeno e outros.) e os policíclicos (como naftaleno, antraceno, 
fenantreno, entre outros).

As resinas e os asfaltenos compreendem a fração pesada do petróleo, com 
estruturas químicas complexas e com alta condensação de anéis aromáticos. 
Normalmente, contêm átomos de nitrogênio, enxofre e oxigênio.

A composição de 636 petróleos de diversas regiões do mundo foi avaliada, 
mostrando que as proporções de hidrocarbonetos alifáticos, hidrocarbonetos 
aromáticos, resinas e asfaltenos variavam muito. A composição desses petróleos
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variou dentro das seguintes faixas: 40 
a 80% de hidrocarbonetos alifáticos; 
15 a 40% de hidrocarbonetos 
aromáticos; 0 a 20% de resinas e 
asfaltenos (TISSOT & WELTE, 
1978).

Estudos com 60 petróleos 
diferentes, avaliaram a variação da 
composição dos 16 hidrocarbonetos 
polic íclicos arom áticos (HPA) 
prioritários da EPA. As concentra
ções encontradas de 6 dos 7 HPA 
carcinogênicos foram bem baixas, na 
média de 0,06 mg/kg de óleo para o 
indeno( 1,2,3-cd)pireno a 5,5 mg/kg de 
óleo para o benzo(a)antraceno, e 
média de concentração do criseno de 
28,5 mg/kg de óleo (KERR et al., 
1999).

Outro estudo avaliou a varia
ção da concentração de 18 metais 
pesados em 26 amostras de petróleo. 
A concentração média dos metais foi 
inferior a 1,5 mg/kg de óleo, exce
tuando níquel, vanádio e zinco, cujas 
concentrações médias foram de 20,63 
e 3 mg/kg de óleo, respectivamente

(MAGAW et a i ,  1999).
Dentre os derivados de petróleo, a gasolina contém, em média, de 50 a 70% 

de h idrocarbonetos alifáficos (parafinas e naftênicos) em peso, 25 a 45% 
de a ro m á tico s  (b en zen o  e to lu en o  podem  ating ir  3,5 e 20% em peso, 
respectivamente) e até 20% de olefinas (BÉRAUD, 1997). Os destilados médios 
(óleo diesel, querosene e querosene de aviação) podem conter de 5 e 12% (p/p) de 
alquilbenzenos.

aaliuluia ftlpoCMka

F IG U R A  I. E s t r u tu ra s  q u ím ic a s  de a lg u n s  
compostos encontrados no petróleo (CONNELL 
& MILLER, 1984).

3. B iodeg radação  de p e tró le o  e derivados

A capacidade dos microrganismos em degradar petróleo e derivados, utilizando- 
os como fonte de energia e carbono, está bem reportada na literatura (ATLAS, 1988; 
ROSATO, 1997).

Vários fatores influenciam a taxa de biodegradação dos compostos presentes 
no petróleo e produtos, como microrganismos com capacidade de utilizar poluentes 
orgânicos como fonte de energia, que devem estar em contato direto com os 
contaminantes.
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TABELA 1. Falores que influenciam a biodegradação.
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Fatores químicos e físicos do  
contaminante

Fatores químicos e 
físicos d o  so lo

F a t o r e s  b i o l ó g i c o s

Concentração

Toxicidade

C om pos ição  química

Estado físico Potencial redox

Temperatura

Umidade

Distribuição dos  
microrganismos no solo

Tipos de  microorganismos  
d egradadores  

Técnica  de  inoculaçào  

Técnica  d e  adaptação

Uma dada população microbiana necessita de condições ambientais específicas 
para realizar a biodegradação de contaminante, pois, caso contrario, esta população entrará 
em latência até que as condições ideais sejam disponibilizadas. Os principais fatores que 
influenciam a biodegradação de um contaminante no solo estão listados na Tabela 1.

3 .1 Composição química x biodegradação

Algumas generalizações podem ser feitas quanto à susceptibilidade dos 
hidrocarbonetos de petróleo ao ataque microbiano (BARTHA & ATLAS, 1987):

a) Os hidrocarbonetos presentes em uma mistura complexa como o petróleo são, em 
sua maioria, biodegradados por culturas microbianas mistas de maneira simultânea 
e em diferentes velocidades. A velocidade de biodegradação dos hidrocarbonetos 
do petróleo varia em função do desaparecimento de certos componentes e da 
mudança da biota presente no sistema.

b) A presença de um dado hidrocarboneto em uma mistura de compostos de petróleo 
como substrato, pode ter uma influência positiva (pelo processo de cometabolização) 
ou negativa (pela sua toxicidade) na biodegradação desta mistura.

c) A utilização de alcanos C 1-C4 é restrita a poucas espécies. Os alcanos na faixa de 
C5-C9 são tóxicos a muitos microrganismos devido ao seu efeito solvente, isto é, 
tendem a romper a estrutura da membrana lipídicados microrganismos (SIKKEMA 
et a l , 1995). Os n-alcanos C10-C22 normalmente são facilmente metabolizados. 
Os alcanos com massas molares maiores, do tipo graxa sólida, não são facilmente 
biodegradados por serem sólidos e hidrófobicos à temperatura fisiológica. Contudo, 
já foi observada uma lenta biodegradação de n-alcanos com mais de 44 átomos de 
carbono.

d) Os iso-alcanos são menos biodegradáveis comparando-se com os n-alcanos 
correspondentes. O radical metila pode retardar ou bloquear completamente a 
biodegradação.

e) Alcenos (olefinas) tendem a ser mais tóxicos, ao menos em condições aeróbias. 
São menos degradáveis quando comparados aos n-alcanos análogos. Entretanto, 
os alcenos são raros no petróleo bruto.
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f) Os hidrocarbonetos inonoaromático rapidamente podem ser tóxicos, mas em baixas 
concentrações podem ser utilizados por diversos microrganismos. Hidrocarbonetos 
poliaromáticos contendo de 2 a 4 anéis, podem ser biodegradados a taxas que 
decrescem com o aumento no número de anéis aromáticos. Os naftalenos, 
compostos com dois anéis aromáticos, tendem a serem degradados mais lentamente 
que os compostos monoaromáticos. Contudo, vários trabalhos mostraram uma 
degradação mais rápida do naftaleno e metilnaftaleno, em relação ao benzeno e n- 
hexadecano, em sedimentos contaminados com hidrocarbonetos de petróleo (LEE 
& HOEPPEL, 1991). Em sedimentos contaminados com petróleo, os monoaromáticos 
são degradados mais rapidamente que a fração de alcanos. A variação no processo 
de degradação dos hidrocarbonetos aromáticos pode ser atribuída ao tipo de 
combustível e a fatores ambientais presentes, já que a biodegradabilidade é quase 
sempre ligada à viabilidade dos microrganismos. Hidrocarbonetos poliaromáticos com 
cinco ou mais anéis são de biodegradação difícil e lenta.

g) Os cicloalcanos de baixo peso molecular raramente servem como substrato, sendo 
degradados lentamente e em baixas concentrações. Os cicloalcanos altamente 
condensados são refratários à biodegradação.

h) Os compostos heterocíclicos que contém nitrogênio, enxofre e/ou oxigênio, quando 
não muito condensados, podem sofrer degradação limitada. Asfaltenos altamente 
condensados são muito resistentes à biodegradação.

Dois excelentes trabalhos compilaram diversos estudos sobre a biodegradação 
de hidrocarbonetos alifáticos e aromáticos (WATKINSON et a i,  1990; SMITH, 1990), 
Onde são apresentados os mecanismos de biodegradação dos hidrocarbonetos mais 
estudados.

A Tabela 2 apresenta um resumo da relação entre a estrutura química de 
alguns hidrocarbonetos de petróleo, quais derivados são encontrados e sua 
biodegradabi 1 i dade.

TABELA 2. Estrutura química e  biodegradabilidade (U.S. Environmental Proteclion Agency, 1995).

Biodegradabil idade Exemplo de  constituintes
Derivados nos quais o s  constituintes 

são usualmente encontrados
Mais degradável n-butano, n-pentano,  n -octano Gasolina

N o n a n o Ó leo  diesel
Metilbutano, dimetilpentenos,  

metiloctanos
Gasolina

B en zen o ,  to lueno,  eti lbenzeno,  
xilenos

Gasolina

Propi lbenzenos Ó leo  diesel , querosene

D e c a n o s Ó leo  diesel
D o d e c a n o s Querosene
Tridecanos Ó leos  combustíveis para aquecimento

Tetradecanos Ó leos  lubrificantes

Nafta lenos Ó leo  diesel
Fluorantenos Querosene

r
Pirenos Ó leos  combustíveis para aquecimento

M en o s  degradável A cenaftenos Ó leos  lubrificantes
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3.2 Solubilidade em água

O comportamento de uma mistura de hidrocarbonetos em água é bem diferente 
do que em solo. A maior diferença entre ambientes aquáticos e terrestres está 
relacionada ao movimento e à distribuição do óleo no meio físico, além da presença 
de matéria particulada, que afeta as características físicas e químicas do óleo e, 
conseqüentemente, a sua suscetibilidade à biodegradação (BOSSERT & BARTHA, 
1984). Os vazamentos terrestres são caracterizados, principalmente, pelo movimento 
vertical dos hidrocarbonetos através das cam adas do solo. A infiltração dos 
hidrocarbonetos no solo reduz a emissão de seus compostos voláteis para a atmosfera 
e as partículas sólidas podem reduzir, por sorção, a toxicidade de seus componentes.

A baixa solubilidade dos hidrocarbonetos em água dificulta o acesso dos 
microrganismos ao óleo. Os hidrocarbonetos aromáticos são mais solúveis em água 
do que os alifáticos, mas sua solubilidade diminui com a adição de radicais alquil 
(YAWS & YANG, 1990). Observa-se na Tabela 3 que a solubilidade de alguns 
compostos alifáticos decresce com o aumento da massa molar, sendo listadas 
propriedades físicas de alguns compostos de petróleo.
TABELA 3. Propriedades físicas de hidrocarbonetos alifáticos e  aromáticos  (EASTCOTT, 1988;  

HOWARD, 1990).

Composto
n-alcanos

N °  de carbonos  
(anéis de 
benzeno)

M assa
molar

Ponto  de  
Fusão ( ° C )

Ponto  de  
Ebulição ( °C )

Solubilidade
(mg/L)

N -A lcanos
etano 2 30,1 - 1 7 2 , 0 - 8 8 , 6 6 3 , 7
n-hexano 6 8 6 ,2 - 9 4 , 3 6 8 , 7 12,3
n-decano 10 128 ,3 - 3 1 , 0 1 7 4 ,0 0 ,0 5
n-hexadecano 16 2 2 6 , 4 19 ,0 2 8 7 , 0 5 ,2  x  10-5
n-eicosano 20 2 8 2 , 6 3 6 ,7 3 4 3 , 0 3,1 x  10 -7
n- hexacosano 26 3 6 6 , 7 5 6 , 4 4 1 2 , 2 1,3 x  1 0 - 1 0
lso -A lcanos
2-metilpentano 6 8 6 ,2 1 5 4 ,0 6 0 ,3 13,8
2 , 2 , 4 - trimetilpentano 8 114,2 107 ,2 1 2 7 ,0 2 ,4
4-metiloctano 9 1 2 8 ,3 - 1 4 2 ,0 0,12
Alcenos
1-hexeno 6 8 4 ,2 - 1 3 9 ,8 6 3 ,5 5 0 ,0
trans-2-hepteno 7 9 8 ,2 - 1 0 9 , 5 9 8 , 0 15 ,0
1-octeno 8 112,2 -121,0 121,0 2 ,7
Monoaromáticos
benzeno (D 78,11 5 ,5 80 ,1 1 7 9 1 ,0
tolueno ( D 9 2 , 1 3 - 9 5 , 0 110 ,6 5 3 4 ,8
o-xileno (D 1 0 6 ,1 6 - 2 5 , 0 1 4 4 ,4 17 5 ,0
etilbenzeno (D 1 0 6 , 1 6 - 9 4 , 9 136 ,2 1 5 2 ,0
Poliaromáticos
na ft ale no (2) 1 2 8 ,1 6 8 0 ,0 2 1 8 , 0 31 ,7
antraceno (3) 1 7 8 ,2 2 2 1 7 , 0 3 5 4 , 0 0 ,0451
fenantreno (4) 1 7 8 ,2 2 10 1 ,0 3 4 0 , 0 M
pire no (5) 2 0 2 , 4 150 > 3 6 0 0 , 1 3 2
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A formação de emulsões pela produção microbiana de biossurfactantes é um 
processo importante na mobilização de hidrocarbonetos por fungos e bactérias 
(SINGER & FINNERTY, 1984).

3.3 Concentração do contam inante

A taxa de biodegradação de muitos compostos orgânicos, principalmente em 
ambientes aquáticos, é normalmente proporcional à sua concentração. Há compostos, 
como os hidrocarbonetos poliaromáticos, cujas taxas de biodegradação são mais 
limitadas devido à baixa solubilidade em meio aquoso do que por sua concentração no 
meio (THOMAS et al., 1986). Assim, a forte dependência da taxa de biodegradação 
à concentração é, geralmente, observada com hidrocarbonetos de maior solubilidade 
em água.

/A ltas  concen trações  de h id rocarbone tos  podem causar inibição da 
biodegradação devido à limitação de nutrientes ou de oxigênio, ou ainda, ao efeito 
tóxico exercido pelos hidrocarbonetos voláteis (FUSEY & OUDOT, 1984). Dibble 
e Bartha (1979) demonstraram que o aumento da massa de hidrocarboneto em um 
lodo oleoso aplicado em solo, na faixa de 1,25 a 5% hidrocarboneto/massa solo 
seco, p rovocou  au m en to  da ev o lu ção  de C 0 2, e para o teor de 10% de 
hidrocarbonetos, houve decréscimo em 15% na evolução de C 0 2 em relação à 
respiração do solo. j

3.4 Temperatura do solo

A temperatura do solo é um dos fatores mais importantes no controle 
da atividade microbiana e das taxas de biodegradação da matéria orgânica. As taxas 
de degradação enzimática e o metabolismo microbiano, teoricamente, dobram a cada 
aumento de 10°C, até atingir temperaturas inibitórias, que para a maioria dos 
microrganismos é aproximadamente 40°C (ATLAS, 1988; LEAHY & COLWELL,
1990). <\ temperatura pode também influenciar indiretamente a biodegradação de 
um componente, ou mistura, pela mudança de suas propriedades físicas, composição 
química ou toxicidade à microflora. Em baixas temperaturas, a viscosidade do óleo 
aumenta e sua solubilidade em água diminui e a volatilização de alcanos tóxicos de 
baixo peso molecular é reduzida, adiando o início da biodegradação/

3.5 Umidade do solo

lO solo deve possuir umidade suficiente para estimular o crescimento de 
microrganismos degradadores, mas não em demasia, a ponto de levar à redução da 
permeabilidade do solo. A água é necessária para o crescimento microbiano, para a 
difusão dos nutrientes e para a eliminação dos excretas. O nível de umidade do solo 
influencia os tipos de microrganismos presentes e os processos de volatilização. 
Normalmente, os teores de água no solo ideais para atividade microbiana são de 25 a
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85% da capacidade de campo, dependendo do tipo de solo e do contaminante (PAUL 
& CLARK, 1989)J

Holman e Tsang (1995) mostraram que a biodegradação de hidrocarbonetos 
aromáticos foi mais eficiente em teores de umidade entre 50 e 70% da capacidade de 
campo para um solo franco siltoso./Para sistemas de biopilha, Von Fahnestock e 
colaboradores (1998) recomendam a faixa ótima de umidade de 10% a 20% em 
peso, correspondendo à faixa de 70% a 95% da capacidade de campo do solo.

3.6 pH

Ò  pH do solo influencia os processos de biorremediação, pois a maioria das 
bactérias vive na faixa de pH de 5 a 9, com um valor ótimo, em geral, um pouco 
acima de 7 (DRAGUN, 1988). iMudanças no pH podem causar alterações na 
comunidade microbiana, uma vez que cada espécie possui pH ótimo especifico. De 
modo geral, poucos são os solos que necessitam de ajuste radical de pH antes do 
tratamento. Para pH muito ácido, é adicionado cal para elevá-lo, e para pHs muito 
básico, adiciona-se sulfato de amônia ou sulfato de alumínio para reduzi-lo 
(HUESEMANN, 1994).

3.7 Biodisponibilidade de compostos orgânicos no solo

Os poluentes presentes em solos e sedimentos, em muitos casos, são oriundos 
de contaminações antigas. Vários estudos mostraram que pesticidas persistentes (DDT 
e dieldrin dentre outros) e outros compostos orgânicos inicialmente desapareciam do 
solo com velocidade razoável, mas em seguida a velocidade diminuía de modo 
considerável. Em muitos casos, nessa segunda fase, a velocidade de desaparecimento 
era muito baixa e de difícil detecção, pois esses compostos orgânicos são intemperizados, 
isto é, biodegradados pelos microrganismos (assim como perdas por volatilização e 
por outros processos abióticos), levando de forma clara à diminuição progressiva de 
sua biodisponibilidade aos microrganismos (ALEXANDER, 1995).

A taxa e a extensão da biodegrada
ção de compostos orgânicos no solo, princi
palmente para compostos hidrofóbicos, são 
afetadas pelas complexas interações entre 
as moléculas dos contaminantes, as partícu
las do solo, da água intersticial e dos microrga
nismos degradadores dos contaminantes. 
Observa-se na Figura 2 a dissolução dos 
compostos orgânicos na fase aquosa que 
envolve as partículas do solo, dissolvidos na 
fase vapor, sorvidos nas partículas sólidas ou 
na matéria orgânica ou ainda como líquido 
de fase não aquosa -  NAPL (non aqueous 
phase liquid).

NAPL

Partícula
Sólida

Agua
Material
Sorvido

FIGURA 2. Distribuição dos contaminantes 
orgânicos nas diversas fases na zona não 
saturada do solo.



556 Microbiologia Ambiental

Nos casos em que a taxa de biodegradação dos contaminantes é próxima à 
taxa de dessorção destes contaminantes da fase sólida do solo e a de dissolução do 
NAPL, a biorremediação é limitada pela sua biodisponibilidade. Quando a taxa de 
biodegradação é muito menor que a de dessorção, então, fatores microbianos limitam 
a biorremediação.

Processos intensivos de mistura de solo, adição de agentes surfactantes e 
estimulação eletrocinética são algumas soluções para elevar a biodisponibilidade dos 
compostos orgânicos. Mesmo sabendo que muitas bactérias têm capacidade de 
degradar compostos hidrofóbicos, pouco se conhece das estratégias utilizadas para 
melhorar seu acesso a poluentes hidrofóbicos no solo (W1CK et a l , 2001). A mais 
conhecida é a produção de biossurfactantes, onde os glicolipídios e os fosfolipídios 
são os mais comuns grupos de biossurfactantes encontrados; contudo, o tipo, a 
quantidade e a qualidade do surfactante microbiológico dependem da natureza do 
substrato, entre outros fatores (W1LLUMSEN & KARLSON, 1997).

Os biossurfactantes são usualmente produzidos por microrganismos quando 
crescidos em substratos pouco solúveis em água (NEU, 1996). O aumento da 
biodegradação de compostos hidrofóbicos é devido à solubilização ou emufsificação 
destes poluentes sorvidos ou em fase livre com auxilio de surfactantes microbianos, 
que formam uma pseudofase miscelar dentro da fase aquosa, acumulando o 
contaminante facilitando seu transporte e aumentando o acesso aos microrganismos 
(ZHANG et a l ,  1997).

3.8 Resíduos de ligação

Todos os compostos químicos orgânicos antropogênicos formam resíduos não 
extraíveis, em extensão variável, quando em contato com o solo. Esse fenômeno tem 
sido estudado há anos, especialmente no campo da agroquímica de solos. Processos 
análogos têm sido observados durante a biorremediação de solos contaminados por 
hidrocarbonetos. A formação de resíduos de hidrocarbonetos poliaromáticos tóxicos 
e carcinogênicos é de particular interesse.

Os resíduos de ligação (bound residues) de pesticidas despertaram interesse 
na comunidade científica há mais de três décadas quando estudos demonstraram que 
somente poucos pesticidas não era biodegradada, mas sim ligada aos minerais de 
argila e à matéria orgânica do solo (KÀSTNER & R1CHNOW, 2001). A formação 
de resíduos de ligação no solo é atribuída principalmente a interações físicas e químicas 
dos compostos xenobióticos com a matéria orgânica natural. Os principais fatores 
que influenciam a sua formação são:

• Reatividade química das substâncias antropogênicas;

• Reatividade do substrato ligante (matriz macromolecular);

• Processos de transformação microbiana;

• Presença de agentes catalisadores como enzimas, minerais de argila, oxigênio e 
compostos de manganês e ferro.
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Os resíduos de ligação têm sido considerados como o principal sumidouro de 
compostos orgânicos no solo. Eles são usados em estratégias alternativas à 
biorremediaçâo de contaminantes antropogênicos (BOLLAG, 1992).

JÒ processo geral de formação de resíduos de ligação é freqüentemente 
considerado como uma transformação de poluentes antropogênicos em húmus, já 
que o carbono xenobiótico fica associado com a matéria orgânica natural presente no 
solo. Assim, o carbono xenobiótico é seqüestrado pelas matrizes orgânicas 
macromoleculares, de difícil acesso, com o uso de procedimentos analíticos 
convencionais. Com a ligação, o composto xenobiótico perde a sua identidade estrutural, 
o que inclui suas características físicas, químicas e b io lóg icas .-^

^H upe e colaboradores (1998) desenvolveram estudo para levantar o balanço 
de carbono de óleo diesel durante sua biodegradação em solo. Ao final do teste, 59% 
do carbono presente no óleo diesel inicialmente foi convertido a dióxido de carbono, 
4% foi volatilizado, 4% foi incorporado à biomassa e 8% foi extraído por processo 
convencional de extração (Tabela 4). A diferença obtida no balanço de carbono foi 
de 24%, sendo sugerido que esta quantia pode ter ficado sorvida no húmus do solo 
como resíduo de lig ação ,^

A atividade microbiana estimula a formação de resíduos de ligação e está 
associada à biodegradação da respectiva substância química, que quando ligada ao 
material residual, tem sua biodisponibilidade reduzida no solo. Contudo, se por um 
lado a toxicidade real da substância diminui, por outro, a sua persistência no ambiente 
é aumentada. As conseqüências ecológicas dos resíduos de ligação não foram ainda 
bem avaliadas, sendo necessário saber quanto tempo estes materiais ligados à matriz 
húmica do solo ficam imobilizados. Como os resíduos macromoleculares não extraíveis 
são de difícil analise por meio de procedimentos analíticos convencionais, as 
conseqüências ecológicas desses resíduos precisam ser melhores estudadas, 
principalmente em termos de sua estabilidade química a longo prazo.

Num contexto de avaliação de risco ambiental, o emprego de técnicas de 
biorremediaçâo deve levar em consideração a formação de metabólitos não extraíveis.

4. Estratégias de tra ta m e n to  de so lo  c o n ta m in a d o

Três estratégias básicas são usadas, em separado ou em conjunto, para a 
remediação de solos contaminados por hidrocarbonetos de petróleo: destruição ou

TABELA 4. Balanço de massa de carbono (FÍUPE et al. , 1998).

Fração
Porcen tagem  d e  carb ono  de  

ó le o  d ie se l  na fração

Hidrocarbonetos de petróleo totais extraíveis 8

Volatilizado 4

Convertido em C 0 2 59

N ão  quantificado (sorvido na matriz do so lo ) 24

Biomassa microbiana 4
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alteração dos contaminantes; extração ou separação dos contaminantes do local; e 
imobilização dos contaminantes.

As tecnologias capazes de destruir os contaminantes ou alterar sua estrutura 
química podem ser divididas em processos físicos (incineração, dessorção térmica, 
lavagem com água, e outros), químicos (solidificação/estabilização, oxidação química, 
e outros) e biológicos (biorremediação). Esses métodos podem ser aplicados in situ 
ou ex situ. Nos processos in situ , a remediação é feita no próprio meio contaminado, 
sem a escavação do solo. No caso de técnicas ex situ , o solo é escavado retirado e 
tratado em instalação de depuração específica no local (on-site) ou fora dele (off- 
site).

Qualquer que seja a estratégia utilizada de tratamento, as funções naturais 
do solo serão perturbadas. No caso do uso de técnicas in situ, o solo pode sofrer 
mudanças em sua estrutura e/ou no balanço hídrico. Já as técnicas ex situ podem 
modificar as características do solo de modo mais intenso, podendo haver diminuição 
das quantidades de matéria orgânica, nutrientes e capacidade de troca catiônica, 
com conseqüente redução de suas propriedades filtrantes, de tamponamento e de 
depuração.

A Figura 3 ilustra a classificação das tecnologias de remediação em função 
do tipo de estratégia. Geralmente, uma única tecnologia não pode remediar totalmente 
um sítio contaminado, assim é indispensável a combinação de diversas técnicas.

A Tabela 5 
mostra a distribuição de 
tecnologias utilizadas 
nos sítios tratados do 
programa Superfundo, 
entre 1982 e 1999 (U.S. 
Environmental Protec- 
tion Agency, 2001). 
Neste programa, técni
cas de biorremediação, 
incluindo a fitorreme
diação, foram aplicadas 
em 89 sítios (12%), e os 
processos ex situ foram 
em pregados em 49 
casos, enquanto que os 
tratam entos in situ  
tiveram sua aplicação 
em 40 casos.

5. B io rre m e d ia çã o

A biorremediação é um conjunto de processos de tratamento que utiliza 
organismos (bactérias, fungos e vegetais) para biodegradar, reduzir ou eliminar o

FIGURA 3. Classif icação das tecnologias de remediação em 
função do tipo de estratégia (adaptado da DOD Environmental 
Technology Transfer Committee, 1994).
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TABELA 5. Distribuição do uso de tecnologias de tratamento de solos  em sítios dentro do programa 
Superfundo (U.S. Environmenial Proleclion Agency, 2001).

Tecnologia Núm ero  de  sítios %

Solidificação/Estabilização 137 18,5
Incineração (off-site) 94 12,7

D essorção  Térmica 61 8,3

Biorremediação 4 9 6 ,6
Incineração (on-site) 42 5 ,7

Tratamento Químico 10 1,4
Neutralização 7 0 ,9

Lavagem de Solo 6 0 ,8

Aeração Mecânica do Solo 5 0 ,7

Extração do Vapor do Solo 5 0 ,7

Extração por Solvente 4 0 ,5
Queima/Detonação a C éu  Aberto 2 0 ,3

Vitrificação 2 0 ,3
Separação Física 1 0,1
EX SITU  TOTAL 4 2 5 57 ,5
Extração do Vapor do Solo 196 2 6 ,5
Solidificação/Estabilização In Situ 4 6 6 ,2

Biorremediação In Situ 35 4 ,7

Inundação de Solo  In Situ 16 2 ,2
Recuperação Térmica Melhorada 6 0 ,8
Tratamento Químico 5 0 ,7

Fitorremediação 5 0 ,7
Extração de  Duas Fases 3 0 ,4
Separação Elétrica 1 0,1
Vitrificação 1 0,1
IN SITU TOTAL 3 1 4 4 2 ,5

TOTAL 7 3 9 1 0 0 ,0

risco de compostos orgânicos perigosos ao meio ambiente e à saúde humana. A 
biorremediação pode ser realizada com a adição de nutrientes e a otimização de 
condições ambientais do solo (pH, temperatura, umidade, entre outros), chamada 
bioestimulação, ou pela adição de microrganismos com a capacidade de degradar 
contaminantes específicos rapidamente, conhecida com o bioaum entação ou 
bioaumento.

Em relação às técnicas convencionais (incineração, aterro, entre outro), as 
técnicas de biorrem ediação são norm alm ente  mais econôm icas , elim inam  
permanentemente o risco da contaminação e têm boa aceitação pública. Há um 
encorajamento das agências reguladoras ambientais com respeito à sua utilização, 
podendo ser associadas com outros métodos químicos ou físicos de tratamento.

Contudo, há diversas limitações para o uso da biorremediação. Diversas 
substâncias não são susceptíveis à b iodeg radação , com o m etais pesados,
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radionuclídeos e alguns compostos organoclorados. fem alguns casos, a biodegradação 
do contaminante pode levar à formação de metabólitos tóxicos.^

A seguir serão descritas as principais técnicas de biorremediação de solos, 
aplicabilidade, vantagens, desvantagens e custos.

5.1 Landfarming

O Landfarming é um sistema 
de tratamento ex situ que consiste de 
uma célula, geralmente impermeabi
lizada, para evitar a percolação dos 
lixiviados, no qual o solo contaminando 
é disposto e homogeneizado periodi
camente por meio de aragem (Figura 
4)-

No landfarming, assim como 
em outros processos biológicos, os 
constitu in tes orgânicos do solo 
contaminado são degradados, transfor
mados ou imobilizados pelos micror
ganismos nativos. Diversos fatores 
podem ser controlados para melhorar 

a taxa de degradação do contaminante, dentre os quais a umidade (geralmente por 
irrigação), a aeração (por aragem do solo, com uma freqüência pré-determinada), os 
nutrientes e o pH. A eficiência de biodegradação é função também do tipo e 
concentração do contaminante, propriedades do solo, temperatura, volatilização, e 
vários outros (U.S. Army Environmental Center, 2002).

Este processo tem sido usado com sucesso há mais de 25 anos pela indústria 
de petróleo no tratamento de solos contaminados por hidrocarbonetos de petróleo 
(RISER-ROBERTS, 1998). A biorrem ediação não degrada contam inantes 
inorgânicos, no entanto, pode ser utilizada para alterar o estado de valência dos 
compostos inorgânicos e provocar a sorção, a imobilização em partículas do solo, a 
precipitação, o acúmulo e a concentração dos compostos inorgânicos em micro e 
macrorganismos.

Os fatores que podem limitar a aplicabilidade ou eficiência do processo de 
landfarming incluem: necessidade de grandes espaços; dificuldade de controle da 
umidade do solo em função das chuvas nos sistemas sem cobertura, interferindo no 
tempo de tratamento; volatilização dos contaminantes para a atmosfera e geração de 
poeira, principalmente durante a aragem e outras operações de manejo.

Os custos de instalação, operação e manutenção de um sistem a de 
landfarming para remediar solos contaminados por hidrocarbonetos de petróleo são 
relativamente baixos comparados com outras tecnologias de tratamento (US$ 30 a 
60/ton). O tempo de tratamento pode ser de 6 meses a 2 anos, dependendo do 
contaminante (U.S. Army Environmental Center, 2002).
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No mundo, os casos de campo onde vêm sendo empregados os sistemas de 
landfarming são inúmeros (U.S. Army Environmental Center, 2002). A Petrobras 
foi pioneira na implantação desse sistema no Brasil em diversas refinarias. O SITEL 
- Sistema Integrado de Tratamento de Efluentes Líquidos do Pólo Petroquímico do 
Sul - tem sistema de landfarming com seis células, compreendendo uma área por 
célula de 1.911 n r  (CORSAN, 2005).

5.2 Tratamento de solo (Land Treatment)

O sistema de tratamento de solo, também conhecido por land treatment, é 
um processo de biorremediação in situ, em escala de campo, no qual a superfície de 
solos e/ou sedimentos contaminados são revolvidos por aragem, incrementando assim 
a atividade biodegradativa dos microrganismos endógenos. O princípio do tratamento 
é o mesmo do land farm ing , porém sem a construção de uma célula com 
impermeabilização e de sistema de drenagem de coleta de lixiviado. O sítio do 
tratamento deve ser gerenciado de forma a prevenir possíveis contaminações de 
água subterrânea, água superficial, ar ou cadeia alimentar. Para tanto, é necessária a 
implantação de um programa de monitoramento adequado.

Este processo tem promovido sucesso no tratamento de solos contaminados 
por hidrocarbonetos de petróleo, com baixa eficiência para hidrocarbonetos pesados. 
Contaminantes que foram tratados com sucesso por esse processo incluem óleo diesel, 
óleos combustíveis, querosene de aviação, borras oleosas, resíduos de preservação 
de madeira (hidrocarbonetos aromáticos policíclicos, pentaclorofenol e creosoto), 
resíduos de coque e alguns pesticidas (U.S. Army Environmental Center, 2002).

Os fatores que podem limitar a aplicabilidade ou eficiência do processo são 
basicamente os mesmos apresentados para o landfarming. Visando prevenir a 
contaminação das águas superficiais, deve ser construído um sistema de drenagem 
superficial de água de chuva. Os custos do tratamento de solo estao na faixa de US$ 
30 a US$ 70 por m3 e o tempo de tratamento pode levar de 6 meses a 2 anos, 
dependendo do contaminante (U.S. Army Environmental Center, 2002). Não foram 
encontrados relatos de uso desta técnica no Brasil.

5.3 Biopilha

O sistema de biopilha, uma variação da técnica de compostagem de materiais 
orgânicos, é uma tecnologia ex-situ já  desenvolvida em escala industrial basicamente 
para solos arenosos. O solo escavado contaminado é colocado em pilhas, cujo teor do 
contaminante presente é reduzido por biodegradação. Umidade, nutrientes, oxigênio, 
temperatura e pH podem ser controlados para estimular a atividade degradativa dos 
microrganismos presentes no solo (Office of Underground Storage Tanks, 1995; U.S. 
Army Environmental Center, 2002).

As biopilhas são normalmente dispostas em locais impermeabilizados com 
mantas para reduzir os riscos de migração do lixiviado para regiões de subsuperfície
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não contam inadas. O oxigênio é 
fornecido por meio de uma rede de 
tubos perfurados instalado acima da 
base, conectada a um soprador ou 
bomba a vácuo (Figura 5). Em alguns 
casos, é necessário  constru ir um 
sistema de coleta de lixiviado para o 
seu tratamento, especialmente quando 
existe sistem a de d istribu ição  de 
umidade. Usualmente, as biopilhas são 
cobertas com mantas impermeáveis 
para minimizar o escape de poluentes, 
principalm ente voláteis, além de 
proteger o solo do vento e das chuvas 
(Von FAHNESTOCK et a l., 1998).

A biopilha é usada em tratamentos de curta duração (3 a 6 meses), em 
condições otimizadas. O sistema de biopilha tem projeto e construção relativamente 
simples, necessitando de área menor do que o sistema de landfarming. Algumas 
desvantagens são: os constituintes voláteis tendem a evaporar durante o tratamento, 
sendo necessários sistemas de coleta de emissões de vapores sistemas de coleta de 
emissões de vapores; o sistema tem baixo desempenho em solos com baixa 
condutividade hidráulica (K < IO4 cm/s) e com teor de silte e argila superior a 10%, 
em peso, e a redução da concentração de poluente abaixo de 95% é difícil alcance. 
Os custos de investimento e operação são relativamente baixos, na faixa de US$ 100 
a 200/t, incluindo a preparação do local e a colocação de manta protetora (U.S. 
Army Environmental Center, 2002).

A biopilha já provou ser eficiente na diminuição da concentração de 
praticamente todos os constituintes presentes em produtos de petróleo, principalmente 
em solos arenosos (KONING et al., 1998; J0RGENSEN et al., 2000, NAMKOONG 
et a l., 2002, U.S. Army Environmental Center, 2002). Para solos argilosos, poucas 
são as referências de sucessos de sua aplicação (CHAINEAU et a l., 2003).

No Brasil, a primeira aplicação do sistema de biopilha foi o tratamento de solo 
contaminado por óleo combustível na Refinaria Henrique Lage, em São José dos 
Campos. O projeto e a execução do tratamento foram realizados pela BluePoint 
Ambiental Ltda (BLUEPOINT, 2005) em 2000, com o uso de sistema de aeração 
passiva. A partir de então, vários foram implantados, principalmente em refinarias e 
terminais de petróleo.

5.4 Compostagem

Na compostagem os compostos orgânicos presentes no solo são metabolizados 
e transformados em húmus e em subprodutos inertes, tais como dióxido de carbono, 
água e sais minerais, tanto em condições aeróbias como anaeróbias. Esse método de 
estabilização de resíduos orgânicos tem sido empregado há várias décadas para

FIGURA 5. Sistema de biopilha com sistema de 
aeração na Refinaria Landulpho Alves, Bahia.
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estercos de anim ais, b io-só lidos 
municipais, poda de jardinagem  e 
resíduos urbanos orgânicos, dentre 
outros (U.S. Environmental Protection 
Agency, 1998). As condições 
termofílicas (50 a 65°C) devem ser 
mantidas durante o processo até atingir 
o estágio maduro, quando as 
tem peraturas decrescem . O solo 
contaminado é colocado em leiras ou 
pilhas, que são periodicam ente  
reviradas mecanicamente para que haja 
incorporação de oxigênio (Figura 6).

Nos últim os anos, a 
compostagem também tem sido em

pregada no tratamento de solos contaminados por hidrocarbonetos de petróleo, 
HPA, pesticidas e explosivos (TNT, RDX, entre outros), com bons resultados 
(U.S. Army Environmental Center, 2002; U.S. Environmental Protection Agency,
1998). Material estruturante (cavaco de madeira, resíduos de agricultura, 
entre outros) é misturado ao solo para melhorar a sua textura, visando melhorar 
a permeabilidade de gases e líquidos na leira. Muitas publicações utilizam os 
termos biopilha e compostagem como sinônimos. Contudo, de modo geral, para 
sistemas com revolvimento periódico das pilhas tem-se empregado o termo 
compostagem.

As vantagens e desvantagens da compostagem são basicamente as mesmas 
da biopilha, porém com melhor controle da permeabilidade do solo, principalmente no 
caso de tratamento de solos argilosos. O revolvimento periódico das pilhas evita a 
compactação do solo com o tempo, o que é prejudicial para boa transferência de ar e 
líquido pela biopilha.

No Brasil, a aplicação da técnica de compostagem em escala semi-industrial 
e industrial foi pouco citado em literatura técnica. Seabra e colaboradores (SEABRA 
et a l., 2005) desenvolveram o tratamento de solos argilosos e arenosos, contaminados 
por derramamentos acidentais de petróleo com biopilhas dinâmicas. No caso de solos 
argilosos, cujo teor médio de HPT inicial era de 5,8% em massa, o melhor desempenho 
de remoção de HPT alcançado foi de 86,2% após 24 semanas de tratamento. A 
remoção de HPT (concentração inicial de 1,7% em base mássica) obtida para solos 
arenosos foi de 70%, mas com apenas 12 semanas de tratamento. Em ambos os 
casos empregou-se casca de arroz como material estruturante, com relações 
volumétricas de solo-casca de 9:1 a 4:1.

5.5 Biorreator

F IG U R A  6. S is tem a  de co m p o s tag em  em 
Carmópolis, Sergipe.

O tratamento do solo em biorreator envolve o tratamento controlado do solo 
escavado, geralmente numa fase lama. O solo escavado passa inicialmente por um
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processo de retirada de pedras e entulho. Depois, é misturado com água numa 
co n c e n tra ç ã o  d e p e n d e n te  da c o n c e n tra ç ã o  dos con tam inan tes , taxa de 
biodegradação e a natureza física do solo. Em alguns processos existe uma pré- 
lavagem do solo para concentração dos contaminantes. A areia limpa pode ser, 
então, descartada, restando somente os finos contaminados e o efluente líquido 
para serem tratados biologicamente. Normalmente, a lama contém de 10 a 30% de 
sólidos em peso.

Os sólidos são mantidos em suspensão num reator cilíndrico e misturados 
com nutrientes e oxigênio, verificando-se o pH. Microrganismos também podem ser 
adicionados ao sistema se a população presente não for suficiente. Quando a 
biodegradação é completada, a lama é desidratada por meio de clarificadores, 
centrífugas, filtros à vácuo, filtros prensa, entre outros.

Existem também os biorreatores de fase sólida, que funcionam com teores de 
umidade baixas, na faixa de 70% da capacidade de campo do solo. Entre as diversas 
configurações, podemos destacar os de tambores rotativos e parafusos sem-fim.

Os biorreatores são usados basicamente no tratamento de solos escavados 
contaminados por compostos orgânicos semivoláteis e voláteis não halogenados. Solos 
não homogêneos e argilosos podem dificultar seu manuseio. Além disso, a secagem 
dos sólidos finos após o tratamento e a disposição do efluente líquido não reciclado 
podem ser dispendiosas.

No Brasil, o Centro de Tecnologia Mineral (CETEM) está desenvolvendo um 
reator de fase sólida patrocinado pela Petrobrás. Já se obteve uma eficiência de 
remoção de HPT superior a 60%, com 42 dias de tratamento (RAIMUNDO & 
R1ZZO, 2004). O objetivo deste estudo é utilizar o reator na aceleração da remoção 
de contaminantes num curto prazo de tempo. Em seguida o solo poderá passar por 
um tratam ento com plem entar (como biopilha ou landfarm ing) ate atingir a 
concentração alvo da remediação.

5.6 Biorremediação melhorada de solo

A biorremediação melhorada de solo é um processo biológico in situ em que 
os microrganismos nativos ou adicionados ao meio são estimulados por meio da 
circulação de soluções aquosas, através dos solos contaminados, de maneira a 
aumentar a biodegradação dos contaminantes orgânicos ou imobilizar os inorgânicos. 
A irrigação em solos rasos pode ser realizada através de galerias de infiltração ou por 
aspersão, enquanto que para solos profundos são usados poços de injeção. Parâmetros 
importantes como nutrientes, oxigênio, pH entre outros são corrigidos com o objetivo 
de aumentar a eficiência do processo.

Em condições aeróbias e na presença de nutrientes, os microrganismos podem 
converter os contaminantes orgânicos a CO„ H ,0 e biomassa. Já na ausência de On 
(anaerobiose) e dependendo das condições químicas e microbiológicas de subsuperfície, 
os contaminantes orgânicos podem ser metabolizados a metano (metanogênese), o 
sulfato convertido a H,S ou S., (redução de sulfato) e o nitrato ser transformado em 
N  ̂ (desnitrificação).
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A principal vantagem deste processo é permitir que o solo seja tratado in situ 
sem que seja escavado e transportado, evitando maiores alterações no local de 
contaminação. Contudo, é uma tecnologia que requer um longo de tempo de tratamento, 
podem levar até alguns anos.

As técnicas de biorremediação têm tido sucesso no tratamento de solos 
contaminados com hidrocarbonetos de petróleo, inclusive com os hidrocarbonetos 
monoaromáticos (benzeno, tolueno, etilbenzeno e xilenos -  BTEX), especialmente 
em locais com baixo nível de contaminação.

Os fatores que podem limitar a aplicabilidade ou eficiência do processo 
são: aumento da mobilidade do contaminante, tornando necessário o tratamento 
da água subterrânea subjacente; colonização preferencial de microrganismos, 
causando obstrução dos poços de injeção de água e nutrientes; e existência 
de fluxos preferenciais no solo, diminuindo o contato entre os fluidos injetados 
e os con tam inan tes . Esta tecn o lo g ia  não deve  ser u ti l iz a d a  em  solos 
heterogêneos, argilosos ou muito e s tra t if ic a d o , dev ido  às lim itações  na 
transferência do 0 2 (ou outro aceptor de elétrons). As condições climáticas, como 
por exem plo, tem peratura  e chuvas, a fe tam  a d eg rad ação  b io lóg ica  dos 
contaminantes.

As diversas variantes da biorremediação melhorada de solo vêm sendo usadas 
há mais de dez anos nos EUA, Canadá, Holanda e Alemanha, entre outros. Nestes 
países existem mais de 150 empresas de engenharia e consultoria que projetam e 
aplicam esta técnica em escala industrial (U.S. Army Environmental Center, 2002). 
No Brasil poucos registros do emprego desta técnica em campo são encontrados. 
Segundo a Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambiental de São Paulo 
(CETESB), existem atualmente 10 sítios aplicando técnicas de biorremediação, porém 
sem especificar o tipo de sistema empregado (CETESB, 2005).

Os custos de tratamento variam de US$ 30 a 100/m3 de solo. As principais 
variáveis que afetam o custo são o tipo do contaminante, a profundidade da 
contaminação, além do possível uso da bioaumentação (U.S. Army Environmental 
Center, 2002).

5.7 Fitorremediação de compostos orgânicos

A fitorremediação é um conjunto de processos in situ que utiliza plantas para 
remover, transferir, estabilizar ou destruir os contaminantes orgânicos e inorgânicos 
presentes no solo. Há diversos mecanismos utilizados pelas plantas na fitorremediação, 
tais como: biodegradação na rizosfera, a fito-extração ou fito-acumulação, a 
fitodegradação e a fito-estabilização. O capítulo 26 trata mais detalhadamente desse 
assunto.

Na biodegradação da rizosfera (ver capítulo 26) substâncias liberadas pelas 
raízes fornecem nutrientes aos microrganismos que incentivam a biodegradação dos 
contaminantes. As raízes das plantas também aumentam a permeabilidade do solo, o 
que facilita o transporte de água e sua aeração, aumentado a eficiência dos processos 
biodegradativos dos contaminantes.
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A fito-acumulação é a absorção de contaminantes pelas raízes das plantas e 
a sua translocação/acum ulação  nas folhas e talos. Já a fitodegradação, é a 
metabolização de contaminantes dentro do tecido das plantas. As plantas produzem 
enzimas tais como oxigenases e dehalogenases, que auxiliam a degradação catalítica 
dos contaminantes. A fito-estabilização é o fenômeno de produção de compostos 
químicos pelas plantas para imobilizar contaminantes na interface das raízes com o 
solo.

A fitorremediação pode ser aplicada para a remediação de metais, pesticidas, 
solventes, explosivos, petróleo e derivados, além de lixiviados de aterros.

A escolha das espécies de plantas adequadas ao processo de fitorremediação 
está condicionada às condições climáticas (temperatura, umidade do ar e do solo, 
insolação, ventos, entre outros). A profundidade da zona de tratamento é determinada 
pelas raízes. A eficiência do processo de fitorremediação diminui com o aumento da 
sorção dos poluentes no solo e os contaminantes podem ser mobilizados para água 
subterrânea ou bioacumulados em animais.

Na última década, foram desenvolvidos diversos projetos de pesquisa 
em laboratório e em campo para avaliar a aplicabilidade da fitorremediação, 
com resultados bastante promissores, principalmente no tratamento de solos 
contaminados por metais (U.S. Environmental Protection Agency, 2000, U.S. Army 
Environmental Center, 2002). No Brasil, este método ainda é pouco difundido, 
necessitando de uma maior investigação com o emprego de espécies vegetais 
brasileiras. Segundo a CETESB, há atualmente um sítio em São Paulo onde está 
sendo aplicada a técnica de fitorremediação, sem especificar qual o tipo empregado 
(CETESB, 2005).

5.8 Bioventilação (Bioventing)

A bioventilação (bioventing) é uma técnica de remediação in situ de solo 
contaminado por compostos aerobicamente degradáveis. Oxigênio é fornecido à região 
do solo contaminado por meio de uma rede de tubos, podendo ser tanto por injeção 
como por extração de ar em fluxo lento, para estimular a atividade microbiana (Figura 
7). O tratamento pode durar de poucos meses a vários anos, dependendo do 
contaminante e das características geológicas do local.

Essa técnica foi desenvolvida para remediação de bases da força aérea
americana, sedo testada em 117 bases. Seu uso é 
regulam entado em 30 estados americanos e 
aprovado em todas as 10 regiões da EPA. Aplica- 
se em solos contaminados por hidrocarbonetos, 
so lven tes  não clorados, alguns pesticidas, 
preservantes de madeira e outros compostos 
químicos orgânicos (U.S. Army Environmental 
Center, 2002).

Fatores que podem  lim itar a ap li
cabilidade e eficiência do processo incluem: lentes

C ontra ia  d a  a m ia soa i 
B om ba  d a  a r  i t m t n la o c j t  
o u  k  »<o jQ .

F IG U R A  7. E s q u e m a  t íp ico  de 
b io v e n t i l a ç ã o  ( a d a p ta d o  de 
DOD, 1994).
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de solos saturados e de baixa permeabilidade que reduzem o desempenho da 
bioventilação; armazenamento de vapores em porões dentro do raio de influência 
dos poços de injeção de ar, o que pode ser contornado pela extração do ar próximo 
a estes locais; solos com umidade muito baixa, que podem limitar a biodegradação 
e por conseqüência a efetividade da b ioven tilação ; pode ser necessário  o 
monitoramento dos gases exaustos na superfície; e temperaturas muito baixas 
diminuem a velocidade da degradação.

Os custos variam de US$ 10a US$ 70 /m3, dependendo do tipo e concentração 
do contaminante, permeabilidade do solo, quantidade e espaçamento entre os poços, 
taxa de bombeamento e tratamento de gases exaustos (U.S. Army Environmental 
Center, 2002).

No Brasil, há algumas experiências no emprego da bioventilação, principalmente 
em postos de serviços. Segundo a Cetesb, existem cinco locais onde a bioventilação 
está sendo aplicada (CETESB. 2005).

5.9 Atenuação natural monitorada

A atenuação natural monitorada (ANM) é o uso de processos naturais 
encontrados em subsuperfície, que reduzem as concentrações do contaminante a 
níveis que não ofereçam riscos à saúde humana e ao meio ambiente, num prazo de 
tempo razoável comparado aos oferecidos pelos métodos ativos. Esses processos 
físicos, químicos e biológicos, que atuam sem a ação do homem na redução de massa, 
toxicidade, mobilidade, volume ou concentração dos contaminantes, incluem 
volatilização, dispersão, diluição, sorção, biodegradação e reações químicas com 
materiais de subsuperfície.

De todos esses processos naturais de atenuação, a biodegradação é o mais 
importante, já evidenciado por diversos autores (BARKER et a l., 1987; CHIANG et 
al., 1989; WEIDEMEIER e ta i ,  1995: BENETT1, 1999). Por isso, a atenuação natural 
é também conhecida como biorremediação intrínseca ou natural, processo em que os 
microrganismos presentes na subsuperfície degradam os contaminantes sem o estímulo 
do homem.

A biorremediação intrínseca não é uma tecnologia propriamente dita, e sim 
uma estratégia de remediação. O uso desta abordagem requer avaliações da taxa de 
degradação dos contaminantes e de suas vias de transporte, uso de modelagem 
matemática para prever as concentrações dos contaminantes à montante de pontos 
receptores sensíveis (poços de abastecimento de água, corpos d’água superficiais), 
principalmente quando a pluma de contaminação está ainda se expandindo (U.S. 
Army Environmental Center, 2002).

Nos últimos anos, em função do crescente interesse no em prego da 
biorremediação intrínseca pela indústria e agências governamentais americanas, 
diversos protocolos desta técnica foram criados (RENNER, 1998; MACDONALD, 
2000). Esses protocolos são freqüentemente utilizados pelas partes responsáveis pelo 
sítio contaminado ou reguladores para planejar, implementar, justificar ou avaliar o 
uso da biorremediação natural no sítio.
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1. R e tro sp ec tiva  h is tó r ic a

O emprego da nomenclatura fitorremediação (grego phyto = planta; latim 
remediwn -  cura ou restauração) para referir-se à tecnologia que utiliza plantas com 
o propósito de limpar ambientes contaminados por substâncias poluentes é recente, 
embora seus princípios já  venham sendo implementado há 300 anos. Em séculos 
passados, na Europa, eram utilizados ecossistemas artificiais, que consistiam de solos 
ricos em matéria orgânica, plantas aquáticas, algas e microfauna, para tratar águas 
contaminadas com detritos ricos em metais originados da mineração do carvão.

O primeiro relato completo sobre a capacidade das plantas terrestres de 
acumular metais data de 1865 e foi publicado na obra de J. Sachs intitulada Hcmdbuch 
der Physiologischen Botanik. Este compêndio inclui dados analíticos sobre o conteúdo 
em Zinco (Zn) das plantas Thlaspi cdpestre var. ccdaminare, Viola calaminaria, 
Armeria vulgaris e Silene inflata, encontradas numa área rica em calamina (silicato 
básico de Zn) próxima a Aachen, na Alemanha. No ano de 1948, foi publicada outra 
obra importante de autoria de R. P. Sermolli que trata dos estudos botânicos realizados 
pelo autor e outros pesquisadores na região da Toscana, Itália, o qual contém a descrição 
da espécie Alyssum bertolonii e sua extraordinária capacidade em acumular Níquel 
(Ni) (BROOKS, 1998). *

Todavia, foi somente em 1976, que T. Jaffré e colaboradores (JAFFRE et a l., 
1976) introduziram o termo hiperacumulador para descrever a planta Sebertia 
acuminata, que acumula altos níveis de Ni. Segundo esses pesquisadores, plantas 
hiperacumuladoras são aquelas capazes de armazenar quantidades de metal em níveis 
maiores que 0,1 ou 1 % do peso seco, dependendo do metal. O termo fitorremediação 
tomou-se popular a partir da década de 80, pelas obras de S. D. Cunningham e R. R. 
Brooks, quando esta tecnologia passou a ser pesquisada intensivamente por empresas 
privadas, universidades e institutos de pesquisa.

A fitorrem ediação baseia-se na associação entre plantas, comunidade 
microbiana e interface solo/água. Particularmente importante são as interações que 
ocorrem na zona circunvizinha às raízes, denominada rizosfera, pois o número de 
microrganismos nesta área é muito maior que no solo desprovido de vegetação 
(CUNNINGHAM et al., 1996; BROOKS, 1998).

2. Causas da co n ta m in a çã o  ino rgân ica  e seus riscos

Os elementos químicos e seus compostos são constituintes naturais do solo, 
no qual estão presentes em concentrações que normalmente não causam danos à 
biosfera. No entanto, as atividades humanas, como a mineração, a manufatura de 
produtos sintéticos (pesticidas, tintas, pilhas e baterias), a disseminação do chorume
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proveniente dos aterros sanitários e o emprego de fertilizantes são responsáveis pelo 
aumento excessivo da concentração de certos elementos, com conseqüências 
extremamente negativas sobre os seres vivos. Os malefícios causados à saúde são 
decorrentes da exposição crônica através da água contaminada e da transferência 
dos metais na cadeia alimentar. A intoxicação aguda é rara e ocorre através da 
ingestão direta, do contato com a pele ou da inalação de poeira contaminada.

Os principais poluentes inorgânicos compreendem os metais pesados (Pb, 
Zn, Cd, Cr, Co, Cu, Ni e Hg), os semi-metais (As), os não-metais (Se), bem como os 
radioisótopos (3H, l4C, '6C1, wSr, l29I, 137Cs e 238U) e os cátions e ânions derivados de 
minerais (Na+, NH4+, P 0 3 , NO^ e C104 ). Uma vez introduzidas no ambiente, estas 
substâncias permanecem inalteradas, ao contrário das moléculas orgânicas que sofrem 
degradação. As únicas exceções são o Hg e o Se que podem ser transformados e 
volatilizados pela ação dos microrganismos.

3. F ito rrem ed iação  e sua dependênc ia  da 
b iod ispon ib ilidade  dos m e ta is  no solo

No solo, os metais se distribuem em cinco frações principais: a) fração solúvel 
contendo íons e complexos metálicos livres; b) fração correspondente às partículas 
do solo contendo metais adsorvidos, onde ocorrem trocas iônicas; c) fração contendo 
complexos organometálicos; d) fração contendo precipitados de óxidos, hidróxidos 
ou carbonatos metálicos; e) fração contendo agregados de silicatos com metais. 
Somente os metais presentes nas duas primeiras frações estão biodisponíveis para 
absorção pelas raízes e, por isso, a fitorremediação só é eficiente na remoção de 
metais destas frações.

Alguns metais, como Zn e Cd, ocorrem  principalm ente  sob formas 
biodisponíveis, mas outros, como o Pb, ocorrem na forma de precipitados insolúveis, 
mais difíceis de serem mobilizados. Quanto maior for o número de sítios na matriz do 
solo com capacidade para troca catiônica, maior será o número de íons metálicos 
imobilizados. Em condições ácidas, esses íons metálicos podem ser trocados por H+ 
e liberados para a fração solúvel. Dessa forma, o pH do solo afeta não apenas a 
biodisponibilidade dos metais, como todo o processo de transporte e absorção pelas 
raízes.

Ao longo da evolução, as plantas desenvolveram estratégias para maximizar 
a absorção de íons essenciais em situações de suficiência ou deficiência metálica, 
através da liberação de substâncias quelantes ou através da alteração do pH da 
rizosfera. Algumas gramíneas, por exemplo, liberam exudatos ricos em fitosideróforos 
ou fitometalóforos, que formam respectivamente complexos com Fe3* e outros metais. 
Esses complexos representam um suprimento imediato de metal para redução e 
transporte através das membranas (KOCHIAN, 1993; FAN et a l ., 1997). Nas 
situações em que existe excesso de metal, a produção de fitosideróforos ou 
fitometalóforos pela planta possivelmente diminui (ALAM et a i,  2000). No caso das 
dicotiledôneas e monocotiledôneas não gramináceas, são os exudatos vegetais ricos
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em ácidos orgânicos (malato, acetato, citrato e oxalato) que promovem a acidificação 
da rizosfera e aumentam a disponibilidade dos cátions metálicos através da troca 
com H \  Sob condições de estresse metálico, entretanto, a absorção pode ser limitada 
pela complexação dos íons metálicos com os ácidos orgânicos e sua conseqüente 
precipitação na vizinhança das raízes (PELLET et a l., 1995).

A biodisponibilidade dos metais no solo pode ser influenciada pela presença 
de microrganismos. A redução do estado de oxidação do metal pode ser responsável 
pela sua imobilização, como foi demonstrado através de estudos com Pseudomonas 
putida, a qual é capaz de converter Cr6* em Cru (BLAKE et al., 1993). As próprias 
paredes celulares negativamente carregadas das bactérias e fungos servem como 
sítios de ligação e deposição de íons metálicos (GALL1 et al., 1994). A situação 
inversa também pode ocorrer, isto é, os microrganismos presentes na rizosfera podem 
aumentar a mobilidade dos metais através da excreção de compostos orgânicos. 
Existem evidências de que tanto os elementos essenciais como o Ferro (Fe), quanto 
os não essenciais como o Cd, podem ser biodisponibilizados para as raízes em função 
da presença de microrganismos (CROWLEY et al., 1991). No que diz respeito à 
captação de nutrientes como o P, por exemplo, a associação das raízes com certos 
fungos (micorriza) é normalmente benéfica para ambos. No caso de excesso metálico, 
a presença da micorriza pode influenciar a translocação do metal das raízes para as 
folhas, existindo evidências contraditórias que demonstram tanto o aumento da 
translocação, quanto a diminuição (SHETTY et al., 1994; KHAN et al., 2000).

A adição de quelantes artificiais ao solo (Figura 1), com o fim de aumentar a 
solubilidade e a biodisponibilidade dos metais é um recurso que vem sendo investigado 
intensivamente, sobretudo no que diz respeito ao Pb. Vários trabalhos relataram não 
apenas o aumento da solubilização do Pb no solo pela adição de quelantes como o 
ácido etilenodiaminotetraacético (EDTA), mas também o aumento da translocação e 
acumulação nas folhas (VASSIL et al., 1998; KIRKHAM, 2000). Infelizmente, a 
percolação através do solo dos complexos altamente solúveis de Pb-EDTA aumenta 
os riscos de contaminação das águas subterrâneas.

Quelantes sintéticos

Nomenclatura química Abreviação

Ácido etilenodiaminotetraacético EDTA

Ácido hidroxietiletilenodiaminotriacérico HEDTA

Ácido etilenoglicol bis(2-aminoetil éter)-N,N,N'N' tetraacético EGTA

Ácido -N,N'-bis(2-hidroxifenil)etilenodiaminoacético EDDHA

Ácido N,N1-bis(2-hidroxifenil)etilenodiaminodiacético HBED

Nitriloacetato trisódico NTA

Ácido N-(2-acetamido)iminodiacético

S-carboximetilcisteína

F IG U R A  1. Q ue lan tes  s in té t icos  usados  para  aum en ta r a so lub i l idade  m ax im izar  a
biodisponibilidade dos metais no solo.



Fitorremediação de metais 575

4. Resistência e to le râ n c ia  aos m eta is

Para crescerem e com pletarem  seu ciclo vital, as plantas requerem 
macronutrientes (N, P, K, S, Ca e Mg) e micronutrientes (Fe, Zn, Mn, Ni, Cu, Cr, Co, 
Mo e Se). Os elementos essenciais são absorvidos, translocados e armazenados 
através de mecanismos específicos que envolvem a passagem dos metais através 
das membranas. Esse processo é seletivo e mediado por proteínas transportadoras, 
as quais possuem um domínio extracelular de ligação com os íons metálicos e um 
domínio hidrofóbico transmembrana que facilita a passagem dos íons para o meio 
intracelular. O domínio extracelular da proteína é responsável pela especificidade e 
permite a ligação e passagem de determinados íons, mas não de outros. Algumas 
proteínas transportadoras reconhecem e mediam a passagem de cátions bivalentes, 
mas não de cátions mono ou trivalentes.

As proteínas transportadoras são caracterizadas pelos parâmetros cinéticos 
Vmax e Clue definem respectivamente a capacidade de transporte e a afinidade 
pelos íons. Vmax significa a velocidade máxima de transporte dos íons através das 
membranas e Km é a concentração de íons na solução externa que indica quando a 
velocidade de transporte é equivalente a VmaJ2. Portanto, um baixo valor de Km 
significa que a proteína possui elevada afinidade pelos íons e que estes são 
transportados para o interior das células mesmo quando a concentração extracelular 
é baixa (LASAT, 2002). Há evidências de que as proteínas transmembranas não 
diferenciam alguns íons essenciais dos não essenciais. Por exemplo, a absorção e 
transporte do metal tóxico Cd2+ através das membranas é mediada pelas mesmas 
proteínas que carreiam o seu análogo químico essencial Zn2+ (HART et a l 1998).

Dessa forma, a concentração intracelular de íons é mantida dentro dos níveis 
fisiológicos (<10 mg/kg) e não excede as necessidades metabólicas da planta. Esse 
controle rigoroso da concentração dos elementos essenciais e não essenciais e, 
conseqüentemente, da estabilidade do meio interno, é conhecido como homeostase. 
Pequenas concentrações de elementos não essenciais podem até estimular os 
processos biológicos nos organismos, mas altas concentrações de qualquer dos 
elementos causam efeitos tóxicos. As plantas reagem ao estresse metálico por 
aclimatização (resistência) ou adaptação (tolerância) ao meio em que vivem. Estes 
termos são freqüentemente usados como sinônimos, mas na realidade eles tem 
significado diverso (Figura 2).

As plantas desenvolveram  m ecanism os distintos para tolerar altas 
concentrações de metais, sendo que os principais são: a) restrição da absorção do 
metal pelas raízes e sua estabilização do mesmo no solo (plantas exclusoras; e Festuca 
rubra), b) imobilização do metal nas raízes através da adsorção aos sítios 
negativamente carregados das paredes celulares ou pela captura em estruturas 
subcelulares (vacúolos), impedindo o seu movimento para as folhas; c) translocação 
do metal para as folhas e sua acumulação nos vacúolos, por complexação com ácidos 
orgânicos (plantas hiperacumuladoras; e Thlaspi caerulescens e T. goesingense),
d) excreção ativa do metal. A Figura 3 resume os principais processos envolvidos no 
fluxo dos metais da rizosfera para as raízes e folhas, os quais constituem a base da 
fitorremediação.
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Respostas  ao estresse  metálico

Aclimatiaçào
Resistência

Adaptação
Tolerância

Depende de características não herdadas,  que 
podem empregar mecanismos semelhantes ou 
d i feren te s  d a q u e l e s  que  c o n tr ib u e m  para a 
homeostase.  Um indivíduo ou população pode  
resistir e continuar a funcionar perfeitamente 
bem , qu ando  e x p o s t o  a o  e s t r e s s e ,  s e m  que  
haja a l t e r a ç ã o  no s e u  c o n t e ú d o  g e n é t i c o  
(plasticidade fenotípica). Estas características  
p o d e m  ser  p e r d i d a s ,  q u a n d o  a c a u s a  d o  
estresse for removida.

D e p e n d e  d e  c a r a c t e r í s t i c a s  que ev o lu íram  
através  da s e l e ç ã o  natural de  ind iv ídu os  em  
r e s p o s t a  à e x p o s i ç ã o  a c o n c e n t r a ç õ e s  d e  
metal no ambiente, excessivamente  altas. Os  
g e n e s r e s p o n s á v e i s p o r e s t a s c a r a c t e r í s t i c a s  
p o d e m  s e r  p a s s a d o s  p a r a  a s  g e r a ç õ e s  
s u b s e q ü e n t e s .  T o lerâ n c ia  é a c a p a c i d a d e  do  
ind iv íduo d e  manter a h o m e o s t a s e  q u a n d o  
s u b m e t i d o  a d e t e r m i n a d a s  c o n d i ç õ e s  
a m b i e n t a i s  e d e p e n d e  d o  s e u  p o t e n c i a l  
genét ico!_____________  ______________ ______

A TM O SFER A

P re c ip it a ç ã o  d c  f o rm a s  m e tá l ic a s  v o lá te is

► OI MAS

T r a n s p i r a ç ã o

A d s o r ç â o  à  p a r e d e  c e U  • > t

(  O
V o l a t i l i z a ç ã o

T r a n s  l o c a ç ã o  a t r a v é s  d o  t o n o p l a s t o  
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( c o m p l e x a ç ã o  c o m  á c i d o s  o r g â n i c o s )

C A I LK

T r a n s l o c a ç â o  a t r a v é s  d o  x i l e m a  d a s  f o r m a s  

c o n j u g a d a s  d e  m e t a l  c o m  á c i d o s  o r g â n i c o s  

o u  p r o l e i n a s

FIGURA 2. Definição dos termos empregados para explicar como os organismos sobrevivem 
ao estresse metálico.

5. Bases b ioquím icas 
e fisiológicas da 
h iperacum ulação

Um dos aspectos da 
fisiologia vegetal mais 
explorados pela fitorreme
diação é a capacidade das 
plantas de absorver os 
contaminantes da rizosfera e 
translocá-los para as folhas, 
cuja biomassa pode ser então 
colhida e posteriorm ente 
processada (incinerada ou 
usada para compostagem, por 
exemplo). A identificação de 
mais de 200 espécies 
terrestres capazes de tolerar 
e acum ular altas concen
trações de metais pesados nas 
folhas indica que a fitorreme
diação depende muito do 
potencial genético da planta. 
Além de acumular altos níveis 
de m etais essenciais , as 
espécies hiperacumuladoras 
podem absorver e acumular 
elementos não essenciais em 
níveis 100 vezes maior que
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FIGURA 3. Processos envolvidos na fitorremediação de 
metais. Os símbolos C, M, N e V referem-se às organelas 
cloroplasto,  mitocôndria, núcleo e vacúolo respec
tivamente.
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aqueles normalmente encontrados nas plantas comuns, isto é, mais que 100 mg/kg de 
Mn ou Cd, mais que 1000 mg/kg de Co, Cu, Cr ou Pb e mais que 10000 mg/kg de Ni 
ou Zn (LASAT, 2000). As espécies hiperacumuladoras estão distribuídas em várias 
famílias, entre as quais destacam-se aquelas citadas na Tabela I.

Os mecanismos sugeridos até o momento para explicar a hiperacumulação 
de metais estão re lacionados com os sistem as de transporte , com a 
compartimentalização intracelular e com a captura dos metais na parede celular. A 
capacidade de hiperacumular metais pode ser determinada em algumas espécies 
pela velocidade de translocação do metal das raízes para as folhas. A existência 
de tal mecanismo pode ser ilustrada pelo trabalho de Lasat e colaboradores (2000), 
os quais compararam Thlaspi caerulescens e T. arvense. A primeira acumula 
altas concentrações de Zn nas folhas (até 3% do peso seco), enquanto que a segunda 
é uma espécie normal ou não hiperacumuladora. Os autores demonstraram que o 
fluxo de Zn através da membrana plasmática das células das raízes é maior em T 
caerulescens do que em T. arvense, assim como o fluxo através das células das 
folhas e pelo xilema. As análises mostraram que o aumento da velocidade de 
transporte de Zn em T. caerulescens é resultado do nível elevado da proteína 
transportadora de Zn (ZNTI) nas raízes e folhas. Em T. arvense, o nível de ZNT.l 
é muito menor e induzido pela deficiência de Zn. O sequenciamento de ZNTI mostrou 
que esta proteína pertence a mesma família de transportadores IRT1 e ZIP 
encon trada  em A ra b id o p sis  th a lia n a , responsável pela passagem  dos 
micronutrientes Fe e Zn, respectivamente.

No caso de T. goesingense, sua extraordinária capacidade para tolerar e 
armazenar altas concentrações de Ni está relacionada com o transporte eficiente do 
metal para dentro do vacúolo e a sua compartimentalização do mesmo nesta organela 
na forma de complexos com ácidos orgânicos (KRAMER et a l 2000). Em 
T. goesingense o transporte de Ni através do tonoplasto é facilitado pela ligação 
com um quelante citoplasmático, a histidina, e o armazenamento no vacúolo resulta 
da complexação com malato e citrato, promovida pelo pH ácido daquela organela. 
Ao contrário, T. arvense possui uma capacidade limitada de acumular Ni no vacúolo, 
de maneira que fique acumulado no citoplasma das células das raízes. O pH neutro

TABELA 1. Exemplos de espécies naturais hiperacumuladoras de metal.

Elementos Espécies  Famílias

Cu/Co Haumaniastrum robertii Lamiaceae

H. katangense Lamiaceae

Mn M acadamia neurophylla Proteaceae

Maytenus bureaviana Celastraceae

Ni Alyssum berlolonii Brassicaceae

Phyllomelia coronata Rub iaceae

Se Astragalus racemosus Fabaceae

Lecythis o liaria Lecythidaceae

Zn/Cd/Pb Thlaspi caerulescens Brassicaceae

T. rotundifolium Brassicaceae
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do citoplasma facilita a ligação com as biomoléculas, especialmente glutationa, 
aminoácidos, proteínas e nucleotídeos, interferindo com os processos vitais e levando 
à morte celular. A hiperacumulação vacuolar de Zn também foi observada em T. 
caerulescens, cujas folhas armazenam o metal na forma hidratada em coordenação 
com citrato e oxalato (LASAT et al., 2000).

Entre os mecanismos que permitem a acumulação de metais pesados, inclui- 
se a produção de fitoquelatinas, peptídeos ricos em cisteína, cuja fórmula estrutural é 
(gGlu-Cis) nGli. A síntese das fitoquelatinas é induzida por vários metais (Zn, Pb, 
Cu e principalmente Cd) e é catalisada pela fitoquelatina sintetase que media a 
transferência consecutiva de unidades glutamil cisteinil para a glutationa (gGlu-Cis- 
Gli). Possivelmente, as fitoquelatinas funcionam como carreadores citoplasmáticos, 
que facilitam o transporte do metal para o vacúolo através do tonoplasto, minimizando 
desta forma a ação tóxica sobre as células. A evidência para tal hipótese partiu do 
trabalho de Salt & Rauser (1995), que identificaram nas células de Avena scitiva 
(aveia) uma proteína capaz de transportar fitoquelatinas e seus complexos com Cd 
do citoplasma para o vacúolo. Outro grupo menos conhecido de proteínas ricas em 
cisteína envolvidas no transporte de metais em plantas terrestres são as metalotioneínas 
(MURPHY & TA1Z, 1995). No caso das espécies T. caerulescens e T arvense 
mencionadas, não foram observados complexos de coordenação do Ni com S, 
confirmando que as fitoquelatinas não estão envolvidas na acumulação de Ni em 
nenhuma destas espécies.

A parede celular também funciona como um importante reservatório de metais 
devido à existência de inúmeros sítios de ligação com cátions. De acordo com Kramer 
e colaboradores (1997), a espécie hiperacumuladora T. goesingense parece ter maior 
capacidade de acumular Ni na parede celular do que T. arvense, quando expostas a 
concentrações tóxicas deste metal. Essa propriedade pode ser devida à presença de 
uma parede celular mais espessa ou uma parede celular com a matriz modificada, 
que permite maior número de ligações com o Ni.

Embora as espécies naturais possuam extraordinários atributos no que diz 
respeito a hiperacumulação, as possibilidades de empregá-las em fitorremediação 
são limitadas, pois o crescimento destas plantas é normalmente vagaroso, o porte é 
pequeno e a maioria só cresce em habitats restritos. Entretanto, existem perspectivas 
encorajadoras para se contornar estes obstáculos, visto que inúmeros experimentos 
envolvendo a produção de plantas transgênicas tolerantes a concentrações tóxicas 
de metais mostraram-se bem sucedidos (Tabela 2). Até o momento, a maioria destas 
novas variedades foram testadas somente em laboratório, mas não existe dúvidas 
quanto a possibilidade de aplicação no campo.

6. Técnicas em pregadas na fito rre m e d ia çã o  de m eta is

Em fitorremediação, existem diferentes tipos de processos, que abrangem 
um grande número de compostos orgânicos e inorgânicos, porém apenas quatro são 
relevantes para a eliminação ou minimização da poluição causada por metais: a 
fitoextração, a fitoestabilização, a rizofiltração e a fitovolatilização.
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Espécies geneticamente 
modificadas

Prodduto da 
expressão  gênica

O rigem  do gene C aracterísticas Referências

Arabidopsis lha liana metalotioneína Pisum sativum M aior acúmulo de Cu 
nas raízes

Evans ei al., 1992

ion mercúrio redutase Escherichia coli C apacidade de 
volatilizar Mg"

Bizily et al., 2000

arsenato redutase e y- 
glutamilcisteína sin tetase

E. coli M aior acúmulo de As Dhankner et al., 2002

proteína transportadora  de
zinco (ZAT)

A. t ha lia na M aior acúmulo de Zn 
nas raízes

van d er Zaal et al., 
1999

Brassica juncea y-glutamilcisteína sintetase E. coli M aior acúmulo de C d 
nas raízes

Zhu et al., 1999

ATP sulhirilase A. thaliana M aior acúmulo de Se Pilon-Smits et al., 1999

Ipomoea aqualica adenosina fosfosulfato 
redutase

A. thaliana M aior tolerância ao Cd Sakulkoo et al., 2005

Lycopersicum
esculentum

ácido 1 -am inociclopropano- 
1-carboxilico de a mina se

Enterobacter cloacae
M aior tolerância e 
acúmulo de C d, C o, 
C u, Mg, Ni, Pb e Zn

G richko et al., 2000

Nicotiana glauca fitoquelatina sintetase Triticum aestivum M aior acúmulo de Pb 
nas raízes e folhas

G isbert et al., 2003

Nicotiana tabacum arsenato  redutase £ . coli M aior acúmulo de Cd D hankner et al., 2003

proteína transpo rtado ra  de 
conjugados de glutationa 
(Y C F1)

Saccharomyces
cerevisiae

M aior acúmulo de Pb e 
Cd Song et al., 2003

A fitoextração emprega espécies hiperacumuladoras para remover os metais 
do solo. Esta técnica requer o uso de espécies especialmente selecionadas, a correção 
apropriada do solo para permitir o desenvolvimento das plantas e, em certos casos, a 
adição de substâncias quelantes para facilitar a mobilização dos metais. Além disso, 
as plantas devem ser capazes de tolerar alta concentração de metal nas raízes e 
folhas, possuir mecanismos eficientes de translocação do metal para as partes aéreas 
e produzir abundante biomassa folhar. A vantagem deste processo é que o metal é 
permanentemente removido do solo e a desvantagem é a necessidade da biomassa 
ser colhida e processada de maneira apropriada, de acordo com as leis vigentes. A 
fitomineração, que é uma forma de fitoextração, permite que metais valiosos possam 
ser separados facilmente das cinzas originadas da matéria vegetal incinerada..Esta 
técnica é particularmente interessante no caso de minérios pobres em metais preciosos, 
cuja exploração convencional seja inviabilizada pelo custo excessivo. Exemplos de 
espécies hiperacumuladoras de metal encontram-se listadas na Tabela 1. A família 
Brassicaceae é um dos mais importantes grupos, englobando muitas espécies capazes 
de hiperacumular mais de um metal, característica esta que é vantajosa em termos 
de fitorremediação (GRATAO et al., 2005). Entre as espécies mais pesquisadas 
atualmente estão Brassica juncea  e B. napus (Brassicaceae), Helianthus cmnus 
(Compositae) e Ambrosia artemisiifola (Asteraceae).

A fitoestabilização usa espécies perenes para estabilizar ou imobilizar os 
metais no solo. As funções das raízes vegetais são: a) diminuir a percolação de 
água através da matriz do solo, b) atuar como uma barreira que impede o contato 
direto do homem e dos animais com os contaminantes e c) evitar a erosão do solo 
e a disseminação dos metais tóxicos para outras áreas (RASKIN & ENSLEY,
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2000). A fitoestabilização pode ocorrer através da absorção, adsorção, precipitação, 
complexação ou redução dos metais, sendo muito útil no tratamento do solo 
contaminado por Pb, As, Cd, Cr, Cu e Zn. Uma das vantagens deste processo é 
que o descarte da biomassa vegetal não é requerido. As desvantagens são a 
permanência do metal no solo, o uso contínuo de aditivos minerais quimicamente 
reativos (hidroxiapatita, alumina-silicato etc) e o monitoramento freqüente da área 
plantada (RASKIN & ENSLEY, 2000). As espécies vegetais mais estudadas são 
as gramíneas Agrostis tenuis, Festuca rubra e Deschampsia caespitosa, sendo 
que as duas primeiras espécies já são comercializadas para fins de fitoestabilização 
(PANFILI et a i ,  2005).

A rizofiltração é empregada primariamente para extrair metais de águas 
superficiais, subterrâneas e esgotos. Este processo envolve a absorção ou adsorção 
de metais em solução nas raízes de espécies aquáticas ou terrestres, podendo ser 
usada para a remoção de Pb, Cd, Cu, Ni, Zn e Cr. A rizofiltração tem a vantagem de 
que os metais não precisam ser translocados para as partes aéreas. Assim, espécies 
não hiperacumuladoras podem ser empregadas, sendo as terrestres as preferidas, 
porque apresentam raízes mais fibrosas e longas. As desvantagens deste processo 
são a necessidade de ajuste constante do pH, a aclimatização prévia das plantas em 
sistemas hidropônicos contendo água contaminada e a coleta e descarte periódico 
das plantas. Além disso, o desenho dos tanques influi no custo e na eficiência do 
processo. Esta técnica deve ser aplicada preferencialmente a grandes volumes de 
água com baixa concentração de metais e sua eficiência foi demonstrada em escala 
piloto com as espécies B. juncea, H. annuus e Populus spp. (RASKIN & ENSLEY, 
2000).

A fitovolatilização envolve o uso de plantas que absorvem o metal e o 
transformam em formas voláteis que podem ser liberadas para a atmosfera através 
da transpiração. A desvantagem desta técnica é que o metal liberado para a 
atmosfera pode sofrer precipitação e ser depositado novamente no solo, lagos e 
oceanos. Este processo pode ser usado para os casos de contaminação por Hg e 
Se. A volatilização do Hg por plantas foi observada apenas em A rahidopsis thaliana 
e Liriodendron tidipifera transgênicas para o gene bacteriano mer (íon mercúrico 
redutase), capazes de converter Hg2+ em Hg° e eliminar a forma organometálica 
nociva de mercúrio (RUGH et a i ,  1998; Bizily etciL, 2000). No que diz respeito ao 
Se, foram identificadas plantas capazes de acumular e volatilizar Se tanto em 
ambientes terrestres quanto aquáticos. Astragalus hisulcatus e A. raeemosus 
(terrestres) e Spartina alterniflora  (aquática) são os exemplos mais clássicos, 
mas B. juncea e B. napus também mostraram-se capazes de converter selenato e 
selenito em formas voláteis, como selenometionina e metilselênio (BANUELOS et 
al., 1997; de SOUZA et a i ,  2000)

7. Exem plos de aplicações com ercia is da fito rre m e d ia çã o

Uma das empresas privadas pioneiras em comercializar plantas adequadas a 
fitorremediação é a Edenspace Systems Corporation (Edenspace, 2005). Esta empresa
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adquiriu os direitos exclusivos para a comercialização da Pteris vittata, a qual é 
vendida com o nome de Edenfern™. Esta espécie hiperacumuladora de As, 
originalmente identificada por um grupo de pesquisadores da Universidade da 
Flórida (MA et ciL, 2001), apresenta uma inigualável tolerância e habilidade para 
extrair e concentrar As nas folhas. Quando cultivada em solo contaminado, contendo 
38,9 mg/kg de As, a concentração deste metalóide nas folhas chegou a 7526 mg/kg. 
Sob condições experimentais em solo excessivamente contaminado, a concentração 
de As nas folhas de P. vittata  foi de 22630 mg/kg (2,3%). Mesmo em solos 
com baixa concentração de As (0,47 mg/kg), as folhas de P. vittata acumularam 
136 mg/kg. Os mecanismos fisiológicos responsáveis por tais atributos não são 
completamente conhecidos, mas sabe-se que estão relacionados com o transporte de 
arsenato e fosfato, que está inextricavelmente associado. De acordo com Edenspace, 
a Edenfern leva entre 3 e 4 meses para reduzir o As do solo de 50 mg/kg para 
10 mg/kg, considerando-se que 10 plantas sejam cultivadas por m2 de área. Além 
disso, a Edenfern pode eliminar completamente o As da água em apenas 3 dias, a 
partir de uma concentração inicial de 200 mg/L.

Esta empresa foi responsável pela implementação de vários projetos de 
fitorremediação nos EUA. Um destes projetos foi desenvolvido em Bayone (New 
Jersey, USA) e envolveu o plantio da B. juncea  e a aplicação de EDTA com a 
finalidade de remover Pb das camadas superficial ( 0 - 1 5  cm) e intermediária ( I S 
SO cm) de um solo levemente alcalino contendo uma concentração média do metal 
equivalente a 2300 mg/kg e 1280 mg/kg respectivamente. Após três cultivos sucessivos 
de seis semanas cada, a quantidade de Pb no solo foi reduzida para 420 mg/kg na 
camada superficial e 992 mg/kg na camada intermediária. Estes resultados foram 
extremamente satisfatórios, visto que não se esperava que tal quantidade de Pb 
pudesse ser removida em tão pouco tempo. Além disso, provou-se que a redução de 
Pb no solo deveu-se à extração pelas plantas e não à lixiviação através do solo em 
conseqüência do uso de EDTA (HENRY, 2000).

8. Poluição m etá lica  no Brasil e o em prego  da 
fito rre m e d ia çã o

Não existe um levantamento detalhado sobre as áreas contaminadas por metal 
no Brasil, mas apenas alguns estudos que em sua maioria foram conduzidos na Região 
Sudeste (Tabela 3). E evidente que a poluição metálica se concentra principalmente 
nas áreas altamente urbanizadas e industrializadas do país, em decorrência dos efluentes 
industriais e domésticos. A aplicação excessiva de agrotóxicos também é uma das 
causas de poluição metálica, como no caso da microbacia de Caetés, cuja contaminação 
foi decorrente da lixiviação de fertilizantes e pesticidas. Estes estudos revelaram que 
nem sempre os metais encontrados nos sedimentos retirados dos córregos, açudes e 
lagoas estavam em formas biodisponíveis, enquanto que a água continha concentrações 
de metais acima dos padrões máximos estabelecidos pelo Ministério da Saúde 
(RAMALHO et al., 2000; ALMEIDA et a i , 2001).
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Os ecossistemas aquáticos são quase sempre os mais atingidos pela poluição 
e aqueles que causam maior preocupação, visto que os peixes, moluscos e algas são 
importantes constituintes da cadeia alimentar humana. Por esta razão, estes organismos 
servem como biosensores da qualidade do ambiente e vêm sendo usados para monitorar 
tanto a magnitude, quanto às variações sazonais da contaminação metálica na costa 
do Rio de Janeiro (JUNIOR ei al., 2002; FERREIRA et al., 2004).

O emprego da fitorremediação no Brasil é incipiente, quando comparado aos 
países da Europa e América do Norte. No entanto, alguns exemplos mostram que 
esta tecnologia começou a atrair a atenção dos cientistas brasileiros (Tabela 4). Dentre 
estes exemplos destaca-se o trabalho de Marques e colaboradores (2000), que 
utilizaram solo contaminado obtido da Companhia Mineira de Metais (Três Marias, 
MG) para demonstrar a importância do potencial genético na fitoextração. Neste 
experimento, a Acacia magium se destacou pelo acúmulo de Zn e Cd nas raízes, 
enquanto que a Tabebuia impetiginosa acumulou mais Pb neste tecido. As espécies 
Cordia trichotoma foram a que mais acumulram Zn nas folhas, enquanto que a 
Solanum granulosum-leprosum acumulou maior quantidade de Cd. O maior acúmulo 
de Pb nas partes aéreas foi observado em Anadenanthera peregrina.
_ - *
TABELA 3. Areas contaminadas por metais no Brasil.

Local Metais Referências

Atero controlado do Morro d o  Céu,  
(Niterói,  RJ)

Cd,  Cr, Cu, Fe,  Mn,  
Pb, Ni,  Zn

Sisinno & Moreira,  1996

Baia da Guanabara (Niterói,  RJ)
Cr, Cu, Fe,  Mn, Pb,  
Ni, Zn

N eto  et a l ., 2 0 0 0

Complexo lagunar de  Jacarepaguá,  
(Rio de Janeiro, RJ)

Zn, Cu, Pb, As,  Ba,  
C o ,  Cr, Ni

Almeida et a l 2001

Córrego e açude Caetés  
(Paty Alferes. RJ)

Cd, Mn e Pb Ramalho et « / . , 2 0 0 0

Baia de Vitória (Vitória, ES) Cu, Pb, Zn, Mn, Hg Joyeux et a l., 2004

Ilha Vitória (ES)
Al, Cu, Cr, Fe,  Hg, 
Mn, Ni,  Pb, Zn

Jesus et a l 2 0 0 4

Baia de Ubatuba (Ubatuba, SP) Cd,  Cr, Cu, Pb, Zn Avelar et al., 2 0 0 0

Sistema Tieté-Pinheiros-represas  
Billings, Pirapora, Kasgão e Barra 
Bonita (S ã o  Paulo, SP)

Silva et a l ., 2002

Represa da Pampulha, (Belo  
Horizonte, MG)

Cu, Mn, Fe,  Zn Reitzler et al., 2001

Triângulo mineiro (MG) Cd,  Cu,  Pb,  Zn Oliveira & Costa ,  2004

Mangue (litoral do Amapá) Cr, C o ,  Cu, Fe, N i Andrade & Patchineelam, 2 0 0 0
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Espécies  vegetais Metais Referências

Zea mays Cu, Cd, Fe, 
Mn, Pb e Zn

Accioly et a l., 2 0 0 0

Brassica oleraceae, Capsicum annuum, 
Cucumis saí iva, Lycopersicum esculentum

Cd, C o , Cu,
Mn, Ni, Pb e Zn

Ramalho et al., 2 0 0 0

Avicennia germinans, Rhizophora mangle C o, Cr, Cu, Fe 
e Ni

Andrade & 
Patchineelam, 2 0 0 0

Acacia mangium, Cedrella fissilis, Copaifera 
langsdorffii, Dendropanax cuneatum, 
Machaerium nictidans, Myroxylon peruiferum, 
Piptadenia gonoacantha, Senna macranthera, 
Trema micrantha

C d, Cu, Pb e  
Zn

Soares et al. , 2001

Acacia magium, Anadenanthera peregrina, 
Casearia lasiophylla, Cedrella fissilis , 
Copaifera langsdorffii, Cordia trichotom a, 
Dendropanax cuneatum , Hymenaea courbaril, 
Machaerium nictidans, Mimosa 
caesalpiniaefolia, Myrsine um bellate, 
Myroxylon peruiferum , Platypodium  
gonoacantha, Piptadenia gonoacantha, 
Petophorum dubium, Sebastiania schottiana, 
Senna macranthera, Solanum granulosum - 
leprosum, Tabebuia im petiginosa, Trema 
m icrantha

Zn e Cd Marques et a l 2 0 0 0

Soares e colaboradores (2001), utilizando solo de mesma procedência, 
demonstraram a importância dos mecanismos de translocação e acumulação para 
a tolerância das plantas investigadas. Em Machaerium nictidans, Myroxylon 
peruiferum, Piptadenia gonoacantha , Senna macranthera  e Trema micrantha 
houve translocação ativa de Zn e Cd para as partes aéreas, porém estas espécies 
revelam-se altamente suscetíveis às concentrações tóxicas de metais. Dendropanax 
cuneatum  não foi muito afetada pela toxidez dos metais e estes ficaram 
retidos no caule. As espécies Acacia mangium , Cedrella fissilis  e Copaifera 
Uingsdorffii revelaram-se pouco sensíveis e acumularam grandes quantidades de 
metais nas raízes, indicando que a tolerância devia-se a translocação limitada dos 
metais.

9. Considerações finais

Uma das maiores vantagens da fitorremediaçâo é o baixo custo comparado 
com as tecnologias baseadas exclusivamente em métodos físicos ou químicos. Outra 
vantagem é que a fitorremediaçâo pode ser uma solução permanente para aquelas 
áreas que estão continuamente expostas à contaminação. Além disso, a revegetação 
de locais contaminados é uma medida ecologicamente correta e, por isso, conta mais 
facilmente com a aceitação pública.
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Por outro lado, as plantas possuem tolerância limitada aos metais tóxicos e 
por isso somente espécies ou variedades selecionadas podem ser empregadas. O 
tempo necessário para que se observe os efeitos positivos deste processo pode ser 
longo comparado aos métodos convencionais e esse aspecto pode se constituir numa 
desvantagem. Portanto, a seleção de espécies naturais ou a produção de variedades 
melhoradas que apresentem elevada tolerância aos metais e características vantajosas 
no que diz respeito a fitorremediação é fundamental para o bom desempenho desta 
tecnologia. Tamanho grande, biomassa aérea volumosa e capacidade de translocar 
os metais das raízes para as folhas são predicados particularmente desejáveis, 
principalmente para a fitoextração. Dentro deste contexto, plantas que possuem essas 
qualidades e que possam ser reaproveitadas são ideais, como por exemplo, na produção 
de polpa de papel, na fabricação de móveis e utensílios, na fabricação de andaimes, 
cercas e outras estruturas usadas na construção civil.

Como qualquer outro processo, a fitorremediação deve obedecer os 
regulamentos ditados pela legislação, pois as conseqüências de qualquer tecnologia 
nem sempre são absolutamente claras e os possíveis riscos a saúde do homem e dos 
animais devem ser levados em consideração. Questões sobre o que acontecerá com 
a biomassa vegetal depois que as plantas são colhidas, o que acontecerá com os 
pássaros e outros animais que venham a se alimentar das plantas contaminadas, a 
possibilidade de contaminação do pólen, entre outros, devem ser elucidadas e discutidas 
previamente. A legislação é especialmente rigorosa com relação às plantas 
transgênicas e, por isso, sua produção e cultivo está restrito a determinados locais.

Em algumas situações, o emprego da fitorremediação não deve ser considerado 
isoladamente, mas sim como parte de uma estratégia integrada envolvendo outras 
metodologias ambientais. A eficiência da fitorremediação depende de um esforço 
multidisciplinar compreendendo químicos, biólogos, agrônomos e engenheiros para 
propor soluções que: (i) melhorem a biodisponibilidade dos metais no solo evitando ao 
mesmo tempo a sua disseminação, (ii) otimizem a habilidade das plantas de absorver, 
translocar e armazenar metais, (iii) promovam o crescimento das plantas adequadas 
de acordo com suas necessidades, (iv) indiquem o destino da matéria vegetal após ter 
cumprido seu papel restaurador.

Referências
ACCIOLY. A.M.A.; FURTINI NETO. A.E.;

MUNIZ, J.A.; FAQUIN, V.; GUEDES. G.A.A.
Pó de forno elétrico de siderurgia como fonte de 
micronutrientes e de contaminantes para plantas 
de milho. Pesquisa Agropecuária Brasileira. 
v.35, p. 1483-1493, 2000.

ALAM, S.; KAMEI, S.; KAWAI, S. Phytosiderophore 
release from manganese-induced iron deficiency 
in barley. Journal o f  Plant Nutrition, v.23, 
p. 1193-1207, 2000.

ALMEIDA. M.S.S.; BORMA. L.S.; BARBOSA.
M.C. Land disposal of river and lagoon dredged 
sediments. Engineering Geology. v.60, p.21 - 
20 , 2001 .

ANDRADE, R.C.B.: PATCHINEELAM. S.R. 
Especiação de metais-traço em sedimentos de 
florestas de manguezais com Avicennia e Rhizophora. 
Química Nova. v.23, p.733-736, 2000. 

AVELAR. W.E.P.; M ANTELATTO, F.L.M.; 
TOMAZELLI, A.C.; SILVA, D.M.L. The marine 
musse! Perna pem a  (Mollusca, Bi vai via. Mytilidae) 
as an indicator of contamination by heavy metais 
in the Ubatuba Bay, São Paulo, Brazil. Water, 
Air, and Soil Pollution. v. 118, p.65-72. 2000 

BANUELOS. G.S.; AJWA, H.A.; TERRY. N.: 
ZAYED, A, Phytoremediation of selenium laden 
soils: A new technology. Journal o f  Soil and 
Water Conservation. v.52, p.426-430, 1997.



Fitorremediação de metais 585

BATISTA NETO, SMITH, B.J.:
McALLISTER. J.J. Heavy metal concentrations 
in surface sediments  in a near shore 
environmcnt, Jurujuba Sound, Southeast Brazil. 
Environm ental Pollution. v . 109. p. 1-9. 
2000 .

B1ZIL1, S P.: RUGH, C.L.; M EAGHER. R .B . 
Phytodetoxif ica tion of  hazardous 
organomercuria ls  by genet ically  engineered 
plants. Nature B ioteehnology, v . 18. p .21 3- 
217, 2000.

BLAKE. R.C.; CHOATE, D.M.; BRADHAN, S.; 
REVIS, N.; BARTON, L.L..  ZO C C O ,  T.G. 
Chemical transformation of' toxic metais by a 
Pseudom onas  strain from a toxic waste site. 
Environmental Toxicology and Chemistry, 
v. 12, p . 1365-1376. 1993.

BROOKS. R R. Plants that hyperaccum ulate  
heavy metais. New York: CAB International,
1998. 3 18p.

CROWLEY. D E.; WANG, Y.C.; REID,  C.P.P.: 
SZANSISZLA. P.J. M echanism o f  iron 
acquis it ion from s iderophores  by 
microorganisms and plants. Plant and Soil, 
v. 1 30, p . 179-198, 1991.

CUNNINGH AM. S.D.; ANDERSON, T.A.; 
SCHWAB. A.P. Phytoremedia tion o f  soils 
contaminated with organic pollutants. Advances 
in Agronomy, v.56, p.55-114, 1996.

DE SOUZA, M.P.: LYTLE, M.; MULHOLLAND, 
M.M.: OTTE. M.L.; NORMAN, T. Selenium 
ass imila tion and vo la ti l iza tion  from 
dimethylselenoniopropionate by Indian mustard. 
Plant Physiology, v. 122, p. 128 M  288. 
2000 .

DHANKNER, O.P; LI. Y: ROSEN, B.D.; SHI. I 
SALT, D ; SENECOFF. J.F.; SASHTI, N.A.; 
MEAGHER. R.B. Engineering tolerance and 
hyperaccumulation o f  arsenic by combining 
arsenate reductase and gamma-glutamyl cysteine 
synthetase expression. Nature Bioteehnology. 
v.20. p.l 140-1 145. 2002.

DHANKNER, O.P.; SHASTI, N.A.: ROSEN, B.D.; 
FUHRMANN, M.: MEAGHER, R.B. Increased 
cadmium tolerance and accumula tion 
by plants express ing bacteria l  arsenate 
reductase. New Phytologist, v. 159. p.4 3 1-442,
2003.

EDENSPACE. Edenspace Systems Corporation.  
Disponível em: <http:/ /www.edenspace.com>. 
Acesso em: ago. 2005.

EVANS, K.M.: GATEHOUSE. J.A.; LINDSAY, 
W.P.; SHI. J.; TOMMEY. A.M.; ROBINSON. 
N.J. Expression of the pea metallothionein-like 
gene PsMTA in Escherichia coli and Arabidopsis 
tha liana  and analysis o f  trace  metal  ion 
accumulation: implications for PsMTA function. 
Plant Molecular Biology. v.20, p. 1019-1028, 
1992.

FAN, T.W.M.: LANE. A.N.; PEDLER. J.: 
CROWLEY, D A . :  HIGASHI. R .M . 
Comprehensive analysis of organic ligands in 
whole root exudates using nuclear magnetic 
resonance and gas chromatography-mass  
spectroscopy. A nalytical B iochem istry, 
v.251, p .57-68, 1997."

FERREIRA, A.G.: MACHADO, A.L.S.; ZALMON, 
I.R. Temporal and spatial variation on heavy 
metal concentra tions  o f  the vivalve Perna  
perna  (LINNAEUS. 1758) on the Northern 
coast of Rio de Janeiro State, Brazil. Brazilian 
Arehives o f  Biology and Technology, v.47, 
p .319-327, 2004.

GALLI, U.; SCHEUPP, H : BRUNOLD, C. Heavy 
metal  binding by mycorrhizal  fungi.  
Phys io log ia  P l a n t a r u m .  v.92,  p .364-368,
1994.

GISBERT, C.; ROS, R.: DE HARO, A.: WALKER, 
D.J.; BERNAL, M.P.: SERRANO, R.; 
NAVARRO-AVINO. J. A plant genetical ly 
modif ied that accumulates  Pb is especially 
promising for phytoremediation. Biochemical 
and Biophysical Research C om m u
nications. v.303, p. 440-445, 2003.

GRATÃO, P.L.; PRASAD. M.N.V.; CARDOSO, 
P.F.; LEA, P.J; AZEVEDO, R .A. 
Phytoremedia tion: green technology for the 
clean up of toxic metais in the environment.  
Brazilian Journal o f  Plant Physiology, v. 17, 
p.53-64, 2005.

GRICHKO, V.P.; FILBY. B.; GLICK, B.R. Increased 
abil i ty of  transgenic plants expressing 
the bacterial  enzyme ACC deaminase  to 
accumulate  Cd. Co, Cu. Ni. Pb, and Zn. 
Journal o f  B ioteehnology. v.81, p.45-53,
2000.

HART, J.J ; WELCH. R.M.: NORVELL, W.M.; 
SULLIVAN, L.A; KOCHIAN. L.V 
Characterization of  cadmium binding, uptake 
and translocation in intact seedlings of bread 
and durum wheat cultivars. Plant Physiology. 
v.116. p . 1413-1420, 1998.

HENRY. J.R. An overview  o f  the 
phytorem ediation o f  lead and mercury. 
Washington,  D.C: U. S. Environmental  
Protection Agency, National Network of  
Environmenta l  Management Studies,  2000. 
Disponível em: <http:/ /c lu- in.org/download/ 
studentpapers/henry.pdf.x

JAFFRÉ, T.: BROOKS. R.R.; LEE. J.; REEVES, 
R.D. Sebertia acum inata , a hyperaccumulator 
of nickel from New Caledonia. Science, v. 193. 
p .579-580, 1976.

JESUS. H.C.; COSTA, E.A.; MENDONÇA, A.S.F.; 
ZANDOM ADE, E. Dis tr ibuição de metais 
pesados em sedimentos do sistema estuarino da 
ilha de Vitória -  ES. Química Nova, v.27, p.378- 
386, 2004.

http://www.edenspace.com
http://clu-in.org/download/


586 M icrobiologia Ambiental

JOYEUX. J.C.; CAMPANHA FILHO, E A ;  JESUS,
H.C. Trace metal contaminalion in estuarine 
fishes from Vitória Bay, ES. Brazil. Brazilian 
Arehives o f  Biology and Technology, v.47, 
p.765-774. 2004.

KHAN. A.G.; KEUK. C.; CHAUDHRY, T.M.; 
KHOO, C S.: HAYES, W.J. Role of plants. 
mycorrhizae and phytochelators in heavy metal 
contaminated land remediatíon. Chemosphere, 
v.41. p. 197-207, 2000.

KIRKHAM, M B. EDTA-facil itated phytoreme- 
diation of soil with heavy metais from sewage 
sludge. International Journal of Phytoreme- 
diation, v.2, p .159-172, 2000.

KOCHIAN. L.V. Zinc absorption from hydroponic 
solutions  by plant roots. In: ROBSON, 
A .D. (Ed.)  Zinc in soils  and plants.  
Amsterdam: Kluwer Academic Publishers, 1993. 
p .45-57.

KRÀMER, U.; SMITH. R .D.; WENZEL, W.; 
RASKIN, I.; SALT, D.E. The role of  metal  
transport  and to lerance  in nickel 
hyperaccumula tion by Thlasp i goesingense  
Halacsy. Plant Physio logy, v . 115, p . 1641- 
1650, 1997.

KRÀMER, U.; PICKERÍNG, I.J.; PRINCE, R.C.; 
RASKIN. I.; SALT, D.E. Subcellular localization 
and speciation of nickel in hyperaccumulator 
and non-accumulator  Thlaspi species. Plant 
Physiology, v. 122, p. 1343-1354. 2000.

LASAT, M.M. Phytoextrac tion o f  metais  from 
contaminated soil: a review of  plant/soil/metal 
interaction and assessment o f  pert inent 
agronomic  issues.  Journal o f  H azardous  
Substance Research, v.2, p . 1-25, 2000.

LASAT, M.M. Phytoextraction of  toxic metais: a 
review of  biological mechanisms. Journal o f  
Environm ental Q uality , v.31. p . 109-120, 
2002 .

LASAT. M.M.; PENCE. N.S.; GARVIN. D.F.; EBBS, 
S.D.; KOCHIAN, L.V. Molecular physiology of 
Zn transport in the Zn hyperaccumulator Thlaspi 
caerulescens. Journal o f  Experim ental 
Botany, v.51, p.71-79, 2000.

LIMA JUNIOR. R.G.S.; ARAÚJO, F.G.; MAIA, 
M.F.; PINTO, A.S.S.B. Evaluation of  heavy 
metais in fish of the Sepetiba and Ilha Grande 
Bays, Rio de Janeiro, Brazil. Environmental 
Research, Section A, v.89, p . 171-179, 2002.

MA, L.Q.; KOMAR, K.M.M.; TU, C.; ZHANG, 
W.; C A I,Y.; KENNELLEY, E.D. A fern that 
hyperaccumula tes  arsenic.  Nature. v.409, 
p.579, 2001.

MELO MARQUES, T.C.L.L.S.; MOREIRA. F.M.S.; 
SIQUEIRA, J.O. Crescimento e teor de metais 
de mudas de espécies arbóreas cultivadas em solo 
con taminado com metais pesados.  Pesquisa  
Agropecuária Brasileira , v.35, p . 121-132,
2000 .

MURPHY. A.; TAIZ. L. C om par ison  of  
metallothionein gene expression and nonprotein 
thiols  in ten A ra b id o p s is  ecotypes .  Plant 
Physiology, v. 109, p .945-954 .  1995.

OLIVEIRA, T.S.; COSTA, L.M. Metais pesados em 
solos de uma topo li tossequência  do triângulo 
mineiro. R ev i s ta  B r a s i l e i r a  de  C iênc ia  do 
Solo.  v.28. p .785-796,  2004.

PANFILI,  F.; M A N C E A U ,  A.;  SARRET. G.: 
SPADIN1. L.: KIRPICHTCHIKOVA, T.; BERT. 
V.; L A B O U D IG U E ,  A.; M A R C U S,  M.A.; 
AHAMDACH. N.; LIBERT, M.-F. The effect 
o f  phytos tabil ization on zinc speciation in a 
dredged contaminated sediment using scanning 
electron m icroscopy ,  X-ray  fluorescence,  
EXAFS spectroscopy, and principal components 
analysis .  G eo ch im ica  and C osm ochim ica  
Acta, v.69, p .2265-2284, 2005.

PELLET. M.D.; GRUNES,  D.I.; KOCHIAN, L.V. 
Organic  acid exud a t io n  as an a luminium 
tolerance mechanism in maize  (Zea mays L.) 
Planta, v.196, p .788-795, 1995.

PILON-SMITS, E.A.; HWANG, S.; MEL LYTLE, 
C ; ZHU, Y.; TAI, J.C.; BRAVO, R.C : CHEN, 
Y.; LEUSTEK, T.; TERRY, N. Overexpression 
of  ATP sulfurylase in Indian mustard leads to 
increased se lena te  up take ,  reduction ,  and 
tolerance Plant Physiology. v. 119, p. 123-132,
1999.

RAMALHO, J.F.G.P., SOBRINHO. N.M.B.A; 
VELLOSO, A.C.X. Contaminação da microbacia 
de caetés  com  m eta is  p e sados  pelo uso de 
agroquímicos .  P esq u isa  Agropecuária  
Brasileira, v.35, p. 1289-1303,  2000.

RASKIN, L; ENSLEY, B.D Phytorem ediation  
of toxic metais: using plants to clean up the 
environment. New York: John Wiley, 2000.

REITZLER. A.C.; FONSECA. A.L.; LOPES, G.P. 
Heavy meta is  in t r ibu ta r ie s  o f  Pampulha 
reservoir, Minas Gerais. Brazilian Journal of 
Biology, v.61, p .363-370, 2001,

RUGH, C.L.; SENECOFF, J.F.; MEAGHER, R.B.: 
MERKLE, S.A. D eve lopm en t  of transgenic 
yellow poplar for mercury  phytoremediation. 
Nature B io tech nology . v. 16, p .925-928, 
1998.

SAKULKOO, N.; AK AR ACH AR AN YA, A.; 
CH A REONPORN WATTAN A. S.;
LEEPIPATPIBOON. N ; N A K A M U R A , T ; 
YAMAGUCHI, Y.; SHINMYO. A.; SANO, H. 
Hyper-assimilation o f  sulfate and tolerance to 
sulfide and cadmium in transgenic water spinach 
express ing an A ra b id o p sis  adenosine 
phosphosulfate reductase Plant Biotechnology, 
v.22. p.27-32, 2005.

SALT, D E.; RAUSER,  W.E. MgATP-dependent 
transport of phytochelatins across the tonoplast 
of oat roots. Plant Physiology. v. 107, p. 1293- 
1301. 1995.



Fitorremediação de metais 587

SHETTY, K G: HF.TRICK B.A.D : FIGGE, D.A.H.; 
SCHWAB, A.P. Ef fec ts  o f  m ycorrh izae  and 
other soil. microbes  on revegetation of  heavy 
metal contaminated mine spoil. Environmental 
Pollution, v.86. p. 181-188, 1994.

SILVA, I S.: ABATE. G ;  LICHTING, J.; MASINI, 
J.C. Heavy metal distribution in recent sediments 
of the Tietê-Pinheiros river system in São Paulo 
state,  Brazil .  A pplied  G e o ch em is try . v. 17, 
p. 105-1 16. 2002.

SISINNO, C.L.S.; MOREIRA. J.C. Avaliação da 
contaminação e poluição ambiental na área de 
influência do a te rro  contro lado  do  Morro do 
Céu. Nite rói .  Brasi l  C ad ern o  de Saúde  
Pública, v. 12. p .515-523,  1996.

SOARES. C R F.S ; ACCIOLY. A M A., MELO 
M ARQUES,  T .C .L .L  S.; S IQU EIRA .  J.O.; 
MOREIRA. F.M.S. Acúmulo e distribuição de 
metais pesados nas raízes, caule e folhas de mudas 
de árvores em solo contaminado por rejeitos de 
indústr ia  de  z inco. R evista  B rasile ira  de 
Fisiologia Vegetal, v. 13, p .302-315, 2001.

SONG W.Y.: SOHN. E.J.; MARTINOIA, E.; LEE, 
Y.L.; YANG Y.Y.; JASINSKI. M.; FORESTIER,
C.: HWANG, I : LEE. Y. Engineering tolerance 
and accum ula t ion  o f  lead and cadmium in 
transgenic plants. Nature Biotechnology, v.21, 
p.914-919, 2003.

VAN DER ZAAL, B.J.; NEUTEBOOM, L.W.; 
PINAS, J.E.; CHARDONNENS, A.N.; SC HAT.
H.; VERKLEIJ,  J .A.; HOOYKAAS, PJ .  
Overexpression of  a novel Arabidopsis  gene 
related to putative zinc-transporter genes from 
animais can lead to enhanced zinc resistance 
and accumulation.  P lant Physiology. v .119, 
p . 1047-1055, 1999.

VASSIL, A.D.: KAPULNIK, Y.: RASKIN, I.; SALT, 
D.E. The role of EDTA in lead transport and 
accumulation by Indian mustard. Plant 
Physiolologv . v. 117, 447-453. 1998.

ZHU. Y.L.: PILON-SMITS. E.A.H.; TARUN, A.; 
WEBER. S.U ; JOUANIN. L ; FERRY, N. 
Cadmium tolerance and accumulation in Indian 
mustard is enhanced by overexpressing 
glutamylcysteine synthetase. Plant Physiology. 
v.121, p . 1 169-1177. 1999.



26

E m brapa M eio  A m biente - C.P'. 69 - CEP: 13820-000 - Jaguariüna,, SP:



590 Microbiologui Ambiental

I. In trodução

As bactérias têm uma função importante na atenuação do impacto ambiental 
dos compostos orgânicos, uma vez que podem adaptar-se à presença desses poluentes 
e/ou utilizá-los como nutrientes.

A identificação de linhagens bacterianas envolvidas na biodegradação de 
compostos orgânicos recalcitrantes oferece uma oportunidade para utilização prática 
visando a remediação de sítios contaminados disponíveis.

A rizorremediação inclui processos que envolvem a biodegradação de poluentes 
orgânicos por microrganismos que colonizam as raízes de plantas.

A porção do solo imediatamente associada às raízes de plantas em crescimento 
é conhecida como rizosfera, que é caracterizada, fundamentalmente pelo contínuo 
suprimento de compostos orgânicos de baixo peso molecular secretados pelas raízes. 
Estes compostos servem como fonte de carbono e energia para a grande comunidade 
de bactérias. A tecnologia de biorremediação baseada no sistema rizosfera (planta -  
bactérias) é um processo atrativo, pois as raízes fornecem uma grande área superficial 
para populações bacterianas e transporte de microrganismos envolvidos na 
biodegradação de poluentes.

A maior diversidade e densidade de bactérias comumente observada na 
rizosfera, comparada com comunidades microbianas menos diversas em solos não- 
rizosféricos, freqüentemente, resulta em maiores taxas de metabolismo de xenobióticos. 
Na rizosfera, os microrganismos evoluíram mecanismos genéticos que lhes permitiram 
degradar compostos naturais complexos, como por exemplo, diterpenos, lignina, 
celulose, matérias húmicos.

Compostos químicos sintéticos, contendo novas estruturas, fornecem 
oportunidades para que bactérias possam se adaptar e evoluir novas vias de 
degradação, uma vez que a biodegradação pode requerer enzimas que estão ausentes 
nos microrganismos ou que tenham uma atividade extremamente baixa.

Dentro desse enfoque, tem sido já bem documentado que existe incremento 
da degradação de xenobióticos na rizosfera ocasionado por uma comunidade 
microbiana sinergística e diversa, fato este não verificado por uma simples linhagem 
bacteriana.

Dentre as rizobactérias que colonizam a rizosfera e com potencial de uso em 
biorremediação e na agricultura, visando aumento da produtividade, destacam-se: 
Pseuclomonas, Arthrobacter, Azotobacter, Azospirillum , Bacillus, Enterobacter, 
Rhizobiitm, Bradyrhizobium , entre outras. Bactérias localizadas na rizosfera, 
possuindo potencial catabólico para diferentes tipos de poluentes podem servir como 
base para biorrem ediação. Assim, bactérias dos gêneros Pseuclomonas e 
Azospirillum  são excelentes organismos para esse propósito, pois colonizam o 
rizoplano e a rizosfera, ao mesmo tempo que apresentam propriedades extras como
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a capacidade de fixar nitrogênio atmosférico. Pseudomonas, no entanto, é o gênero 
mais estudado devido, principalmente a sua capacidade de metabolizar diversas 
substâncias xenobióticas. Por exemplo, linhagens de Pseudomonas putida tem sido 
envolvidas no catabolismo de produtos naturais (vanilina, 5-pipeno, limonenocânfora, 
mandelato e adamantanona) e compostos industriais (bromoxinil, estireno, metil-test- 
butil éter (MTBE), tricloetileno e nitroglicerina). Genes codificando vias catabólicas 
para protocatecato, catecol, p-hidroxibenzoato, vanilina e anisulfonatos já foram 
identificados no genoma de P putida K2440 (NELSON et a l 2002; JIMENEZ et 
« /. ,  2002).

O seqüenciamento do genoma mostrou que o metabolismo dos ácidos 
aromáticos faz com que esta bactéria se associe com raízes de plantas. Genes que 
poderiam contribuir com a capacidade de P. putida K2440 de associar-se com raízes 
de plantas incluem aqueles responsáveis pela biossíntese de celulose, biossíntese de 
carboidratos complexos e o catabolismo de opinas e outros produtos secretados pelas 
plantas.

Ao contrário de P. aeruginosa, P putida não é patogênica às plantas e nem 
aos animais. Esta característica faz com que esta bactéria apresente potencial 
extraordinário para aplicações ambientais e industriais.

2. O  am b ien te  rízosfera

O conceito “rízosfera” foi definido primeiramente por Hiltner em 1904 e 
compreende aquela porção do solo sob influência direta das raízes de plantas 
superiores, em máxima atividade microbiana (Figura 1). As raízes podem liberar 
consideráveis quantidades de exsudados, lisados e mucilagens. É, portanto, estimado
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que plantas liberem 20-40%  de seus fotossitetatos via raízes. A liberação de nutrientes 
orgânicos, como açúcares, aminoácidos, ácidos graxos, nucleotídeos, vitaminas, 
fitohormônios e outras substâncias fornecem a base para o crescimento e atividade 
de microrganismos na rizosfera. Estudos microscópicos revelam que bactérias 
dominam a rizosfera (Figuras 2 e 3). Colônias microbianas se desenvolvem ao longo 
da superfície radicular, com máximo desenvolvimento naqueles sítios onde todos os 
pré-requisitos para o crescimento são encontrados.

A localização sobre o sistema radicular em que esses compostos orgânicos 
podem ser liberados pode ser melhor ilustrada na Figura 1.

A rizosfera é um ambiente único do sistema solo. Os microrganismos 
predominantes na rizosfera são habitantes do solo e, portanto, com características da 
microbiota do solo. Por sua vez, a composição da comunidade vegetal pode influenciar 
a diversidade da comunidade bacteriana devido à variabilidade na composição química 
dos exsudados (CHR1STENSEM, 1989). As bactérias com maior número de habitats 
da rizosfera, as Gram-negativas, em forma de bastonetes não esporulantes e com 
simples requisitos nutricionais, são mais estimuladas pelas raízes do que bactérias 
Gram-positivas, em forma de bastonetes e cocos esporulantes (CURL & TRUELOVE, 
1986).

Populações maiores do que 1 ()9g 1 solo rizosférico são comumente detectadas. 
Estimulação seletiva de bactérias gram-netativas, de rápido crescimento, como, por 
exemplo, Pseudomonas sp., Flavobacterium  sp., Alcaligens e Agrobacterium é 
observada na rizosfera. Estes gêneros são encontrados como microcolônias cobrindo, 
aproximadamente, 4-10% da superfície radicular. A competição intermicrobiana na 
rizosfera envolve taxa de crescimento, versatilidade metabólica, fatores de 
crescimento, área superficial disponível para o desenvolvimento colonial e produção 
de antibióticos.

FIGURA 2. Colonização de raízes por 
bactérias, a) coifa; b) colonização 
dos sulcos da epiderme da raiz; c) 
de ta lhe  da c o lo n iz a ç ã o  de 
bactérias em raízes.
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FIGURA 3. Colonização de pêlos 
radiculares por bactérias, a) pêlos 
radiculares; b) detalhe da colo
nização abundante de bactérias na 
base dos pêlos radiculares.

Tem sido dem onstrado com muita 
freqüência que a rizosfera difere do solo sem 
vegetação de várias maneiras:

a) Composição de íons inorgânicos: Geral
mente há uma diminuição na concentração de 
fosfato próxim o às raízes devido à rápida 
absorção pelas raízes e baixa difusão através do 
solo (LEWIS & QUIRK, 1967).

b) pH: O pH da rizosfera é influenciado pela 
forma de fertilizante nitrogenado aplicado às 
plantas. Nitrato tende a elevar o pH da rizosfera, 
visto que fertilizante amoniacal diminui o 
pH. Essas diferenças no pH podem causar 
grandes mudanças na microbiota (SMILEY, 
1974).

c) Níveis de oxigênio e dióxido de carbono:
Mudanças nas concentrações de oxigênio e dióxio 
de carbono na rizosfera são, muitas vezes, 
acentuadas sob condições de baixa drenagem 
dos solos. A ocorrência de clostridio anae- 
róbico na rizosfera sugere baixos níveis de 
oxigênio em microsítios das raízes (ROVIRA, 
1962).

O efeito rizosfera é um estímulo ao crescimento microbiano ao redor 
das raízes. Substâncias voláteis podem se d ifundir no solo a distâncias 
m aiores do que as substâncias so lúveis em água e podem es tim u la r  a 
germinação de esporos fúngicos ou atrair nematóides a maiores distâncias das
raízes.

Uma grande variedade de com postos orgânicos de origem vegetal 
têm sido encontrados na rizosfera e foram classificados por Rovira et al. 
(1979) como:

1) Exsudados - compostos de baixo peso molecular (açúcares, aminoácidos);

2) Secreções - compostos que são liberados ativamente pelas células da raiz;

3) Mucilagem
3.1 Secreções produzidas pelo complexo de Golgi das células da coifa;

3.2 Hidrolisados da parede celular primária localizada entre a coifa e a epiderme;

3.3 Secreções pelas células da epiderme e pelas radículas com parede primária;

3.4 Compostos resultantes da degradação microbiana e modificação das células 
mortas da epiderme;
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4) Mucigel - material gelatinoso da superfície radicular, composto de mucilagem 
vegetal, células bacterianas, produtos metabólitos e material mineral e orgânico 
coloidal.

5. Lisados - material liberado pela lise de células velhas da epiderme.

Já é bem estabelecido  que diferentes espécies de plantas liberam 
diferentes compostos orgânicos na rizosfera. O estádio de desenvolvimento 
da planta também pode afetar a composição de substâncias liberadas pelas 
raízes para a rizosfera. A medida que a planta envelhece, tanto a quantidade 
com o a com posição de compostos orgânicos que são exsudados freqüen
tem ente  mudam (H A LE et a l ., 1978; V A N CU RA & STA N E K , 1975). 
Fatores outros, como tem peratura , radiação, um idade do so lo , condição 
nutricional do solo e estresse às raízes podem alterar a quantidade e composição 
de exsudados das raízes. Uma diminuição na iluminação, por exemplo, geralmente 
diminui a exsudação, presumidamente por causa de um decréscimo na fixação 
de C.

3. Exsudados

A presença de microrganismos na rizosfera incrementa a exsudação radicular. 
Barber & Martin (1976) encontraram que 5-10% do C fixado fotossinteticamente foi 
exsudado de raízes de cevada sob condições axênicas, mas quando microrganismos 
foram introduzidos, a exsudação foi aumentada para 12-18%.

Exsudados de plantas são essenciais para a associação de bactérias com a 
rizosfera, como mostrado por Belimov & Dietz (2000) que demonstraram que a adição 
de uma fonte alternativa de carbono ao solo, abole a promoção do crescimento da 
planta em um solo contaminado.

A composição de exsudados radiculares é um parâmetro primário na seleção 
de espécies ativas quanto a comunidade da rizosfera e a diversidade daquela 
comunidade. A composição de exsudados radiculares varia com as condições de 
crescimento da planta e seu estádio de desenvolvimento. Os compostos orgânicos 
acumulados nos exsudados incluem:

• Aminoácidos: todos aminoácidos de ocorrência natural;

• Ácidos orgânicos: ácidos acético, butírico, cítrico, fumárico, glicólico, láctico, málico, 
oxálico, propiônico, tartárico e valérico;

• Pentoses e hexoses: arabinose, deroxirribose, frutose, galactose, glucose, maltose, 
manose, rafinose, ramnose, ribose, sucrose e xilose;

• Pirimidinas e purinas: adenina, timina, guanina, unidina;

• Vitaminas: p-aminobenzoato, biotina, colina, inositol, ácido nicotínico, pantotenato, 
piridoxina e tiamina;

• Enzimas: amilase, invertase, fosfatase e protease.
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4. R izobacté rias  p ro m o to ra s  de cresc im en to  de p lantas - 
RPCPs

Rizobactérias são assim denominadas por colonizarem intensamente o sistema 
radicular das plantas (SCHROTH & HANCOCK, 1981; KLOEPPER, 1983). Quanto 
aos efeitos causados às plantas são divididas em benéficas, prejudiciais ou neutras 
(SCH1PPERS et a l 1987). As bactérias de vida livre do solo que beneficiam as 
plantas são, comumente, denominadas “rizobactérias promotoras do crescimento de 
plantas” (RPCPs) (KLOEPPER et a l 1989).

A utilização das RPCPs, visando ao aumento do crescimento de plantas e, 
conseqüentemente, da produção, teve início na Rússia na década de 30. Contudo, 
somente na década de 60 respostas positivas no aumento de crescimento de plantas 
foram obtidas com a bacterização de sementes de algumas plantas agrícolas com 
Azotobacter sp. (ROVIRA, 1963; BROWN et a i,  1962, 1964). Os mecanismos, no 
entanto, pelos quais essas bactérias estimulam o crescimento de plantas não ficaram 
claros na época.

Mais tarde, alguns pesquisadores detectaram a produção de fitohormônios, 
como o ácido giberélico e o ácido indol-acético por algumas espécies bacterianas em 
meio de cultura, sendo sugerida a sua produção como o possível mecanismo na 
promoção de crescimento de plantas (KATZNELSON & COLE, 1965; BROWN, 
1972).

D entre as RPCPs, bactérias do gênero Pseuclomonas, p rodutoras 
de pigmentos fluorescentes são as mais estudadas com relação a vários aspectos 
de aplicação, principalmente quanto à produtividade agrícola e biorremediação. 
Possuem também características como suprimirem patógenos de solo (WELLER, 
1988); p o ssu írem  o solo com o h ab ita t na tu ra l, mais e sp ec if icam e n te , 
partículas de matéria orgânica e rizosfera (ROVIRA & SANDS, 1971); serem 
de ocorrência natural, apresentando-se em elevadas populações (KLOEPPER et 
a l 1980a; SUSLOW  & SCHROTH, 1982b; XU & GROSS, 1986); serem 
n u tr ic io n a lm en te  versá te is  e possu írem  hab ilidade  de c rescer em uma 
grande variedade de condições ambientais (SCHROTH & HANCOCK, 1982). 
Além destas vantagens, são capazes de produzir uma grande variedade de 
antibióticos (LEISINGER & MARGRAFF, 1979) e de sideróforos (KLOEPPER 
et a l., 1980b; MISAGHI et a l., 1982), que atuam inibindo bactérias e fungos 
fitopatogênicos.

5. M ecanism os de p rom oção  de cresc im en to  de p lantas 
p o r r izo bac té rias

Estudos da microbiota da rizosfera permitiram a identificação de processos 
fisiológicos específicos, como, por exemplo, a fixação de nitrogênio por bactérias que 
beneficiam a planta (KLOEPPER et a l., 1989).
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Bactérias como A. chroococum  e Azospirillum  fixam nitrogênio atmosférico 
e podem promover o crescimento de plantas, embora o mecanismo aceito como 
responsável por este efeito não seja apenas a fixação de nitrogênio (BROWN, 
1974).

Outro mecanismo sugerido para a promoção de crescimento de plantas por 
bactérias benéficas é a mineralização de componentes orgânicos fosfatados, ou a 
solubilização dos componentes inorgânicos de fósforo (KLOEPPER et al., 1989). 
Rizobactérias podem aumentar a disponibilidade de fósforo às plantas, ou por 
solubilização de fosfato orgânico via a ação de fosfatase ou por solubilização de 
fosfato inorgânico com ácidos orgânicos. Algumas rizobactérias como Bacillus 
megaterium  e P. fluorescens têm mostrado, sob diversas condições ambientais, seu 
potencial quanto ao aumento na disponibilidade de fósforo às plantas.

Além do fósforo e do nitrogênio, a bacterização também tem proporcionado o 
aumento de outros nutrientes nas plantas, como o boro e o potássio.

O mecanismo mais comumente aventado para explicar os vários efeitos das 
rizobactérias sobre as plantas é a produção de fitohormônios, incluindo entre eles 
auxina e giberelina. Estas substâncias são produzidas por alguns microrganismos do 
solo em resposta ao metabolismo de exsudados específicos das raízes (ARSHAD & 
FRANKENBERGER, 1991). Auxinas são uma classe de hormônios vegetal, sendo o 
mais bem caracterizado o ácido indol-acético (AIA) que é conhecido por aumentar a 
elongação e a diferenciação celular.

Beyeler et al. (1997) determinaram o efeito da superprodução de AIA por 
uma linhagem de P fluorescens sobre o crescimento vegetal. Uma linhagem mutante, 
obtida a partir da linhagem selvagem de P. fluorescens (CHAO), que produzia 
quantidades superiores de AIA, foi construída. Este mutante provou ser deletéria ao 
crescimento de trigo e pepino cultivados em solo esterilizado. Já em solo não 
autoclavado, esta linhagem não causou efeitos negativos, mas melhorou 
significantemente o crescimento de pepino.

Recentem ente foi descoberta  em RPCPs a presença da enzim a 
aminociclopropano-carboxilato (ACC) desaminase (JACOBSON et a i,  1994; GLICK 
et al., 1994, 1995). A função dessa enzima é hidrolisar ACC, que é uma substância 
precursora do etileno, sintetizado nos tecidos de plantas (YUNG et al., 1982). A 
presença dessa enzima estimula o crescimento da planta e o alongamento da raiz 
devido ao seqüestramento e hidrólise do ACC a partir de sementes germinadas, 
conseqüentemente, reduzindo o nível de etileno nas plantas (GLICK et al., 1994,
1995). Essa hipótese foi comprovada pela utilização de três mutantes de P. putida 
sem atividade de ACC desaminase. Estes não foram capazes de hidrolizar o ACC e 
a planta produziu etileno. Foram ainda incapazes de promover o alongamento de 
raízes de canola em condições gnotobióticas, diferindo do tipo selvagem (LIFSHITZ 
e t a l , 1987; GLICK et a i ,  1994, 1995).

Além de mecanismos diretos, as RPCPs são capazes de promover o 
crescimento de plantas pela supressão de microrganismos prejudiciais, ocasionando 
uma mudança na composição da microbiota da rizosfera ou uma substituição ou 
exclusão desses componentes (SCHROTH & HANCOCK, 1981; SCHROTH & 
HANCOCK. 1982; SUSLOW & SCHROTH, 1982a).
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Sabe-se que os modos de ação para a supressão de patógenos por RPCPs 
devem-se à competição por nutrientes (p.ex. carbono, nitrogênio e íon férrico), 
an tib iose  e indução de res is tênc ia  (W ELLER , 1988; LEM ANCEAU & 
ALABOUVETTE, 1993). Entretanto, a competição por ferro é relatada como 
responsável pela inibição do crescimento, ou mesmo a exclusão de patógenos e 
microrganismos deletérios no solo. Essa competição ocorre nos solos em que o 
elemento ferro encontra-se em condições limitantes, o que é geralmente observado 
em solos com pH neutro ou alcalino. Nessas condições, microrganismos e plantas 
dependem de agentes quelantes para solubilizar e transportar o ferro inorgânico 
(LUCON, 2000).

A produção de componentes tóxicos por RPCPs como antibióticos e HCN 
(hidrogênio cianida), ativos contra rizobactérias deletérias, também tem sido proposta 
como um mecanismo de promoção de crescimento (WELLER, 1988).

6. Colonização de raízes p o r rizobac té rias

A capacidade das RPCPs de colonizarem o sistema radicular é de fundamental 
importância para o seu efetivo estabelecimento na rizosfera e atuação como um 
agente ativo em processos de biodegradação de pesticidas. A colonização compreende 
uma série de passos: migração de células bacterianas em direção às raízes, ataque, 
distribuição ao longo das raízes, crescimento e estabelecimento da população. Após o 
contato inicial, vem a fase crucial que é a manutenção ou persistência, onde a bactéria 
utiliza exsudados das raízes para se multiplicar e sobreviver.

Quimiotactismo tem sido demonstrado em muitas bactérias associa-das, 
particularmente linhagens de Pseudomonas, que migram ativamente em direção às 
sementes.

A dispersão de rizobactérias ao longo das raízes em crescimento é controlada 
pela motilidade e movimento passivo de bactérias (tluxo de água). Quimiotaxia em 
direção aos exsudados e motilidade ativa parecem prevalecer sobre o movimento passivo.

Para explicar o fenômeno de colonização de raízes por rizobactérias, tem sido 
proposto o uso de mutantes de Pseudomonas putida negativos (Agg ) para aglutinação 
às raízes (ANDERSON et a i,  1988; TARI & ANDERSON, 1988). Comparados à 
linhagem selvagem, os mutantes Agg aderiram-se às raízes em menor extensão, 
colonizando-as moderadamente e levando a uma menor proteção de plantas de pepino 
ao ataque de Fusarium oxysporum.

Com relação à motilidade, Howie et al. (1987) e Scher et al. (1988) 
constataram que mutantes imóveis colonizaram as raízes de forma semelhante às 
linhagens selvagens, de onde se concluiu que a motilidade não é requerida nesse 
processo. Já de Weger et al. (1987) observaram que um mutante não-móvel de 
Pseudomonas spp. foi incapaz de colonizar as regiões inferiores das raízes de batata 
quando comparado com a linhagem parental.

Moléculas de polissacarídeos da superfície celular de Agrobacterium  e 
Rhizobium  mediam seu ataque e subseqüente interação com células de plantas 
(HALVERSON & STACEY, 1986). As linhagens de Pseudomonas WCS 358 e
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WCS 374 apresentaram polissacarídeos com longas cadeias laterais de O-antigênico. 
Destas linhagens, de Weger et a i  (1987) construíram mutantes que não produziam 
as cadeias laterais de O-antigênico e que não diferiram das linhagens selvagens com 
relação ao ataque a partículas de sefadex ou raízes esterilizadas de batata. Estes 
achados conflitantes sobre o papel dos flagelos podem ser atribuídos a possíveis 
diferenças nos isolados bacterianos, na espécie de planta e nas condições físicas do 
solo, particularmente a umidade. Outros fatores não inerentes à bactéria podem facilitar 
ou não a colonização de raízes; dentre estes, pode-se mencionar o potencial matricial, 
embora a bactéria introduzida possa se difundir a partir do material semeado para as 
raízes numa ampla faixa de potencial osmótico (WELLER, 1988).

De acordo com alguns estudos, as maiores populações de bactérias ocorrem 
em pressões na faixa de -0,3 a 0,7 bar, na qual Howie et al. (1987) observaram que 
a disponibilidade de oxigênio e o potencial de turgor das células e/ou a disponibilidade 
de nutriente seriam adequa-dos para o desenvolvimento de células bacterianas. A 
área de percolação pode servir também para estender a população bacteriana 
introduzida na direção das extremidades das raízes.

O pH e a temperatura são também fatores importantes na colonização. Para 
o crescimento in vitro de linhagens de P. fluorescens e P. putidci, a temperatura 
seria de 25-30°C, e o pH de neutro a alcalino. No solo, porém, a colonização é 
favorecida nas temperaturas de 12 a 18°C e em pH de 6,0 a 6,5. Isso ocorre porque 
temperatura e pH abaixo do ideal refletem uma menor competição com a microbiota 
indígena.

A colonização de raízes, portanto, diz respeito ao crescimento da bactéria ao 
longo das raízes. Essa característica é pré-requisito primário na rizosfera, onde a 
colonização de novas superfícies radiculares formadas é realizada pela migração da 
microflora existente ou pelo inóculo do solo.

7. B iodeg radação  de xe n o b ió tico s  p o r rizobacté rias

Plantas usadas para fitorremediação (ver capítulo 25) deveriam ser capazes 
de acumular altas quantidades do contaminante e também de produzir um grande 
volume de b iom assa . C ontudo , m uito freqüentem ente, plantas podem ser 
comprometidas por se desenvolverem em solos contaminados devido à toxidade 
inerente do poluente. Assim, a inoculação de RPCP pode auxiliar o crescimento 
dessas plantas. A sobrevivência e estabelecimento de RPCP são essenciais para 
uso em fitorremediação. No entanto, tem sido comprovado que altos níveis de 
contaminantes podem ter efeitos inibitórios ao crescimento de RPCP. Por exemplo, 
o crescimento de E nterobacter cloacae  CAL2 foi inibido em 50% em solos 
contaminados com 20 mM de arsenato (NIE et al., 2002). Está também provado 
que algumas bactérias são sensíveis a um contaminante, mas não a outro. E o caso 
de Flavobacterium  sp. que é muito sensível a cadmium, mas não a chumbo 
(BEL1MOV et a l 1998). Na prática, é essencial que bactérias usadas em 
biorremediação sejam resistentes aos níveis dos contaminantes endógenos do 
ambiente a ser descontaminado.
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No entanto, alguns trabalhos têm mostrado que os exsudados radiculares são 
estimulados na presença de xenobióticos. Em cultivos hidropônicos de milho, a presença 
do herbicida simazina, causou um aumento na exsudação de ácidos orgânicos (KEIPER 
& REBER, 1970). Quando microrganismos foram introduzidos à solução nutritiva, o 
herbicida aumentou o peso e comprimento das raízes de milho. Os autores desse 
estudo não explicam o fenômeno sobre o aumento da exsudação, mas especulam que 
pode ser uma resposta da planta ao ataque e nourish mais microrganismos ou pode 
ser simplesmente um efeito fisiológico do composto químico sobre a planta.

A maioria dos herbicidas usados para controlar ervas daninhas são prontamente 
metabolizados por plantas não-alvo. Por sua vez, as bactérias da rizosfera podem exercer 
um papel fundamental quanto à proteção da planta contra os efeitos tóxicos dos poluentes. 
Isso tem sido recentemente comprovado em pesquisas envolvendo alguns xenobióticos. 
Herring & Berring, (1988) verificaram que os efeitos tóxicos de ésteres fitalato sobre 
plântulas de espinafre e ervilha foram sido abolidos pela presença de microrganismos 
do solo. Os estudos de Kruger et al. (1997) também mostraram que três linhagens de 
microrganismos capazes de degradar dicamba (ácido 3,6-dicloro-2-metoxibenzoico) 
poderiam ser usadas para reduzir a atividade desse produto na rizosfera de ervilha.

Em um estudo similar, Roque (2000) mostrou que uma rizobactéria, 
Acinetobacter baumanii, envolvida na degradação do herbicida diuron protege 
plântulas de milho dos efeitos tóxicos desse herbicida em solos contaminados. De 
fato, a biodegradação de certos herbicidas é acelerada na rizosfera de plantas que 
são relativamente insensíveis aos efeitos herbicidas do composto químico. Nesse 
sentido, Sandmann & Loos 1984 consta taram  um aum ento  no núm ero de 
microrganismos envolvidos na degradação de 2,4-D na rizosfera de cana-de-açúcar 
comparados com cravo africano. Os autores sugeriram que o aumento no número 
dos degradadores foi o possível mecanismo de proteção da cana-de-açúcar dos efeitos 
de 2,4-D e que análogos fenólicos nos exsudados selecionaram microrganismos 
responsáveis pela degradação de 2,4-D.

Os efeitos de 3-cloro e 4-clorobenzoato (3-CBA, 4-CB A) sobre a germinação 
de sementes de berinjela e tomate foram estudos por Ajithkumar et al. (1998). Estas 
plantas foram altamente sensíveis a 200 mg L 1 de 3-CBA e 4-CBA e mostraram 
redução drástica na germinação de sementes e vigor de plântulas. Na concentração 
de 400 jag L 1 a germinação de sementes de tomate foi completamente inibida. Por 
outro lado, quando solo contaminado com 3-CBA e 4-CBA foi tratado com P. 
aeruginosa 3mT, envolvida na degradação de clorobenzoato, houve uma proteção 
completa de sementes e plântulas de tomate.

O grau de degradação de xenobióticos em solos rizosféricos parece relacionar- 
se com as espécies de plantas envolvidas, pois estas variam em morfologia, metabólitos 
e interações ecológicas com outros organismos. Espécies de plantas determinam a 
composição da rizosfera. Lemanceau et al. (1995) mostraram a influência de espécies 
de linho e de tomate sobre a diversidade de pseudomonas fluorescentes. A diversidade 
de isolados de Pseudomonas do solo, determinada pela oxidação de 147 compostos 
orgânicos e por “fingerprinting,, PCR (REP-PCR) foi diferente da diversidade obtida 
com isoladas da rizosfera dessas duas espécies de plantas. A capacidade de linhagens 
de Pseudomonas em metabolizar compostos presentes nos exsudados radiculares



600 Microbiologia Ambiental

deveria dar uma vantagem competiva sobre as bactérias do solo sem esta habilidade. 
Assim, a ação seletiva dessas plantas poderia ser causada pelos exsudados específicos 
que elas produzem. As espécies vegetais ou tipo botânico (monocotitedôneas, 
dicotiledôneas, halófitas, leguminosas etc) determinaram os parâmetros que são 
significantes em termos de degradação na rizosfera (SHANN & BOYLE, 1994). E, 
pois, sugerido que exsudados radiculares podem influenciar a biodegradação, alterando 
diretamente a comunidade microbiana.

8. R izorrem ed iação

Para entender a eficácia das tecnologias de biorremediação, tanto ex situ 
como in situ, é necessário o conhecimento sobre a cinética da biodegradação. Estudos 
em laboratório visando determinar as taxas de biodegradação podem ser usados como 
testes de varredura para determinar a rapidez e extensão da biorremediação, 
fornecendo, assim, um desenho criterioso na obtenção de uma biorremediação ótima. 
No entanto, nem todos os ensaios de laboratório sobre biodegradabilidade podem ser 
usados para simular os complexos processos de biorremediação em condições naturais 
de campo. Os parâmetros mais importantes a serem avaliados antes da implementação 
de um projeto nessa área são determinar se o composto é biodegradável e conhecer 
o mecanismo mais efetivo e a taxa de biodegradação.

A seleção da estratégia mais efetiva de biorremediação está baseada nas 
características dos contaminantes (solubilidade, lipofilicidade, estrutura molecular, 
volatilidade, peso específico e susceptibilidade ao ataque microbiano) e da área 
contaminada. Além disso, outros fatores também interferem no sucesso da 
biorremediação como, por exemplo, comunidade microbiana nativa, aeração, 
suplementação nutricional, potencial de água, dentre outros. Compostos que são mais 
susceptíveis ao metabolismo microbiano apresentam estruturas moleculares simples, 
são solúveis em água, não são tóxicos e servem como substratos para o crescimento 
aeróbio de microrganismos. Ao contrário, compostos que são resistentes ao 
metabolismo microbiano exibem estruturas moleculares complexas, apresentam baixa 
solubilidade, forte sorção, toxicidade e não suportam o crescimento microbiano.

A complexidade das técnicas de biorremediação requer que cada tratamento 
seja adaptado à situação individual do local contaminado. Todo planejamento de 
biorremediação deve começar por definir os parâmetros de tratamento. No entanto, 
mesmo tendo sido levantados esses parâmetros, não é uma tarefa fácil o delineamento 
experimental e o início dos trabalhos. Os parâmetros mais importantes são: 
concentração e lista de contaminantes a serem removidos e propriedades físico/ 
químicas (volatilidade, solubilidade, gravidade específica, coeficiente de partição 
octanol/água). Deve ser lembrado que os ensaios laboratoriais, sob condições 
controladas, devem ser usados para predizer o que acontecerá em condições naturais.

Outras características de im portância devem ser avaliadas em um 
planejamento de biorremediação, para garantir o sucesso do tratamento. Skladany & 
Metting Junior ( 1992), apontam alguns desafios para o sucesso do tratamento biológico 
de solos contaminados:
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• H eterogeneidade do resíd u o :  resíduos orgânicos e inorgânicos são 
heterogeneamente dispersos no solo. Os contaminantes podem estar presentes na 
forma de sólidos, líquidos ou gases, livres na solução do solo ou fisicamente sorvidos 
ou quimicamente ligados à partícula.

• E fe ito s  de co n cen tra çã o :  os contam inantes podem estar presentes em 
concentrações extremamente baixas (ppm ou ppb), ou em concentrações muito altas. 
Baixas concentrações podem não ser adequadas para suportar o crescimento 
microbiano. Altas concentrações, por outro lado, podem ser inibitórias ou tóxicas à 
vida microbiana.

• Persistência ou toxicidade: muitos contaminantes são relativamente resistentes à 
biodegradação ou podem requerer esforços metabólicos combinados de várias espécies 
microbianas, com ou sem a presença adicional de fontes de carbono.

• Condições adequadas para o crescimento microbiano: a atividade microbiana 
adequada terá lugar somente sob condições ambientais favoráveis. Criar e manter 
essas condições ótimas é uma tarefa difícil e desafiadora. Condições específicas da 
área contaminada podem limitar severamente a capacidade para se criar condições 
aceitáveis para o crescimento microbiano, particularmente para aplicações in situ.

Entre os muitos métodos de biorremediação disponíveis, alguns podem ser 
empregados para tratamento de grandes extensões de solos agrícolas contaminados. 
O nível de contaminação, para que haja intervenção, pode ser simplesmente aqueles 
onde os níveis de resíduos presentes afetam o desenvolvimento de outras culturas 
agrícolas susceptíveis, ou que estejam além dos níveis aceitáveis. Dentro dessa 
abordagem, a fitorremediação e a utilização de rizobactérias aparecem como 
alternativas mais práticas.

Um grande número de pesquisas tem evidenciado um aumento na degradação 
de pesticidas na rizosfera de uma variedade de espécies vegetais (Tabela I). Mais 
recentemente, essas pesquisas têm se voltado para compostos químicos industriais, 
como HAPs, petróleo, surfactantes, PCP etc.

O sistema “rizosfera” é uma tecnologia apropriada para contaminantes 
dispersos próxim os à superfíc ie  do solo. O sistem a rad icu lar serv indo , 
portanto, como um meio para efetiva colonização do solo, assim como uma fonte 
prontamente disponível de nutrientes. A rizosfera é particularmente atrativa quando 
a capacidade metabólica de interesse é restrita a certas bactérias, como no caso da 
degradação cometabólica de tricloroetileno (TCE) (WALTON & ANDERSON, 
1990). TCE está presente em 27,9% dos sítios com resíduos tóxicos nos USA, 
sendo considerado um dos 10 poluentes mais com uns detectados nessas 
áreas (www.hsia.org/trichloro.htm). Esse mesmo poluente foi removido do 
solo por meio de uso de uma rizobacteria, Pseudomonas fluorescens associada 
às raízes de trigo. Essa bactéria expressa, portanto, os genes tom A+ (tolueno 
o-monoxigegenase) de Burkholderia cepacia PR12, (TOM—,v) envolvidos na 
degradação de TCE (YEE et a l ., 1998). Embora rizobactérias indígenas e 
plantas sejam empregadas para tratar solos contaminados, bactérias capazes de 
colonizar plantas específicas podem ser transformadas geneticamente para

http://www.hsia.org/trichloro.htm
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T A B E L A  1. E x e m p li f ic a ç ã o  de  traba lhos  m os trando  au m en to  da d e g rad a ção  d e  pes tic idas  na rizosfera .

X enobióticos Planta Referências

Atrazina Milho Hueck & Seiberl (1 9 8 1 )

Atrazina

Metolachlor Kochia Anderson et a i ,  (1 9 9 4 )

Tritlesalina

Atrazina Milho Piretti et a l., (2 0 0 2 )

Atrazina Milho Alvey & Crowley (1 9 9 6 )

M ecop rop , 2 ,4 D Trigo Lappin et a i , (1 9 8 5 )

M ecop rop , 2 ,4 D
Cana-de-açucar,
trevo

Sandmann & Loos (1 9 8 4 )

Diazinon, paraton Feijão Hsu & Bartha (1 9 7 9 )

Tricloroetileno Trigo Yee et al. , 1998

Paration Arroz
Reddy & Sethumathan 
(1 9 8 3 )

H idrocarbonetos poliaromáticos
(benzo[a)pireno, benzo[a |anthaceno, Gramíneas Aprill & Sims (1 9 9 0 )
criseno e dibenzo[a,h] antraceno)

Propanil Arroz Hoagland et al., (1 9 9 4 )

Surfactantes Milho, soja Knaebel & Vestal (1 9 9 2 )

Pentaclorofenol
Gramínea (Agropyron  
desortorum)

Ferro et a i ,  (1 9 9 4 )

Petróleo Leguminosas Gudin (1 9 7 8 )

melhor controle do processo. Uma linhagem de P. fluorescens  colonizadora 
de raízes foi construída por integração cromossomal dos genes bph (codificando 
a degradação de PCB) com um vetor de integração suicida (BRAZIL et a l.,
1995).

A degradação de PCB com esta bactéria recombinante foi demonstrada 
em microcosmos contendo planta-solo-bactéria. usando um gene repórter inserido 
próximo aos genes envolvidos na degradação de PCB. Esse sistema foi eficaz 
em rem over 63% de TCE após 4 dias, dem onstrando a possibilidade da 
rizorremediação para o tratamento de solos superficiais contaminados com TCE. 
Uma diferente linhagem de P fluorescens capaz de colonizar raízes de feijão foi 
também construída.

A bactéria recombinante, quando aplicada à rizosfera de feijão foi capaz de 
degradar 2,5-diclorobenzoato, utilizando-o com fonte de carbono (CROWLEY et al
1996).

Vários estudos sob condições controladas têm mostrado a influência de plantas 
sobre a biodegradação acelerada na rizosfera. A adição de uma linhagem de P 
fluorescens capaz de degradar 2,5-diclorobenzoato causou o desaparecimento desse 
composto em 3 dias na presença de plantas de feijão, visto que quantidades 
consideráveis do poluente ainda permaneciam no solo sem plantas (CROWLEY et 
a l., 1996).
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Estudos feitos com atrazina, mostraram que as taxas de mineralização desse 
herbicida foi significantemente superior na rizosfera de milho do que em solo sem 
vegetação (PIUTTI et al., 2002). A rizosfera do milho também mostrou um aumento 
da biomassa de C microbiana. Análise do gene atzC, que codifica uma enzima envolvida 
na mineralização de atrazina, conduzida por PCR, revelou sua presença em um nível 
superior na rizosfera do que no solo não vegetado. Estes resultados sugeriram que a 
estimulação da mineralização de atrazina na rizosfera depende da abundância das 
comunidades microbianas.

Do mesmo modo como a presença de vegetação pode aum entar a 
degradação de pesticidas, ela também pode aumentar a velocidade de degradação 
de compostos recalcitrantes, como, por exemplo, hidrocarbonetos poliaromáticos 
(HPA). Pesquisas com provando esses efeitos têm sido publicadas mais 
recentemente, mostrando o potencial da rizorremediação de vários compostos 
químicos industriais. Em um experimento em condições controladas sob casa-de- 
vegetação foi verificado que a degradação de HPA foi maior na presença de plantas 
do que na sua ausência (SCHWAB et a l 1995). HPAs alvo foram detectáveis nos 
tecidos da planta, mas a quantidade total de absorção foi insignificante. A maior 
atividade microbiana detectada foi aparentemente responsável pela dissipação 
aumentada dos HPAs.

Rizobactérias promotoras do crescimento de plantas podem também conter 
altos níveis de metais pesados. A hiperacumulação de metais (até 1% do peso seco) 
é comum para plantas que têm se adaptado a solos com alta concentração de Co, Cu, 
Cr, Pb, Ni e Zn (BAKER e BROOKS, 1989). Há bactérias isoladas da rizosfera, no 
entanto, que degradam xenobióticos e/ou bioacum ulam  metais, mas não 
necessariamente são consideradas RPCP Neste caso, raízes de plantas atuam como 
sítios para transformação do contaminante pelas rizobactérias (ANDERSON et a l, 
1993). Kluyvera ascorbata (SUDI65), por exemplo, uma rizobactéria, foi resistente 
aos efeitos tóxicos de Ni2+, Pb2+, Zn2+ e C r0 4 . Esta bactéria, quando inoculada em 
sementes de canola e plantada sob altas concentrações de cloreto de níquel, protegeu 
parcialmente a planta contra a toxidade (BURD et al., 1998).

Segundo os autores, a bactéria não teve nenhuma influência mensurável sobre 
a quantidade de níquel acumulada nas plantas de canola. Entretanto, o efeito sobre a 
promoção de crescimento da planta na presença do metal foi, provavelmente, não 
atribuído à redução da absorção do níquel pelas plântulas, mas sim, à habilidade da 
bactéria de baixar o nível de estresse de etileno induzido pelo níquel.

As propriedades da planta que são melhoradas com a inoculação RPCPs 
durante a biorremediação incluem biomassa, absorção do contaminante e nutrição e 
saúde da planta.

Algumas plantas acumulam mais contaminantes por grama de material vegetal 
com a adição de RPCRs, conforme verificado por Hoflich & Metz (1997) e por 
Whiting et al. (2001). Esses estudiosos mostraram que a inoculação bacteriana de 
milho e Thlaspi caerulescens aumentou a absorção de metais pesados por essas 
plantas. Do mesmo modo que os autores acima, de Souza et al. (1999) também 
encontraram um aumento na acumulação de selenium por Brassica juncea após 
inoculação com rizobactérias.
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O sucesso da aplicação de RPCPs para biorremediação dependerá da 
sobrevivência e estabilidade da bactéria em solos com altos níveis de contaminação. 
Nessas condições, a bactéria pode ser completamente inibida. Um exemplo que ilustra 
bem esse efeito é a inibição do crescimento de, aproximadamente, 50% de 
Enterobacter cloacae em solos contaminados com 20 mM de arsenato. Já em solos 
com somente 2mM arsenato, a bactéria foi inibida em 2% (NIE et al., 2002).
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TABELA 1. Classificação pelo tamanho das células dos grupos de microrganismos e vírus no ecossistema 
marinho.

C lassif icação G rupos d e  Microrganismos/vírus Tamanho (^m)

Fentoplâncton Vírus

Procariotos/Bactérias

0 ,0 1 - 0 ,2

Fotoautotrófico 0 ,5 - 1 ,0

Cianobactéria 1 ,0 -2 ,0

C ianobactéria  filamentosa 7 -1 0

Picoplâncton Q uimio a uto tró fic o  

H eterotrófico

Archaea

Eucariotos

0 ,3 - 1 ,0  

0 ,3 - 1 ,0

N anop lâncton

M icroplâncton

P icoalgas, p icoheterotróficos flagelados

N a n oa lgas , nanoheterotróficos protistas 
(principalmente flagelados)Fungos

M icroalgasM icroheterotrófico  protistas (ciliados e 
d inofla ge lad os  heterotróficos)Fungos

1 ,0 -2 ,0  

2 -2 0

2 0 -2 0 0

Adaptado de Sherr & Sherr. 2000 .

2. Saúde a m b ie n ta l, po lu ição  m icrob iana  e eu tro fização

Atualmente, em virtude das influências do homem no meio ambiente, 
importantes mudanças estão ocorrendo. Um ambiente antes classificado como natural 
pode estar se transformando em um ambiente impactado, ou seja, o ecossistema está 
perdendo suas características naturais, assim como está ocorrendo a introdução de 
espécies invasoras. A maior causa de introdução de novas espécies é a intervenção 
humana (NRC, 1995; NRC, 1996; Relatório Probio, 2005).

Invasões biológicas ocorrem quando uma espécie exótica, introduzida em 
determinado ambiente, se adapta, se estabelece, passa a se propagar e a dominar 
e sp éc ie s  n a tiv as , ex p u lsa n d o -a s  e gerando, conseqüen tem en te , perda 
de biodiversidade e alterações nos ciclos ecológicos naturais. Nem todas as 
espécies exóticas, introduzidas a outros ambientes, se tornam invasoras, pois isto 
dependerá do seu nível de agressividade e dominação sobre as espécies nativas. 
Ou seja, uma única espécie pode causar distúrbios em grandes áreas (Relatório 
Probio, 2005).

Espécies exóticas invasoras são consideradas, na atualidade, a segunda 
grande causa de perda da biodiversidade biológica no planeta, perdendo apenas 
para a conversão direta de ambientes pelo homem, mas as conseqüências da 
invasão por espécies exóticas dependem de cada situação. Alguns impactos são 
mais comuns e generalizados, outros variam com as condições de cada local. De 
forma genérica, pode-se afirmar que ocorre: (1) ocupação do espaço das espécies 
nativas, levando ao seu deslocamento e a perda de populações ou espécies, (2) 
modificação estrutural do ambiente, (3) perda da biodiversidade local ou regional,
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(4) quebra de ciclos ecológicos e da resistência dos ambientes naturais, (5) 
deslocamento de exemplares da fauna, quebra de processos ecológicos como cadeias 
alimentares e polinização, e (6) modificação da paisagem (NRC, 1996; Relatório 
Probio, 2005).

Espécies invasoras de microrganismos introduzidos em regiões costeiras podem 
desenvolver ou potencializar a patogenicidade das espécies locais; aumentar a 
população de microrganismos patogênicos já existentes e/ou desenvolver populações 
exóticas, levando a um enorme prejuízo como o surgimento de doenças em certos 
locais. Em ambientes ainda virgens é mais difícil a proliferação dessas espécies, mas 
o contrário ocorre em ambientes muito poluídos, onde a disseminação dessas espécies 
é facilitada. Portanto, o grau de balneabilidade das praias poderia ser considerado 
como um parâmetro indireto para avaliar o risco de colonização de uma espécie e o 
possível surgimento de uma espécie invasora.

Muitos ecossistemas aquáticos continentais e águas costeiras marinhas 
recebem despejos de esgotos domésticos, industriais e descarga de fertilizantes, 
aplicados na agricultura, os quais são compostos principalmente de fósforo e nitrogênio, 
que servem como nutrientes para as plantas e dão origem a eutrofização dos 
ecossistemas.

Nos últimos anos, em razão da expansão das atividades antrópicas na região 
costeira marinha, tornou-se imperativa a necessidade de uma avaliação contínua 
da qualidade das águas litorâneas. A descarga de esgotos não tratados afeta a 
saúde do ecossistema marinho em duas formas: (1) poluição microbiana pela 
introdução de microrganismos patogênicos levados pelo homem, os quais podem 
afetar a saúde humana, e (2) os poluentes químicos orgânicos e inorgânicos, que 
dependendo do tipo, podem afetar severamente as estruturas das comunidades dos 
ecossistemas.

A balneabilidade constitui a qualidade da água para fins de recreação. Os 
corpos de água contaminados por esgotos domésticos, ao atingirem as águas das 
praias, podem expor os banhistas a bactérias, fungos, vírus e protozoários, podendo 
levar ao desenvolvimento de doenças ou infecções após o banho em águas 
contaminadas (RIVERA & MARTINS, 1996; CETESB. 2004).

Descargas excessivas de esgoto nas áreas urbanas e industriais levam a 
eutrofização das águas costeiras, o que pode alterar a composição das populações do 
plâncton. O crescimento acelerado do plâncton, em virtude do elevado teor de nutrientes 
dos esgotos, pode levar ao esgotamento do oxigênio disponível para os peixes, causando 
sua morte. A presença de bactérias patogênicas no esgoto tem levado a interdição 
das praias e as proibições de pesca de moluscos e crustáceos, que concentram 
bactérias em seus tecidos.

No estado de São Paulo a Companhia de Tecnologia de Saneamento 
Ambiental, há 32 anos, realiza de forma sistemática seu programa de balneabilidade 
das praias e outros programas de monitoramento das águas marinhas, costeiras e 
profundas, de sedimentos e de emissários submarinos (CETESB, 2004).

“A preservação dos ambientes aquáticos é essencial para proteger a 
biodiversidade dos ecossistem as”.
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“Biodiversidade é conseqüentemente essencial 
para manter a estabilidade dos sistemas vivos 
que estão ao nosso redor e assegurar a nossa 

sobrevivência a partir da morte, excrementos e 
detritos de membros contemporâneos da nossa 

própria espécie, bem como de outros 
organismos 

Hawksworth & Mount

A biodiversidade é definida como a coleção de genomas, espécies e 
ecossistemas presentes em cada região geográfica definida (NRC, 1995).

Os oceanos ocupam 71% da superfície terrestre e essa grande massa de 
água tem uma grande importância na vida dos seres vivos, moderando o clima terrestre 
e é receptor e reservatório do ciclo global da água. Os ambientes marinhos possuem 
uma salinidade que varia de 33% até 37%, pH 8,3-8,5, e temperaturas de 0°C a 5°C, 
a 100 m de profundidade. Como todo sistema biológico, possui uma grande diversidade 
de formas de vida, variando de mamíferos até seres microscópicos. Os estuários, 
mistura de rios e lençol freático com águas marinhas, são regiões mais produtivas 
que o próprio oceano e águas doces. A diversidade do ecossistema aquático marinho, 
em geral, vai depender dos parâmetros abióticos como carga orgânica, concentração 
de nutrientes, corrente marinha, intensidade de luz, magnetismo, pH, potencial redox, 
profundidade, salinidade, temperatura, turbulência, e dos fatores bióticos como a 
presença de micro e macrorganismos (ATLAS & BARTHA, 1993; REPORT AAM, 
2005).

A relação da proporção das espécies existentes e conhecidas na biosfera 
pode ser observada na Figura 2 que ilustra o paradoxo do número de organismos 
vivos conhecidos de animais, plantas e microrganismos e o número de organismos 
existentes ou conhecidos. Tiedje (1994) e Allsopp e colaboradores (1995), sugerem 
que aproximadamente 300.000 a um milhão de espécies de bactérias habitam a 
terra , e que no M anual Bergey som ente estão listados e descritos 3.100 
espécies (COLWELL, 1996; COLWELL & GRIMES, 2000).

C onsiderando  a 
classificação tradicional dos 
microrganismos, até 1997, 
foram descritas aproxim a
dam ente 1% das 5 x 105 
espécies virais, 5 a 10% de 1,5 
x 106 espécies de fungos e 0,1 
a 1% de um valor estimado 
de 4 x 105 até 3 x 106 de 
bactérias (COLWELL, 1997). 
Entretanto , nos oceanos, 
hoje o núm ero total de 
células procariotas é estimado 
em aproxim adam ente 1029
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FIG U R A  2. D istr ibu ição  de espéc ies  na biosfera 
(Cases & Lorenzo, 2002).
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(PEDROS-ALIO, 2006) e das mesmas, aproximadamente 6000 espécies estão 
formalmente descritas, baseado em cultura tradicional (http://www.bacterio.cict.fr/ 
number.html).

As proteobactérias consistem em mais de 200 gêneros conhecidos e a maioria 
são gram-negativas (80-95%), móveis e pigmentadas; entretanto, pesquisas realizadas 
na Rússia indicam que a proporção das mesmas é pequena. Podem ser incluídos os 
seguintes gêneros de bactérias A e r o m o n a s ,  A c h r o m o b a c t e r ; A l c a l i g e n e s , 

A r th ro b a c te r , C a u lo b a c te r , C h ro m o b a c te r iu m , C o ry n e b a c te r iu m , C y to p h a g a , 

F la v o b a c t e r iu m ,  H y p h o m ic ro b iu m , L e u c o t h r ix , P la n o c o c c u s ,  M ic r o c o c c u s , 

Pseudom onas , S a rc in a , S p ir il lu m  e Vibrios.  A bactéria predatória B d e l lo v ib r io  
também tem sido relatada (CAMPBELL, 1983; BALOWS a/., 1992; HOLT 
tf/., 1994; STACKEBRANDT ef a/., 1998; W EINER, 1999; URAKAWA & 
RIVERA, 2006).

A sistemática do bacterioplâncton cultivável, baseado no seqüenciamento do 
gene 16S rRNA (SSU “small subunit” 16 rRNA), divide as proteobactérias em cinco 
grupos: alpha (a), beta ((3), gamma (y), delta (ô) e epsilon (£) (MADIGAN, eí «/., 
2004; GIOVANNONI & RAPPE, 2000). As bactérias mais comumente encontradas 
no ecossistema marinho pertencem às proteobactérias do grupo gamma e estão 
divididas em dois grandes sub-grupos: Gênero A lte rom onas , e a Familia Vibrionaceae  
que incluem os gêneros Vibrio  e Photobacterium .  O grupo gamma é considerado o 
grupo mais importante no ambiente marinho que, algumas vezes, domina às bactérias 
heterotróficas e interage com organismos marinhos em uma relação que varia de 
simbiótico a patogênico (URAKAWA & RIVERA, 2006).

O Brasil possui uma costa extensa de aproximadamente 8.500 km. As primeiras 
pesquisas oceanográficas ocorreram entre 1925-1927, realizadas pelo navio 
oceanográfíco alemão Meteor, que executava o reconhecimento do Atlântico Sul. 
Apenas em 1946 foi criada a primeira instituição de pesquisa que, posteriormente, em 
1951, foi incorporada à Universidade de São Paulo com o nome de Instituto 
Oceanográfíco (SEVERO DE SOUZA, 1999).

No Brasil, trabalhos pioneiros para determinar a biomassa bacteriana em 
ecossistemas marinhos foram realizados entre 1985 e 2004 em diversos estados (Ceará, 
Pará, Paraná, Recife, Rio de Janeiro, Rio Grande do Sul e São Paulo). Utilizando 
diversos métodos como a contagem em placas, coloração das células com DAPI (4- 
6-diamidino-2-phenylindole) ou alaranjado de acridina (AO), determinação do peso 
seco e citometria de fluxo, os pesquisadores mostraram contagens da ordem de 106 
céls/mL, ou 284,44 mg C/m3 ou 6,2 g/m2, como valores máximos da biomassa. Os 
resultados variaram muito de local para local e a contagem em placa foi menos sensível 
quando comparada com a contagem utilizando a microscopia de epifluorescência, em 
duas até três escalas logarítmicas (MESQUITA & FERNANDES, 1991; MESQUITA, 
1993; ODEBRECHT & ABREU, 1997; SUSINI-RIBEIRO, 1999; CARVALHO, 
2000; CÉSAR & ABREU, 2001; ABREU et a l . , 2003; ROCHA, 2003; ANDRADE, 
2004; MARKMAN et a l . , 2004; RIVERA, 2004; ALMEIDA, 2005).

As publicações pioneiras sobre o estudo das leveduras em ambientes marinhos 
foram realizadas por Zobell & Feltham (1934) e Zobell (1946). Foram identificados e 
rela tados vários gêneros de leveduras com o C a n d i d a , C r y p t o c o c c u s ,

http://www.bacterio.cict.fr/
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D ebaryom yces , H a n s e n u la , H an se n ia s p o ra , K loeckera , M e ts c lm ik o w ia , P ic h ia , 

R lw d o to r u la ,  S a c c h a ro m y c e s , S p o ro b o lo m y c e s , T o ru lo p s is  e T r ic h o s p o ro n  
(FELL, 1960; JOHNSON & SPARROW, 1961; ROTH et a i ,  1962; MORRIS, 1975). 
A biodiversidade de leveduras depende muito da variação da salinidade estacionai da 
região costeira e de acordo com as marés. Foram descritos também fungos 
filamentosos como C ephalosporium , Cladosporium  e P e n ic ill iu m  (CAMPBELL, 
1983). As leveduras já foram isoladas da maioria dos animais marinhos, com exceção 
das esponjas, sendo encontradas comumente no intestino, em secreções viscosas e 
guelras dos peixes (MORRIS, 1975). As leveduras e organismos semelhantes 
participam de vários processos ecologicamente significativos no mar, especialmente 
em estuários. Dentre estas atividades podemos citar a decomposição de substratos 
de plantas, a reciclagem de nutrientes, a biodegradação de óleo e compostos 
recalcitrantes e o parasitismo de animais marinhos (MEYERS & AHEARN, 1974). 
Baseado nestes fatos foi discutido a possibilidade do emprego de leveduras, a 
semelhança dos coliformes como indicador de águas poluídas (SIMARD, 1971) e 
verificou-se o aumento da população das leveduras após a degradação bacteriana de 
compostos mais facilmente metabolizáveis.

No Brasil, são poucas as publicações sobre leveduras marinhas, entretanto, 
trabalhos pioneiros foram realizados nos estados do Rio de Janeiro (HAGLER, 1978) 
e São Paulo (PAULA, 1978; 1983). Paula (1978), conclui que as leveduras podem 
ser utilizadas como indicadores de poluição em águas de estuários marinhos, já  que a 
concentração das leveduras foi correlacionada com o índice de coliformes fecais nas 
amostras estudadas nas praias da Ilha de São Vicente e de Bertioga.

No ecossistema marinho, poucos são os estudos avaliando a freqüência e 
diversidade de vírus. Entretanto, sabe-se que são muito abundantes no plâncton 
marinho, por serem parasitas obrigatórios, na ordem de 107 por mililitro. Estudos 
sugerem que os vírus são responsáveis por cerca de 10-40% da mortalidade das 
bactérias e, muitas vezes, a morte é causada pela lise viral. Uma outra função dos 
vírus inclui a influência na composição e diversidade das comunidades e espécies 
e, principalmente, na transferência genética (FUHRMAN, 2000; WOMMACK & 
COLWELL, 2000). Chiang & Mekalanos (1999) propuseram a transferência 
genética horizontal, por transdução de fagos, em Vibrio cho lerae  para a emergência 
de cepas patogênicas.

O problema maior para o estudo da biodiversidade microbiana é a metodologia 
usada. Normalmente, as técnicas de isolamento e de cultivo de amostras ambientais 
em placas, são insuficientes para se estudar as comunidades microbianas, uma vez 
que apenas uma pequena fração dos organismos na natureza (entre <0.1 a 1%) é 
cultivável por meio do uso de técnicas microbiológicas de rotina (BOWDEN, 1977; 
DALEY, 1979; FRY, 1988; HERBERT, 1990; KEPNER & PR ATT, 1994: AMANN 
et a l 1995; COTTRELL & KIRCHIMAN, 2000). A maioria das bactérias em 
amostras naturais não consegue ser detectada, através deste método, pois as mesmas 
podem se apresentar na forma viável mas não cultivável (VBNC). Este estágio, 
apresentado e descrito para alguns microrganismos pode ocorrer quando as bactérias 
não têm função enzimática no ecossistema (estado de dormência) ou quando mudam 
de ambiente enfrentando baixas temperaturas, choque térmico, altas concentrações
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de salinidade, falta de nutrientes e outros fatores (ROSZACK et al., 1984; GRIMES 
et al., 1986; ROSZACK & COLWELL, 1987; COLWELL et al., 1990; COLWELL 
& HUQ, 1994; AMANN et al., 1995; CHOWDHURY a i ,  1997; HUQ et al 
2000; RUBIN, 2000).

A quantificação de bactérias e a determinação da biomassa são importantes 
para que possamos entender o seu papel ecológico. Assim, também, é necessário 
identificar os fatores primários responsáveis pela regulação dos números bacterianos, 
principalmente quando se trata de bactérias que tenham significado epidemiológico 
(HUQ et al., 2000).

As técnicas epifluorescentes de contagem direta são os métodos mais 
freqüentemente escolhidos na análise direta da diversidade de bactérias no meio 
ambiente. Técnicas moleculares como a hibridização fluorescente in situ (FISH) 
para grupos bacterianos, baseada em bibliotecas de genes da região 16S rRNA, estão 
sendo utilizadas em amostras de ambientes marinhos (DELONG et a l 1989; WARD 
et a l., 1990; BRITSCHGI & GIOVANNONI, 1991; DELONG et a l., 1993; 
FUHRMAN et al., 1993; AMANN et a l 1995; BORNEMA & TRIPLETT, 1997; 
KUSKE et al., 1997; LUDWIG et al.} 1997; PACE, 1997; HUGENHOLTZ et al., 
1998 a, b; GIOVANNONI & RAPPÉ, 2000; OLIVEIRA et al., 2006).

A hibridização fluorescente in situ da região I6S rRNA aproxima as áreas 
da ecologia microbiana e a evolução (OLSEN et a l 1986). Desde sua primeira 
aplicação, em 1989, sondas de oligonucleotídeos, marcadas com corantes fluorescentes, 
tornaram-se uma ferramenta mundialmente usada para a identificação direta e 
independente do cultivo em amostras ambientais complexas. (DELONG et al., 1989),

Atualmente, a contagem de células totais, sem o cultivo tradicional, em amostras 
de água, é determinada pela combinação de membrana filtrante, marcadores com 
corantes específicos para ácidos nucléicos e microscópio epifluorescente (KEPNER 
& PRATT, 1994). A hibridização in situ, com sondas de ácidos nucléicos específicos, 
pode facilitar a identificação de grupos bacterianos e espécies de microrganismos 
(GLÒCKNER et al., 1996).

Finalmente, a clonagem de genes obtidos de amostras do ambiente marinho 
mostrou 616 seqüências que não pertenciam a espécies cultiváveis, e que as 
arqueobactérias são abundantes e 80% das mesmas pertencem a nove grupos 
filogenéticos (GIOVANNONI& RAPPÉ, 2000).

Maiden e colaboradores (1998) propuseram uma metodologia para identificar 
as espécies microbianas denominada MLST “multilocus sequence typing” baseado 
no seqüenciamento de três genes: rpoA, recA, pyrH, e a mesma foi aplicada para o 
gênero Vibrios (THOMPSON et al., 2005).

4. Ecologia e patogenic idade de bactérias

As pesquisas microbiológicas enfocaram, por muito tempo, que todos os 
microrganismos são patogênicos, entretanto, em nossos dias, sabe-se que eles possuem 
funções específicas nos ecossistemas e que apenas uma pequena fração dos 
microrganismos é patogênica.



618 Microbiologia Ambiental

Existem poucos trabalhos no Brasil mostrando a diversidade de microrganismos 
em ecossistemas não poluídos e, por isso, enfoca-se dois exemplos de estudos 
ecológicos e patogênicos de microrganismos no ambiente marinho: Vibrio cholerae 
e Salmonella spp. realizados no Brasil (RI VER A & MARTINS, 19%).

4 .1 Vibrio cholerae no ecossistema marinho

No mundo inteiro, os vibrios pertencentes à Familia Vibrionaceae e a Divisão 
das Gammaproteobacteria são as bactérias mais encontradas no ecossistema aquático 
desde águas salobras até o mar profundo (URAKAWA & RIVERA, 2006). Os 
vibrios requerem sal para o seu crescimento (1 até 3% de NaCl), possuem enzimas 
quitinolíticas que fazem a digestão da quitina. Vibrio cholerae, o primeiro vibrio 
seqüenciado, possui dois cromossomos circulares (HEILDELBERG et al., 2000). 
Os vibrios encontram-se associados com plâncton, incluindo fito e zooplâncton 
(KANEKO & COLWELL, 1975, HUQ et a l 1983). A concentração de espécies 
de Vibrios, algumas vezes, chega até 109 células por grama de plâncton (peso seco) 
e na coluna de água até 102 células por mL. Foi mostrado que, durante os meses de 
verão, em Chesapeake Bay, EUA, o número de bactérias é quase totalmente de 
vibrios (KANEKO & COLWELL, 1973). No Brasil, Vibrios foram isolados de 
ambientes aquáticos, de esgotos, de águas doces e de bivalves (RODRIGUES, 1981, 
RODRIGUES & HOFER, 1986; MARTINS, 1988; MATTÉ et a l ,  1994a, 1994b).

Das 65 espécies do gênero Vibrio (THOMPSON & SWINGS, 2006), somente 
três espécies, V. cholerae, V. vulnificus e V. parahaemolyticus, são responsáveis 
pela maioria das infecções veiculadas por alimentos e foram selecionadas pela 
Organização Mundial da Saúde (OMS) para avaliar o risco da presença destas três 
espécies nos produtos marinhos. A crescente globalização da produção e 
comercialização de alimentos faz surgir possibilidades de disseminação destas bactérias 
patogênicas para além das fronteiras dos países produtores, resultando em novas 
situações de risco à saúde do consumidor. Com o objetivo de minimizar este impacto 
na saúde pública a OMS elaborou algumas publicações de análise de riscos 
microbiológicos relacionadas às três espécies de vibrios em alimentos marinhos (ostras 
e camarão) (www.fao.org) (www.codexalimentarius.net).

A cólera é uma doença diarréica ocasionada por Vibrio cholerae  O l, 
toxigênico, levando a uma desidratação rápida. Apresenta alta letalidade quando não 
diagnosticada e tratada imediatamente. A infecção no homem se dá através da ingestão 
de água, alimentos contaminados ou pelo contato direto com indivíduos infectados. 
As epidemias de cólera, normalmente, acontecem próximas às regiões costeiras e, 
de modo geral, estiveram associadas ao transporte de pessoas ou às guerras. A

✓
cólera foi endêmica na índia, por vários séculos, e não há registro de sua disseminação 
até 1817, quando se iniciou a primeira pandemia. A partir desta data, outras pandemias

___ r

foram registradas, com alta incidência de casos letais, envolvendo Europa. Asia, Norte 
da África e Américas (COLWELL et al., 1998).

Outros sorovares de V. cholerae, os não-01 (vibrios não aglutináveis pelo 
antissoro para V cholerae do grupo 0 1), que anteriormente eram denominados vibrios

http://www.fao.org
http://www.codexalimentarius.net
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não aglutináveis (NAG) ou não coléricos (NCV) foram associados a doenças 
diarréicas, gastroenterites e infecções extra-intestinais (MORRIS et al., 1994).

V. cholerae pode ser subdividido com base em seus antígenos somáticos “O” 
e até hoje foram descritos mais de 200 sorogrupos e somente dois deles podem causar 
cólera. As cepas epidêmicas de V. cholerae 01 são divididas em dois biotipos, 
“Clássico” e “El Tor” e estes podem ser diferenciados através da atividade hemolítica 
em eritrócitos de carneiro, teste de Voges Proskauer, hemaglutinação de eritrócitos 
de galinha, sensibilidade à polimixina B (50 UI) e sensibilidade ao fago IV ou ao fago 
V (KAY et aU  1994).

Em 1978 foi estabelecido, no estado de São Paulo, um programa de vigilância 
epidemiológica da cólera em parceria com a OMS e a CETESB. Durante o período 
de 1981 a 1983 foram analisadas 288 amostras de água do mar no litoral de São 
Paulo e a presença de V. cholerae não-Ol foi verificada em 52,8% das amostras 
coletadas em Santos; 45,8% em São Vicente; 30,5% no Guarujá e 38,9% em Bertioga. 
A sua concentração variou de <0,03 a >= 24/100 mL de água de mar. V cholerae Ol 
não toxigênico foi detectado em 0,3% do total de amostras. A presença de V. cholerae
0 1 não toxigênico e V. cholerae n ã o -0 1, no meio aquático marinho da região costeira 
de São Paulo, foi demonstrada e pôde-se afirmar que a bactéria V. cholerae é um 
microrganismo autóctone do ecossistema marinho, desde 1981, sem ocasionar surtos 
de cólera e/ou gastroenterites (MARTINS, 1988). Pesquisas nas águas do mar de 
Sepetiba RJ, também foram realizadas (RODRIGUES, 1981). Entretanto, programas 
de vigilância ambiental, sanitária e epidemiológica foram estabelecidos para evitar o 
surgimento de casos de cólera no país.

Na América Latina houve dois surtos grandes de cólera, em 1991 na Costa 
Peruana e, em 1999, no Porto de Paranaguá-PR, e V. cholerae Ol toxigênico exótico, 
invasor, poderia ter sido o responsável pelo surgimento das epidemias.

Uma das teorias que sustenta a chegada da cepa patogênica ao continente 
latino-americano é a possibilidade de ter sido transportada através da água de lastro 
de navios vindos de regiões endêmicas. A gerência de portos, aeroportos e fronteiras 
da Agência de Vigilância Sanitária (ANVISA) em 2001, preocupada com o fato 
promoveu a pesquisa intitulada: “Estudo exploratório para a identificação e 
caracterização de espécies patogênicas em águas de lastro em portos selecionados 
no Brasil”. Após a análise de 105 amostras de água de lastro, sete amostras 
transportavam V. cholerae Ol e duas delas continham V. cholerae Ol toxigênico, 
mostrando o risco de invasão dos ambientes portuários e a possível ocorrência de 
epidemias (AGÊNCIA BRASIL, 2002; SOUZA et al., 2003).

Fatores associados à virulência foram pesquisados em isolados brasileiros de 
V. cholerae Ol e não-Ol, do ambiente marinho, e comparado com cepas clínicas 
epidêmicas (RI VERA et a i , 1995a; 1995b; IPARRAGUIRRE, 1997; RI VERA et 
a l 2001; VITAL BRAZIL et al., 2002). Metodologias de biologia molecular foram 
desenvolvidas para serem aplicadas em programas de vigilância epidemiológica da 
cólera, como a diferenciação de cepas patogênicas e não patogênicas utilizando o 
método ERIC-PCR (RIVERA et al., 1995b), a contagem de V.cholerae pelo método 
de hibridação de colônias (CHUN et al., 2001), a metodologia para extração do 
DNA de ecossistemas aquáticos com posterior detecção da espécie de V. cholerae,
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a determinação do sorogrupo 01/0139 e para os fatores associados à virulência 
(toxina colérica e toxina co-reguladora do pilus) por multiplex PCR (RIVERA et a l., 
2003). Esta última metodologia foi aplicada na contenção do surto de cólera em São 
Bento de Una, Recife-PE, em 2004.

4.2 Salmonella spp. no ecossistema marinho

Outro microrganismo presente nas águas marinhas é a Salmonella spp., que 
tem uma grande importância do ponto de vista de saúde pública, pois este 
microrganismo pode indicar a presença de contaminação da água por esgotos ou 
fezes de pássaros e animais de sangue quente. Entretanto, novas espécies estão 
sendo introduzidas no ecossistema marinho.

A importância da pesquisa de salmonelas de origem animal, em esgotos e 
águas poluídas, só foi considerada a partir de 1941. Antes, todas as pesquisas eram 
orientadas para a detecção de S. typhi e S. paratyphi, ou seja, para salmonelas de 
origem humana, causadoras da febre tifóide e paratifóide.

Em São Paulo, em razão da grande importância da presença de Salmonella 
spp. em ecossistemas aquáticos marinhos, do ponto de vista de saúde pública, trabalhos 
foram realizados para verificar a prevalência de seus sorotipos e analisar sua variação 
sazonal. No período de novembro de 1974 a dezembro de 1977, foram analisadas 
amostras de água de praias e estuários das regiões de São Vicente, Santos, Bertioga 
e Guarujá. Das 412 amostras, 51,7% foram positivas para Salmonella. Os sorotipos 
predominantes foram: S. anatum , S. binza, S. enteritidis, S. infantis, S. miami, S. 
oslüy S. pomona. S. saphra, S. typhimurium. Os grupos sorológicos predominantes 
variavam de acordo com a poluição fecal de esgotos (MARTINS, 1979). Estudos 
recentes no laboratório de Microbiologia Ambiental do ICB-USP mostraram a presença 
de Salmonella spp. em 20% das amostras de água do mar e em 25% de amostras de 
bivalves, coletadas em regiões costeiras do Brasil, e os sorogrupos encontrados mais 
freqüentes foram B, C2-C3 e Dl (NUNES, 2004).

Apesar das várias pesquisas destes m icrorganism os (V. cholerae  e 
Salmonella spp.), mais estudos deveriam ser realizados em epidemiologia molecular 
para estabelecer a origem e patogenicidade dos isolados. Assim, estudos evolutivos 
deveriam ser realizados para definir quais são as espécies nativas do ecossistema 
aquático marinho.

5. B io tecno log ia  e o ecossistema m arinho

“ R ecursos do  m ar são  c o n s id e rad o s  todos aqueles 
recursos v ivos e  não v ivos q u e  se en co n tram  na 

co lu n a  d 'á g u a , no  so lo  e  su b so lo  m arinhos, bem  
co m o  nas áreas cos te iras ad jacen te s , c u ja  ex p lo ração  

susten tável é re levan te  so b  o s po n to s de v ista  
eco n ô m ico , soc ia l e  eco lóg ico"

Comissão Inierministerial para os Recursos do Mar (CIRMj (Brasil, 1997)
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O oceano é um sistema complexo, e como tal deve ser entendido e estudado. 
A aplicação correta deste conceito depende, fundamentalmente, de que se tenha o 
conhecimento dos elementos que compõem os diversos ecossistemas de forma 
integrada e global, assim como das relações antrópicas que os modificam.

O mar é fonte de alimento, de metais, e energia alternativa como petróleo e 
gás, e é usado para o transporte de mercadorias no comércio globalizado, sendo que 
a sua diversidade biológica deve ser preservada.

O Brasil representa, em nível mundial, um dos quatro pólos potenciais de 
biodiversidade e isto significa uma fonte de recursos que deve ser aplicada na 
biotecnologia nas áreas de biosíntese, bioconversão e biorremediação.

O ambiente marinho é uma rica fonte tanto em diversidade biológica como de 
compostos químicos. Essa diversidade possibilita a descoberta de importantes produtos 
que são usados, atualmente, na indústria farmacêutica e de cosméticos, na produção 
de suplementos nutricionais e enzimas. Os oceanos representam, então, uma fonte 
virtualmente não explorada para a descoberta de novos compostos com atividades 
extremamente úteis, em vários setores das indústrias de biotecnologia. Microrganismos 
autóctones do ambiente marinho podem ser utilizados em uma ampla variedade de 
processos, e microrganismos modificados geneticamente podem produzir produtos 
úteis e essenciais para a população (COLWELL, 1997).

Nas ú ltim as décadas, com o aparecim ento de novas doenças e de 
microrganismos resistentes aos medicamentos já existentes, houve um grande interesse 
pela busca de novos produtos bioativos naturais e, com isso, viu-se no ambiente marinho 
um campo bastante atrativo e pouco explorado do ponto de vista biotecnológico e 
microbiológico (KELECOM, 1999).

A busca crescente por novos produtos provenientes de organismos marinhos 
resultou no isolamento de aproximadamente 10.000 metabólitos, dos quais grande 
parte apresenta importantes propriedades farmacológicas (FUSETANI, 2000). Um 
significante número de bioprodutos está sendo identificado a partir de microrganismos 
heterotróficos marinhos isolados de sedimentos costeiros (FENICAL, 1993; 
DAVIDSON, 1995). Ainda, verificou-se que alguns bioprodutos que foram isolados 
originalmente de macrorganismos, como esponjas, estão, na realidade, localizados 
em associados microbianos (BEWLEY et a i ,  1996).

A engenharia genética aplicada e a aquicultura são as maiores oportunidades 
para o universo

6. B acté rias  qu itino líticas

No ecossistema marinho, a quitina é o mais abundante polímero biodegradável 
e é o maior constituinte do exoesqueleto dos artrópodes, podendo ainda ser encontrada 
na parede celular de fungos, carapaças de zooplâncton marinho e algas verdes 
(GOODAY, 1990a). As bactérias quitinolíticas têm um importante papel na degradação 
e utilização de quitina, que é uma valiosa fonte de carbono e nitrogênio em ambientes 
marinhos (TAKAHASHI et a i,  1993). Se as formas insolúveis de quitina, liberadas 
nos oceanos, não retornarem ao ecossistema em formas biologicamente utilizáveis, o
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ambiente marinho poderá ter sua reserva de carbono e nitrogênio totalmente esgotada 
em um curto espaço de tempo (YU et al., 1991), visto que esses dois compostos são 
geralmente limitados nesse ambiente (GOODAY, 1990a).

A produção anual de quitina no oceano é estimada em 10l> até 10" toneladas 
métricas. A capacidade para degradar quitina está difundida entre diversos grupos 
taxonômicos de procariotos incluindo, Wi brios, Photobacterium  spp., bactérias 
entéricas, Actinom ycetes, Clostridium , (GOODAY, 1990b) e arqueobactéria.s 
(HUBER et a i , 1995).

Portanto, o controle da qualidade do ecossistema marinho deve ser constante 
na área destinada aos banhistas e também nas áreas portuárias, pois quando estas 
estão poluídas e são utilizadas como água de lastro de navios de carga podem 
disseminar para outros locais espécies exóticas e/ou patogênicas causando importante 
desequilíbrio, tanto no ambiente quanto na higidez do homem e animais.
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I .  In trodução

A transferência gênica pode ser definida como a transferência de material 
genético de um organismo para outro, podendo ocorrer de duas maneiras: vertical e 
horizontal. A transferência vertical é a transferência de DNA por descendência, 
isto é, dos parentais para seus descendentes por herança, sendo um processo que 
normalmente envolve reprodução sexual. A transferência gênica horizontal (TGH), 
também chamada de lateral, é a troca de material genético entre células ou genomas 
de espécies não relacionadas, sendo que esse DNA deve ser incorporado de maneira 
estável na célula receptora (BROWN, 2003).

A TGH pode ocorrer mediante 3 mecanismos: a transdução, a conjugação 
e a transformação. A transdução refere-se à transferência de DNA de uma célula 
para outra mediada por um vírus. Neste aspecto, é sabido que durante o ciclo de 
infecção de um bacteriófago, este pode adquirir um segmento de DNA da célula 
infectada e quando esse fago infectar uma segunda célula, este DNA heterólogo 
poderá ser introduzido no genoma da célula receptora.

Já a conjugação é a transferência direta entre células e ocorre principalmente 
entre bactérias, visto que estes procariontes apresentam o aparato necessário para 
a conjugação, na qual uma célula doadora, com genes F, passa parte ou todo o seu 
plasmídio, ou ainda parte do DNA cromossômico para a célula receptora. O terceiro 
meio pelo qual a TGH pode ocorrer é a transformação, a qual envolve a aquisição 
de um DNA livre no ambiente por uma célula e a expressão desse gene na célula 
receptora. O DNA livre ou elemento genético móvel, deve ser adquirido pela célula 
e integrado ao genoma de maneira estável para que a célula seja efetivamente 
transformada. Tanto células procarióticas como eucarióticas podem ser induzidas 
à transformação em laboratório. Neste capítulo será destacada a transferência 
gênica horizontal por transformação, visto que, se ocorrer transferência de plantas 
geneticamente modificadas (PGMs) para microrganismos do solo, este processo 
deverá ser o mais importante.

Após esses processos de transferência, ou até mesmo para que eles sejam 
efetivos, é necessário que o DNA adquirido seja integrado ao genom a da 
bactéria. Neste caso, dois mecanismos que propiciam essa integração são 
conhecidos: a recombinação sítio-específica e a recombinação homóloga. A 
recombinação sítio-específica não precisa de seqüências homólogas para ocorrer, 
pois pode haver um local específico que é reconhecido por enzimas que clivam o 
local e insere o DNA no genoma da célula receptora. Porém, o mecanismo 
mais comum é a recombinação homóloga, a qual necessita de seqüências 
homólogas flanqueando o DNA adquirido e o DNA do cromossomo da célula 
receptora. Há ainda a possib ilidade de es tab ilização  sem in teg ração  do 
gene heterólogo; para isso, o DNA deverá ser recircularizado e possuir uma
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seqüência de origem de replicação (ORI) para que possa se duplicar no interior da 
célula receptora (BUSHMAN, 2003).

A grande adaptabilidade de procariotos aos diferentes nichos tem sido 
associada a sua capacidade de trocar genes por esses mecanismos específicos. 
Neste aspecto , a transferência de genes entre espécies filogeneticam ente 
distantes é lim itada por uma com binação de barreiras físicas, químicas e 
biológicas resultantes de uma incompatibilidade genética. Entretanto, com o 
desenvolvimento de técnicas mais sensíveis para a detecção de transferência 
de genes, tem sido observado que em alguns casos, genes presentes no genoma 
de b ac té r ia s  do so lo  vieram provavelm en te  de plantas (D O O LITT LE, 
1998), m ostrando que esta transferência pode estar relacionada a processos 
evolutivos, sendo uma fonte geradora de variabiabilidade genética em espécies 
microbianas.

Diversos genomas de procariotos e eucariotos já foram completamente 
seqüenciados, mostrando que parte dos genes presentes nestes microrganismos 
foram adquiridos via TGH. Assim sendo, embora em Rickettsia prowazekii, a 
estimativa para genes provindos de eventos de transferência horizontal seja de 0%, 
em Synechocystis PCC6803 esta estimativa é de 16,6%, sugerindo que parte do 
genoma deste m icrorganism o seja constituído por genes heterólogos. Em 
Escherichia coli, esse valor também é expressivo, visto que aproximadamente 
12,8% do genoma desta bactéria seja proveniente de espécies não associada 
filogeneticamente. Há de se considerar que esse método pode subestimar a taxa de 
eventos de TGH, pois seqüências adquiridas de organismos muito próximos, com 
composição de bases e códons semelhantes, além de eventos muito antigos de 
transferências gênicas podem não ter sido detectados (OCHMAN et a i , 2000). 
Estes resultados mostram que eventos de transferência horizontal não são raros 
entre genomas bacterianos fazendo parte do processo evolutivo de várias espécies, 
mas que a sua detecção pode ser difícil, sendo, portanto, a sua ocorrência 
subestimada em estudos.

O mesmo tipo de análise também pode ser realizado com genoma de 
eucariotos. Existem evidências de que eventos de TGH podem ocorrer entre domínios 
diferentes. Por exemplo, em Caenorhabclitis elegans, dos 19.000 prováveis genes, 
185 são putativos para aquisição via eventos de transferência horizontal com genomas 
bacterianos. No ser humano, dos 37.000 genes, 223 teriam vindo de procariotos por 
transferência horizontal (SALZBERG et a i , 2001). A TGH é um processo que ocorre 
naturalmente, sendo dessa forma um importante mecanismo gerador de variabilidade 
genética, a qual pode resultar, por meio da ação da seleção natural, em mudanças 
evolutivas.

2. Eventos que  p e rm ite m  a TG H  no am b ien te

A transform ação genética é o processo pelo qual torna-se possível a 
transferência de genes entre espécies de reinos diferentes. A transferência de 
material genético entre plantas e bactérias por transformação, se ocorrer, deve ser
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nos pontos de maior interação entre as plantas e os microrganismos associados a 
elas, onde a planta proporciona ao microrganismo uma maior taxa metabólica, e, 
portanto, mais propensos a apresentarem o estado de competência, isto é, aptas a 
adquirirem DNA exógeno. Dessa forma, estes locais devem ser os principais sítios 
para  a ocorrência  de transferência  horizontal entre plantas geneticamente 
modificadas e a comunidade microbiana associada. Essas regiões de maior interação 
entre a planta e a comunidade microbiana são: i) a filosfera e rizoplano, onde pode 
haver a formação de biofilmes, e, portanto, uma rica interação; ii) o interior da 
planta, onde os microrganismos endofíticos habitam; iii) a rizosfera, na qual os 
microrganismos utilizam os exsudados da planta e células vegetais mortas; iv) o 
solo, onde ocorre a decomposição do material vegetal, e v j o  sistema digestivo dos 
animais do solo, onde microrganismos celulolíticos auxiliam no processo de 
degradação.

Entretanto, para que ocorra a transferência horizontal via transformação 
natural, certas condições devem ser preenchidas, visto que para isso a) deve 
ocorrer liberação do DNA da célula doadora no ambiente, e este deve se manter 
disponível para a transformação natural. Essa liberação de DNA pode ocorrer 
no momento de lise celular por ataque de um patógeno, ou por degradação de 
material vegetal no solo. Neste caso a molécula de DNA pode ser degradada por 
nucleases ou ser adsorvida às partículas de argila, onde estará protegida do 
ataque de nucleases (DEM ANÈCHE et al., 2001), já  tendo sido observado que o 
DNA de PGMs pode se manter de maneira estável por até dois anos após sua 
liberação no solo em condições de microcosmo (NIELSEN et al., 1998); b) deve 
existir bactéria no local em estado de competência para receber DNA do meio 
externo. Esta é uma característica de cada espécie bacteriana, mas pode ser 
atingida em fase de falta ou de excesso de nutrientes, conforme a espécie. Esta 
competência bacteriana no ambiente tem sido observada em uma freqüência muito 
reduzida quando em solos não esterilizados, sendo nestes casos muito difícil a 
detecção de bactérias transformadas (SMALLA et a l 2000). Para a bactéria 
fitopatogênica Ralstonia solanacearum , tem sido observado que a competência 
pode ser alcançada durante o processo de infecção da planta (BERTOLLA et 
al., 1999); c) deve ocorrer entrada do DNA no interior da célula bacteriana. A 
entrada de quantidades altas de DNA, fita simples de DNA ou se a bactéria 
ap resen ta r  um s is tem a ine fic ien te  de restrição, pode levar a uma maior 
freqüência de transformação; d) deve ocorrer integração do transgene no genoma 
da célula receptora. Neste caso, quanto maior a similaridade entre os dois DNAs, 
maior a possibilidade de ocorrer esta integração. Desse modo, é importante 
salientar que a maior parte dos transgenes utilizados na obtenção de PGMs, é 
p rovenien te  de bactérias, podendo aumentar a probabilidade de ocorrer a 
recombinação entre o DNA proveniente da planta e o DNA da bactéria receptora. 
A expressão desse gene poderá resultar em efeitos para essa célula, e por 
conseqüência à população e à comunidade. Entretanto, o efeito do gene inserido 
pode ser benéfico ou m aléfico  para a bactéria, e nesse sentido este clone 
transformado somente será mantido no ambiente se a presença do gene lhe conferir 
uma vantagem adaptativa.
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3. Transferência h o rizon ta l e n tre  PGMs e m ic ro rg a n ism o s

O uso de PGMs ou transgênicas na agricultura tem estimulado debates sobre
o impacto ecológico de genes como poluentes. Este debate baseia-se na hipótese de 
que genes podem ser transferidos para m icrorganism os recipientes e serem 
disseminados no ambiente. Os genes de resistência a antibióticos são os principais 
alvos desta discussão, visto que são utilizados no processo de seleção de células 
bacterianas e vegetais transformadas. Entretanto, em algumas plantas transgênicas, 
os genes de resistência a antibióticos sob o controle de promotores bacterianos, após 
serem utilizados no processo de seleção de transformantes, permanecem no cassete 
construído para a transformação. A aquisição hipotética de genes de resistência a 
antibióticos por comunidades bacterianas associadas às PGMs é discutida, pois não é 
um efeito desejável na aplicação destas plantas em larga escala devido aos problemas 
que podem ser gerados por bactérias resistentes a antibióticos (SMALLA et a l.,
1997). De qualquer modo, os genes de resistência a antibióticos não codificam 
características desejáveis em plantas comerciais (SMALLA et al., 2000) e devem 
ser removidos após a obtenção das plantas de interesse.

Embora as barreiras sejam grandes, há recentes estudos que mostram que a 
transferência de DNA de PGM para microrganismos é potencialmente possível. Os 
trabalhos que avaliam a ocorrência de TGH de plantas para bactérias são realizados 
principalmente com tabaco e batata. Os transgenes mais comuns são os genes de 
resistência a herbicidas, o gene da toxina do Bacillus thuringiensis (Bt) que confere 
resistência a insetos e o gene nptll que confere resistência ao antibiótico canamicina. 
Para estes estudos são utilizadas espécies modelo, principalmente Acinetobacter 
sp., Ralstonia solanacearum  e Agrobacterium  sp.

Os estudos mais recentes estão utilizando os perfis moleculares da comunidade 
para avaliar os efeitos de PGMs sobre diferentes populações microbianas. Neste aspecto, 
Agrobacterium é um importante organismo modelo, visto que é o exemplo clássico de 
transferência bactéria-planta, pois possui um sistema especializado que introduz genes 
bacterianos no genoma da planta hospedeira, fazendo com que a planta passe a sintetizar 
moléculas que serão consumidas pela bactéria. No entanto, no caminho inverso (planta- 
bactéria) não foi observado transferência de material genético, visto que em trabalhos 
com Agrobacterium  como receptora de DNA de tabaco transgênico, não foram 
detectadas células transformadas, sendo atribuído esse fato à dificuldade de desenvolver
o estado de competência e a dificuldade de adquirir o DNA extracelular (BROER et 
a l., 1996). Outros trabalhos com bactéria fitopatogênica foram realizados em 
experimentos com plantas de batata transgênica com o gene de resistência a ampicilina 
com promotor bacteriano. Quando Erwinia chrysanthemi é inoculada na planta excreta 
uma enzima pectinolítica e causa a lise das células da planta, deixando o DNA livre. 
Este DNA poderia entrar na célula bacteriana e por meio de transformação genética 
de células próximas ser expresso de forma estável na bactéria fitopatogênica ou outras 
espécies associadas. Entretanto, apesar de terem testado diversas condições, a detecção 
de células transformadas falhou, mostrando que nestas condições, não ocorre 
transformação genética de E. chrysanthemi ou se ocorre, este evento está abaixo do 
potencial de detecção da técnica utilizada (SCHLUTER et al., 1995).



634 Microbiologia Ambiental

Há trabalhos que testam a transferência para bactérias do solo, como a bactéria 
do solo Acinetobacter spp. que faz parte de um grupo de bactérias conhecidas por 
desenvolver naturalmente o estado de competência, apresentando altas taxas de 
transformação in vitro, por isso mesmo, a ocorrência de TGH tem sido estudada em 
bactérias deste gênero, especialmente ,4. calcoaceticus. Entretanto, em experimentos 
com batata e beterraba contendo o gene nptll que confere resistência ao antibiótico 
canamicina, não foram detectados transformantes, visto que se ocorre, a freqüência 
estimada é de IO-11 in vitro e 10 16 no solo, abaixo do limite da detecção. Neste caso, 
as causas para uma baixa freqüência de transformação poderia ser a falta de homologia 
entre o transgene e o genoma da bactéria, dificultando a possibilidade de recombinação 
homóloga, bem como a ausência de seqüências de origem de duplicação, a qual 
permitiria a estabilidade de um DNA recircularizado para posterior duplicação 
autônoma (NIELSEN et a i ,  1997).

Em outros estudos com clones de Acinetobacter calcoaceticus com este 
gene nptll inativado, o qual aumenta a possibilidade de recombinação homóloga, foram 
observados resultados diferentes. Nessas condições, a entrada do gene nptll da PGM 
e posterior recombinação homóloga com o gene nptll inativado, toma o clone desta 
bactéria resistente ao antibiótico. Em experimentos in vitro, foi observada uma freqüência 
de transformante de 10* com DNA purificado e de 10 10 com suspensão de folhas, 
mostrando que é possível células bacterianas serem transformadas com DNA de plantas 
transgênicas (NIELSEN et a i , 2000), entretanto, para que ocorra esta transformação 
em níveis possíveis de serem detectados, deve existir condição para que ocorra a 
recombinação homóloga entre o genoma da bactéria e o DNA da PGM.

Em outro experimento, células lisadas de Pseudomonas, Burkholderia e 
Acinetobacter foram utilizadas para transformar células de Acinetobacter. Houve 
transformação nessas condições mostrando que as células lisadas não interferiram 
no processo de transformação, podendo até mesmo auxiliar na conservação do DNA. 
Além disso, foi confirmado que Acinetobacter possui aparato para receber DNA de 
outras bactérias do solo, evidenciado como um gene introduzido em uma espécie que 
poderia se espalhar para outras espécies bacterianas (NIELSEN et a i , 2000).

Como no solo a análise é bastante difícil devido à falta de controle e 
principalmente ao fato de, provavelmente, essa transferência ocorrer a níveis abaixo 
da capacidade de detecção, outros modelos devem ser explorados. Neste contexto, 
Ralstonia solacearum  tem duas características interessantes: é conhecida por 
desenvolver naturalmente o estado de competência e é patogênica. Ela desenvolve a 
competência enquanto está infectando a planta e é o momento no qual o DNA pode 
estar sendo liberado pela ação de enzimas hidrolíticas da bactéria. Este modelo tem 
sido utilizado com plantas transplastômicas, isso é, plantas com transgenes no genoma 
do cloroplasto, e que apresentam uma grande quantidade deste gene por célula vegetal. 
Neste contexto, Acinetobacter sp. foi transformada com o transgene contendo 
resistência ao antibiótico estreptomicina de plantas transplastômicas de tabaco 
coinfectadas com Ralstonia solanacearum. Usando linhagens com construções 
genéticas que facilitam a transformação devido à similaridade entre a seqüência de 
DNA da PGM e da bactéria receptora, foram observadas células bacterianas 
transformantes, evidenciando que realmente a similaridade dos genes envolvidos na
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transferência é um fator determinante para a ocorrência de TGH. Neste estudo, 
células bacterianas transformantes foram detectadas somente em experimentos com 
plantas transplastômicas, sugerindo que a freqüência de transformação de PGMs 
cloroplastidial para as bactérias associadas seja maior devido ao maior número de 
cópias do transgene (KAY & SIMONET, 2002) bem como à presença de seqüências 
de DNA com similaridade entre as PGMs e a bactéria receptora.

A capacidade de DNA de plantas geneticamente modificada transformar células 
de modelos bacterianos em laboratório, associado ao fato de o DNA se conservar por 
longos períodos no solo e a similaridade entre os transgenes e genes bacterianos, não 
permite que seja descartada a real possibilidade da transferência de plantas para bactérias 
em condições naturais, mesmo que em freqüências muito baixas. Entretanto, tendo em 
vista que a maior parte dos transgenes são obtidos de espécies bacterianas do solo, 
estima-se que caso ocorra, o seu impacto sobre a comunidade bacteriana deverá ser 
baixa, visto que no solo e associado às plantas já existem bactérias com estes genes.

4. E fe ito  de PGMs sobre com unidades m icrobianas

As plantas estão em equilíbrio com os microrganismos associados a elas, 
fornecendo alimento e proteção para os microrganismos, enquanto que estes podem 
atuar aumentando a resistência da planta a fitopatógenos e outros estresses biótico e 
abiótico, bem como promovendo o crescimento vegetal, entre outras complexas 
interações. Em meio a essa rica e complexa rede de interações, os eventos de 
transferência horizontal poderiam ocorrer de maneira natural, mesmo que em 
freqüências muito baixas (van ELSAS et al., 2003).

Diante desse cenário, a introdução de plantas geneticamente modificadas no 
ambiente levantou a hipótese de que estas plantas poderiam liberar o produto destes 
transgenes no ambiente alterando o equilíbrio microbiano ou mesmo a liberação destes 
transgenes após degradação dos tecidos vegetais poder-se-ia permitir que as bactérias 
associadas a essas plantas adquirissem este DNA e os expressassem de forma estável. 
Como a construção dos vetores de transformação utiliza de genes e promotores 
bacterianos, genes de resistência e genes virais, a freqüência de eventos de 
transferência de genes poderia ser aumentada, promovendo a inserção de novos 
genes nessas comunidades e nesse ecossistema (GEBHARD & SMALLA, 1998). 
Assim sendo, esta introdução de novos genes e/ou alelos em uma população poderia 
alterar a freqüência gênica, resultando em uma mudança na comunidade microbiana. 
Estas hipóteses levam à necessidade de se avaliar com cuidado o cultivo destas 
plantas no ambiente, tomando o cuidado de avaliar se ocorre impacto sobre populações 
microbianas, permitindo prever os riscos e o desenvolvimento de medidas mitigatórias, 
caso ocorra impactos significativos sobre estas comunidades.

Neste aspecto, o efeito de plantas de batata geneticamente modificada pela 
introdução do gene da lisozima foram avaliados sobre a comunidade microbiana. O 
produto deste gene, a lisozima, age diretamente sobre a parede celular de bactérias, 
sendo, portanto, a mudança da freqüência de bactérias, em especial Pectobacterium 
carotovora, um resultado esperado. Nesse estudo foi observado aumento das bactérias



636 Microbiologia Ambiental

Envinia spp. e diminuição de Agrobacterium e bactérias Gram-positivas (HEUER 
& SMALLA, 1999). Da mesma forma, Siciliano & Germida (1999) estudaram canola 
transgênica com o gene de resistência ao herbicida glifosato e após estudos 
comparativos entre a comunidade da rizosfera e endofítica de plantas transgênicas e 
não transgênicas, foram observadas diferenças significativas entre estas plantas, 
mostrando que a mudança no genótipo da planta resultou em uma alteração na 
comunidade microbiana. Por outro lado, Heuer et al. (2002) avaliaram, por meio de 
métodos dependentes (FAME, BIOLOG) e independentes (DGGE) de cultivo, a 
comunidade bacteriana da rizosfera em diferentes períodos de desenvolvimento de 
plantas de batata com o gene da lisozima, e observaram que fatores ambientais como 
ano, solo e estação, mas não a expressão do gene da lisozima nas PGM, afetam a 
comunidade microbiana da rizosfera. Lottmann & Berg (2001), avaliaram também o 
efeito destas plantas de batata sobre a freqüência de rizobactérias antagonistas a 
Envinia (Pectobacterium) carotovora e Verticilium dahliae. Foi observado que a 
freqüência destas rizobactérias não foi alterada pelo genótipo da planta (transgênica 
ou convencional), mostrando que a expressão do gene da T4 lisozima não altera a 
função microbiana no rizoplano de batata.

Badosa et al. (2004) utilizaram diferentes métodos para a verificação da 
transferência do gene de resistência a ampicilina, contido no milho transgênico Bt 176, 
para bactérias isoladas de campos de cultivo e verificaram uma alta proporção de 
bactérias resistentes a ampicilina e uma baixa freqüência de transferência gênica 
horizontal, considerando o efeito do milho transgênico negligenciável. Estes resultados 
mostram que as barreiras naturais para que a transferência gênica horizontal entre 
plantas transgênicas e bactérias do ambiente podem ser ultrapassadas, apesar de 
detectadas em baixa freqüência. Contudo, mais estudos sobre os fatores que 
influenciam o estado de competência bacteriana no ambiente, a “porcentagem” de 
bactérias transformáveis e outros fatores necessitam ser explorados para um melhor 
entendimento deste mecanismo em condições ambientais. Resultado semelhante, ou 
seja, pouco efeito da transgenia sobre comunidades microbianas, foi observado em 
beterraba açucareira expressando o gene de resistência ao herbicida glufosinato 
(SCHMALENBERGER & TEBBE, 2003).

Estes estudos mostram que os efeitos de PGMs sobre comunidades 
microbianas podem ocorrer, devido não somente a expressão de um gene heterólogo, 
mas também à interação entre diferentes fatores como a mudança do genótipo da 
planta e dos tratos culturais utilizados para a PGM. Neste aspecto, estas fontes de 
variação poderiam interagir com alterações ambientais e fisiológicos da planta 
resultando em uma mudança da comunidade microbiana associada.

Outro fator importante é que a interação da PGMs com populações 
microbianas pode variar de acordo com o transgene introduzido na planta, visto que 
a expressão deste e de outros genes associados é que deve afetar a comunidade 
microbiana. Entretanto, não pode se esquecer que a agricultura é uma prática 
a ltam ente im pactante sobre o m eio am bien te , afetando d ire tam en te  os 
microrganismos do solo, e portanto, o desenvolvimento de práticas agronômicas 
que visam reduzir este impacto deve ser considerado, independente da utilização 
ou não da tecnologia do DNA recombinante.
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5. Considerações finais

A agricultura, embora necessária, é um processo que pode resultar em 
mudanças significativas nos nichos disponíveis, resultando em alterações nas 
comunidades de microrganismos, animais e plantas. Entretanto, este processo tem 
sido utilizado por milhares de anos para a produção de alimentos, resultando em um 
ambiente com características distintas daquelas observadas em áreas de mata, mas 
que preserva a sua funcionalidade para o desenvolvimento vegetal. Durante o cultivo 
agrícola, restos da planta são deixados no solo, liberando suas proteínas, bem 
como o seu DNA que pode ser utilizado como fonte de nutrientes por inúmeras 
espécies microbianas, e isso atua selecionando microrganismos que crescem sobre 
este substrato, sem que tenha um impacto considerável sobre a diversidade 
microbiana.

Da mesma forma, genes responsáveis por várias características de interesse 
agronômico, como resistência contra insetos, doenças fungicas e bacterianas e 
outras condições de estresse têm sido selecionados por processos de melhoramento 
clássico e posteriormente liberados no ambiente. Novos alelos também são criados 
por meio de mutações e novos genes podem ser introduzidos em uma espécie por 
meio de cruzamentos não específicos (obtenção de híbridos interespecíficos) e, 
posteriormente, plantas com estes alelos/genes são liberadas sem avaliação dos 
riscos de transferência horizontal ou impacto sobre comunidades microbianas. Dessa 
forma, o momento atual indica que o receio dos impactos de plantas geneticamente 
modificadas no ambiente permitirá o desenvolvimento de uma atitude mais prudente 
em relação à liberação de novos genótipos de plantas no ambiente (geneticamente 
modificados ou não), permitindo o plantio somente após intenso estudo a respeito 
do seu impacto no ambiente.

Embora, relativamente, poucos estudos tenham sido desenvolvidos para a 
avaliação da ocorrência de transferência horizontal de plantas geneticamente 
modificadas para comunidades microbianas, deve ser destacado que /) embora PGMs 
estejam sendo cultivados em países com os Estados Unidos há mais de 15 anos, 
nenhuma alteração microbiana tem sido relatada devido a este cultivo ou à ocorrência 
de THG; //) nenhum efeito mutagênico, teratogênico ou tóxico aos microrganismos, 
plantas e animais associados têm sido relatados; iii) em caso de transferência 
horizontal, os genes introduzidos na população microbiana devem apresentar um baixo 
impacto nesta comunidade, visto que, na maioria dos casos, são genes provenientes 
de bactérias que habitam o solo (Bacillus thuringiensis) ou associadas às plantas 
(Agrobacterium sp.), bem como os promotores, os quais são provenientes de cepas 
de vírus de plantas.

Dessa forma, acredita-se que a ampla discussão sobre os riscos do cultivo de 
plantas geneticamente modificadas ao ambiente seja uma forma de melhorar a 
avaliação dos riscos da introdução de genótipos exóticos em um ambiente, e não 
somente uma discussão a respeito da utilização da técnica de DNA recombinante 
para a obtenção de genótipos mais produtivos, os quais poderiam resultar no aumento 
de produtividade agrícola, com uma possível diminuição da necessidade de se aumentar 
a área plantada.
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