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|. Introducéo

iXenobioticos sdo compostos quimicos antropogénicos, sintéticos, com atributos
estruturais ndo naturais. Esse termo é derivado das palavras gregas xeno (estranho)
e bios (vida) e, portanto, sdo literalmente, substancias quimicas estranhas a vida.*

A disseminacdo destes compostos, ap6s a sua descarga no ambiente, €
determinada pela sua parti¢do entre as fases sélida/liquida/gasosa do sistema solo e
por seu potencial para concentrar na biota. Esses processos sdo determinantes do
grau de extensdo do impacto bioldgico do produto e sua distribuicdo nos diferentes
compartimentos do sistema. Os compostos e seus metabdlitos considerados
persistentes podem permanecer quimicamente ativos no solo por muitos anos, e ter
efeitos negativos sobre a biota e a saldde humana, enquanto que, aqueles néo
persistentes tendem a desaparecer em pouco tempo ap6s a aplicacdo.

O solo é um sistema vivo, dinamico e um recurso ndo renovavel, cuja condigédo
influencia a producéo de alimentos, aeficiéncia ambiental e o balanco global (DORAN
& PARKIN, 1994; DICK, 1997; DORAN & ZEISS, 2000). E o habitat para diversos
organismos de importancia para a sua fertilidade, atua como depdésito para os
agrotoxicos aplicados e é fonte de diversidade microbiana. As suas func¢des ainda
incluem processos de suporte a vida, isto é, ancoragem para as plantas e suprimento
de nutrientes, retencdo e mobilidade de agua, suporte a cadeia alimentar, funcdes
regulatorias ambientais como a ciclagem de nutrientes, remediacdo de poluentes e
sequestro de metais pesados (BEZDICEK et al.. 1996).

A qualidade do solo é dependente de sua composicao natural e, também, das
modificacBes causadas pelo uso e manejo feito pelo homem (PIERCE & LARSON,
1993). O manejo incorreto do solo, como por exemplo, o cultivo intensivo, sem rotacéo
de culturas, ou a contaminacgdo acidental/deliberada por residuos industriais e/ou
municipais, sdo as maiores causas de sua degradacdo e reducdo de sua produtividade
(REEVES, 1997, EDWARDS, 2002).

As propriedades do solo, fisicas, quimicas e biolégicas, sdo sensiveis as
modificacbes causadas pelas praticas de manejo e estresse ambiental e a determinacéo
da qualidade relacionada a estas propriedades, pode ajudar a monitorar as modificagcées
em sua sustentabilidade e qualidade. Isso é especialmente verdadeiro para o0 manejo
agricola e recuperagédo do solo e para auxiliar no estabelecimento de politicas para o
uso da terra.

Podem ser distinguidos trés tipos de fatores de estresse do solo: quimico,
fisico e biolégico. No estresse fisico, os fatores mais importantes sdo temperaturas e
umidades extremas, potenciais osmoticos e alta pressao (por exemplo, por equipamentos
agricolas). Os quimicos incluem pH, excesso ou escassez de nutrientes orgénicos e
inorgénicos, anoxia, salinidade e biocidas, tais como metais pesados, poluentes
radioativos, agrotoxicos e hidrocarbonetos. Ja nos fatores de estresse bioldgico podem
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ser considerados novamente a deficiéncia ou excesso de nutrientes, introdugdo de
organismos exogenos com grande capacidade competitiva e crescimento ndo
controlado de patdgenos e predadores. Esses fatores de estresse dificilmente operam
individualmente.

importancia dos processos biolégicos para a funcdo dos agroecossistemas
¢ inequivoca. Os microrganismos ndo sdo somente essenciais para o crescimento da
planta, mas sdo também importantes como auxiliares na formacdo da complexa
estrutura do solo e para sua fertilidade. Atividades antropogénicas que levam a
deposicdes de contaminantes podem ser prejudiciais ao solo, podendo afetar as
populagGes microbianas e suas atividades em diferentes niveis funcionais.

As propriedades bioldgicas e bioquimicas, incluindo respiracdo do solo medida
pela taxa de liberacdo de C02ou consumo de 0 2 biomassa microbiana e atividade
das enzimas do solo, sdo consideradas indicadores sensiveis da contaminagdo por
causa da sua importancia na ciclagem da matéria organica e de regulador do pool de
nutrientes ativos no solo e sdo os parametros mais utilizados para a descricdo da
condicdo geral da microbiota do solo (SCHINNER et al., 1996; MARGESIN &
SCHINNER. 1997; VAN BEELEN & DOELMAN, 1997; MARGESIN et al., 2000a
e b).[Essa microbiota sofre acentuada influéncia do ambiente, sendo que os
microrganismos ou seus processos podem ser inibidos em até 100% por diversos
fatores estressantes como, por exemplo, a deposi¢do de metais pesados, a utilizagéo
excessiva de agrotoxicos, entre outros.

Os metais pesados e os hidrocarbonetos policiclicos arométicos (PAHSs) sdo
0s poluentes do solo que mais causam preocupacdo ambiental (SMRECZEK et al.,
1999). A presenca de metais pesados no solo pode afetar os processos bioquimicos
pelo efeito sobre a proliferacdo microbiana e as atividades enzimaticas. Eles podem
inibir a atividade enzimatica por encobrir cataliticamente os grupos ativos, tendo efeito
desnaturante na conformagdo das proteinas, assim como podem competir com 0s
fons metalicos envolvidos na formacdo dos complexos enzimas-substratos
(G1ANFREDA & BOLLAG, 1996).

fls hidrocarbonetos policiclicos arométicos (PAHSs) sdo considerados perigosos
contaminantes do solo e nessa matriz eles podem ter diferentes destinos. A adsor¢éo
aos coldides naturais do solo (orgéanicos e inorgénicos) freqiientemente limita sua
biodisponibilidade como substrato, afetando assim a taxa de degradacdo microbiana
(GROSSER et al., 2000). Quando biodisponiveis, os PAHs podem afetar fortemente
a atividade microbiana do solo/

E comum acreditar que a maioria dos agrotédxicos, quando aplicados nas doses
e intervalos recomendados, é in6cua aos microrganismos benéficos dos solos. Mas,
hé relatos de efeitos inibitorios (RAY et al., 1980) ou estimulatérios (PATNAIK et
al., 1995) de certos agrotoxicos nas transformag6es bioquimicas de importancia para
a fertilidade do solo, mesmo quando a dose usada é a recomendada. Apesar dos
agrotoxicos serem aplicados na intencdo de proteger as culturas, eles podem alterar
o equilibrio dos processos do solo, por a¢do direta ou indireta sobre a microflora, em
periodos curtos ou longos, dependendo da intensidade, espectro de atividade e
persisténcia do composto parental ou de seus metabdlitos (SIMON-SYLVESTRE &
FOURNIER, 1979).
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2. Hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (PAHS)

fic)s PAHs sdo sub-produtos da combustédo ou pirélise de substancias organicas
como carvéo, 6leo, petréleo, madeira, entre outros. As principais fontes antropogénicas
incluem processos industriais, geracao de calor, incineragdo e trafico de lixo (WILD &
JONES, 1995). A poluicdo por esses compostos € um problema sério em varios paises,
principalmente na vizinhanca de areas industriais, refinarias de petroleo, rodovias,
aeroportos, postos de gasolina e estacfes de tratamento de efluentes. Também séo
contaminantes comuns em solo e agua subterranea como resultado da atividade industrial.
O maior problema relacionado a esta contaminacdo reside na mutagenicidade,
carcinogenicidade e caracteristicas toxicas destes contaminantes. /Além disso, solos
contaminados com PAHSs freqliientemente contém altas quantidades de outros elementos,
tais como metais pesados que, em geral, sdo originarios das mesmas fontes.

[\ indUstria petroquimica gera uma série de efluentes liquidos durante o
processo de refinamento do petroleo. Esses efluentes precisam ser tratados através
de processos de depuragdo, uma vez que possuem alto contetdo de hidrocarbonetos,
principalmente, alcanos e parafina de 1-40 atomos de carbono, junto com cicloalcanos
e compostos aromaticos (OVERCASH & PAL, 1979)./Portanto, o efluente é um
residuo potencialmente perigoso e seu langamento ao solo ou a sua queima, com
tratamento prévio, tem sérias conseqiéncias ambientais e apresenta risco para a
salde humana e para o ecossistema.

~ACompostos originarios do éleo cru, incluindo PAHSs, exibem propriedades que,
na maioria dos casos, inibem o desenvolvimento e atividade metabdlica dos
microrganismos (GIANFREDA & BOLLAG, 1996; KANALY & HARAYAMA, 2000;
ANDREONI et al., 2004). Contudo, esta influéncia depende principalmente da
composicdo e concentragdo 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 estimulatorio das substancias originarias do 6leo cru, como
resultado da adaptacdo gradual dos microrganismos aos poluentes e a utilizagdo dos
xenobidticos como fonte de carbono e energia. Apés o periodo de estresse ha um
aumento na intensidade respiratéria e na atividade enzimatica, desenvolvimento de
microrganismos e decomposicdo gradual dos poluentes (SONG & BARTHA, 1990;
BOOPATHY, 2000; MARGESIN et al., 2000b). Assim, a contaminacdo com
hidrocarbonetos, pode levar a modifica¢cdes nas condi¢es do solo. O conhecimento
prévio desses processos é considerado necessario para a escolha e paia o
desenvolvimento de metodologias mais apropriadas a remediacao de solos contaminados!

Com o objetivo de predizer o potencial das &reas semi-aridas para a
biorremediacdo de solos contaminados com hidrocarbonetos, Caravaca & Roldan (2003)
avaliaram as liiodificacBes nas propriedades fisicas e bioldgicas destes solos, quando
contaminados com residuos de 6leo. Concluiu-se que acontaminacdo por hidrocarbonetos
aumentou as atividades microbioldgicas e bioquimicas e melhorou a estrutura do solo.
Contudo, a taxa de mineralizacdo foi baixa, em virtude, provavelmente, da alta
complexidade quimica dos hidrocarbonetos, que poderiam necessitar de um maior periodo
de tempo para a adaptacdo microbiana e posterior degradacdo. |
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A biodegradagdo pelas populacdes naturais de microrganismos representa
um dos mecanismos primarios pelos quais poluentes como petréleo ou outros
hidrocarbonetos podem ser eliminados do ambiente (LEAHY & COLWELL, 1990).
O landfarming é freqiientemente escolhido como o método de tratamento para solos
contaminados com hidrocarbonetos de petréleo, em razdo da sua retencdo, relativo
baixo custo e alto potencial de sucesso (HARMSEN, 1991 («Wbestudo sobre a evolucéo
da atividade microbiana, em solos com landfarming, foi observado que durante os
primeiros meses do processo, os resultados obtidos para a fracdo labil do carbono
(C), quociente metabolico, respiracdo basal e ATP, demonstraram valores mais altos
quando comparados aos do solo controle. No entanto, estes valores diminuiram no
final do periodo experimental, quando os hidrocarbonetos foram degradados até a
mineralizagdo. O mesmo comportamento foi observado para as atividades enzimaticas
estudadas (desidrogenase, (3-glicosidase, protease e urease) (MARIN et al., 2005)/

/4:m solos com poluicdo pontual e difusa, a relacdo entre o contedo de PAHSs
e atividades enzimaticas (desidrogenase, fosfatase, urease e protease) pode ser
dependente das propriedades do solo, como por exemplo, o conteddo de carbono
orgénico e o pH*"BARAN et al., 2004). Nesse trabalho observou-se que em solos
com polui¢do difusa havia predominancia de PAHs com trés anéis, decomposto mais
facilmente pelos microrganismos, enquanto na polui¢cdo pontual dominavam os PAHs
de 5 anéis. Nas areas de poluigdo pontual os PAHs estimularam as atividades
enzimaticas estudadas, porém, <mi area de poluicdo difusa, caracterizada pelo alto
contetdo de PAHs (1.986 kg ha') as atividades enziméticas 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 intermediarios téxicos em ambientes poluidos com
produtos do 6leo cru (KANALY et al.,, 2000; KANALY & HARAYAMA, 2000),
favorecendo dessa maneira, a decomposi¢do de PAHs em epoxi, que sdo formas
téxicas intermediarias (KANALY et al., 2000f Verificou-se também correlacdo
positiva (P < 0,05) entre a atividade da desidrogenase e o contetido de fenantreno,
fluoranteno, criseno e dibenzo[«/?]antraceno, ao contrario do verificado em outros
trabalhos (MARGESIN et al., 2000a). Os resultados levaram a conclusdo que a
atividade da desidrogenase depende ndo somente do tipo de PAH, mas também dos
outros compostos deste grupo e de sua concentracdo. Da mesma forma, foi observada
relacdo entre as atividades da urease e protease e o contetdo de fenantreno. Essas
diferencas foram, em grande parte, determinadas pelas propriedades como salinidade,
umidade, temperatura e conteddo de oxigénio (BOOPATHY, 2000) que geralmente
influenciam a funcdo dos microrganismos (MARGESIN et al., 2000b). No caso da
fosfatase ndo foram observadas relagdes na vizinhancga das fontes de polui¢éo pontual,
no entanto, na area de poluig¢do difusa houve uma relacdo negativa entre os PAHs
selecionados e a atividade da fosfatase.

No enfoque entre a relacdo das atividades enzimdticas e a degradagdo de
PAH, foi considerada a diferenciacdo entre as propriedades fisico-quimicas dos
compostos, resultante principalmente do variado nimero de anéis na particula (peso
molecular), “lguns dos compostos (< 4 anéis) foram moderadamente toxicos e
degradaveis pelos microrganismos, enquanto 0 grupo remanescente (> 4 anéis) teve
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carater fortemente téxico, mutagénico e carcinogénico, sendo sua decomposicao
somente possivel via co-metabolismo (CERNIGL1A, 1984; KANALY &
HARAYAMA, 2000). Também foi atribuido um papel significativo a matéria organica
(como uma fonte de carbono adicional) e aos nutrientes, nitrogénio (N), fésforo (P) e
potassio (K). Outros trabalhos tém demonstrado que a suplementagdo do solo com
matéria organica diminui consideravelmente a influéncia negativa dos PAHs na
atividade enzimatica (MALISZEWSKA-KORDYBACH & SMRECZAK, 2003).»

/Além da influéncia estimulatoria da matéria organica no desenvolvimento do
metabolismo de microrganismos e no nivel da atividade enziméatica (DZOMBAK &
LUTHY, 1984; BOOPATHY, 2000), varios estudos apontam para o papel da matéria
organica nos processos de sor¢do dos poluentes organicos (PIGNATELLO & XING.
1996; MURPHY et al., 1998). Em alguns casos especificos, podem ser formadas
combinacgdes muito estaveis de poluentes organicos com a matéria organica. Os
xenobioticos ficam entdo indisponiveis aos microrganismos, diminuindo seu efeito
toxico (ROBERTSON & ALEXANDER, 1998). Por exemplo, em solos de regido
semi-arida, o baixo conteddo de matéria organica pode afetar diretamente a sorgédo
dos hidrocarbonetos pelo solo e, conseqiientemente, afetar a sua biodegradagéao
(MOHN & STEWART, 2000). /

A biodisponibilidade dos PAHs aos microrganismos é reduzida pela sorgédo
destes compostos aos minerais do solo e microrganismos. Esta sor¢ao, em sedimentos
e solo esta relacionada diretamente ao conteddo de C da sorbente (DZOMBAK &
LUTHY, 1984). No entanto, quando se cita a sor¢do as células bacterianas, fala-se
de um processo mais complexo, possivelmente envolvendo dissolucdo e reagbes da
superficie ativa. Por exemplo, a sor¢do do fenantreno variou de acordo com o género
e espécie bacteriana, sendo que os Nocadiformes se destacaram pela maior
capacidade de sorcdo. A biosor¢do diminuiu a capacidade de degradagdo dos PAHs
em curto espaco de tempo (STRINGFELLOW & ALVAREZ-COHEN, 1999).

O conhecimento da biodisponibilidade e outros efeitos interativos dos PAHSs
sobre os microrganismos € importante, uma vez que estes compostos, em Ultima
instancia, determinam a atividade e diversidade dos microrganismos. As comunidades
microbianas podem ser unidades funcionais caracterizadas pela soma de suas
propriedades metabolicas. Assim, 0 modelo de utilizacdo do substrato pela comunidade
resulta na diversidade taxondmica e abundéncia de cada taxon."PHo estudo desses
pardmetros RATHBONE et al. (1998) verificaram que na presenca de pireno e
fenantreno foram observadas diferencas na estrutura da comunidade, que resultaram
na modificacdo da capacidade decompositora dos microrganismos do solo. Os
compostos podem ter induzido modificacdes no tipo e qualidade das enzimas ou na
composicdo das populacdes microbianas. /

3. Metais pesados

As primeiras observacdes sobre os efeitos dos metais pesados nos processos
microbianos dos solos datam do inicio 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 comecaram a ser observados e estudados. As elevadas contaminacgdes de metais
nos locais vizinhos as mineradoras, com concomitante acimulo da matéria organica
do solo decorrente da inibicdo 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 toxicos sejam bem
reconhecidos, tendéncias contrastantes sdo relatadas na literatura. A principio existem
dois fatores que podem contribuir para as discrepdncias entre os resultados,
ou seja:

 fatores que modificam a toxicidade de metais como tipo de solo e fonte de
contaminacdo (p. ex. lodo de esgoto e sais sollveis de metais), que afetam a quimica
do elemento e;

« diferencas na sensibilidade dos microrganismos.

E extremamente dificil 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 género
ou mesmo estirpes dentro de uma mesma espécie, podem diferir nas suas
sensibilidades aos metais (Figura 1). Ademais, a maioria dos estudos de campo envolve
mais de um metal, 0 que muitas vezes toma dificil a interpretagdo dos resultados.
Nesse caso, a toxicidade dos metais sobre os microrganismos do solo dependera das
interacdes sinergisticas ou antagonisticas entre os elementos. Por exemplo, 0 Zn e 0
Cd podem ter efeitos antagdnicos ou sinérgicos dependendo de suas respectivas
concentracdes e do microrganismo alvo investigado (ADRIANO, 2001). A presenca

Aumento na sensibilidade

Minhoca Nematoide Protozoario Bactérias, fungos, Algas
actinomicetos

Bactérias e fungos

Fungos Bactérias
Bactérias
FIGURA 1 Diagrama mostrando
a sensibilidade de diferentes
Gram negativas Gram positiva/ baixo-GC componentes da biota do solo

Gram positivas/ alto-GC aos metais pesados.
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de metais em combinacdo pode ter maior efeito sobre os parametros microbioldgicos
(KHAN & SCULLION, 1999) e atividades enzimaticas (RENELLA et al., 2003) do
que metais especificos em altas concentragdes.

Muitos metais sdo essenciais para o metabolismo microbiano (p. ex. Zn e
Cu), enquanto outros ndo apresentam funcdo metabdlica (p. ex. Pb, Cr e Cd). Todavia,
esses elementos tornam-se téxicos acima de uma concentragdo minima, embora os
efeitos sejam geralmente dependentes da especificidade dos microrganismos em mediar
um processo particular. Por exemplo, a nitrificacdo é geralmente mais sensivel aos
metais pesados do que aamonificagdo, em razdo do nimero restrito de microrganismos
capazes de conduzi-la.

Acontaminagdo do solo com metais pesados diminui a respiragdo (HATTORI,
1992), a biomassa microbiana (CHANDER et al., 1995), as atividades enzimaticas
(MATHUR & SANDERSON. 1980) e o nimero de microrganismos no solo
(PENNANEN et al., 1996). Isso pode levar a um distdrbio no sistema solo, uma vez
que a populagdo microbiana sensivel tende a diminuir, enquanto a populagéo resistente
tende a aumentar (KUNITO et al., 1997).

A decomposi¢do microbiana do C pela microflora é também sensivel a presenca
de metais pesados no solo e é, geralmente, dependente do substrato. Freqiientemente,
a decomposicdo de palha, amido e celulose é sensivel a presenca de metais, enquanto
0 mesmo ndo é observado quando se considera a decomposicdo de adubo orgéanico
ou lodo de esgoto. Brynhildsen et al. (1988) relataram que as diferencas na
disponibilidade de carbono no meio teve profundo efeito sobre a toxicidade de Cd, Cu
e Zn em determinadas espécies microbianas.

Solos contaminados com metais podem também conter uma maior
percentagem de isolados bacterianos resistentes a antibidticos do que solos nao
contaminados (CAMPBELL et al., 1995). Essas observacdes pressupdem que a
poluicdo com metais pode contribuir para uma maior resisténcia dos microrganismos
aos antibidticos por meio de uma selecdo indireta, que € mais duradoura a medida que
0s metais ndo tenham sido degradados (ALONSO et al., 2001).

Os metais pesados estdo presentes nos solos em varias formas por causa das
interacBes que ocorrem entre esses elementos e aquele sistema. As concentracdes
totais de metais nos solos podem, portanto, ndo fornecer uma precisa avaliacdo de
sua influéncia sobre os microrganismos. Do mesmo modo, os bioindicadores ndo
respondem de forma concisa aqueles elementos, quando solos diferentes sdo estudados.
Chew etal. (2001) ndo observaram efeitos dos metais pesados na atividade celulolitica
de um determinado solo com teores elevados de Pb, Cu e Zn. Os autores relacionaram
esses resultados a adaptagdo dos microrganismos aos metais presentes no solo e a
reduzida biodisponibilidade dos elementos em fung¢édo da capacidade de troca de cations
do solo.

Outras propriedades do solo tais como pH, contelido de matéria organica e de
oxido de ferro alteram o efeito de um determinado metal sobre a microflora. Desses
0 pH apresenta a maior influéncia em razdo do seu forte efeito sobre a solubilidade e
especiacdo de metais no solo como um todo e, particularmente, na solucdo. Cada
unidade de decréscimo no pH resulta em aumento de duas vezes na concentracdo de
metais como Zn, Ni e Cd na solucdo do solo. onde os metais poderdo ndo estar
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completamente biodisponiveis devido a quelagdo por moléculas organicas e a
ocorréncia de formas quimicas, que ndo podem ser diretamente absorvidas. Assume-
se, geralmente, que o fon livre nas espécies quimicas 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 estdo presentes em
colénias ou protegidas pelas argilas elas poderiam ndo estar expostas aos metais
pesados. Os microrganismos podem também alterar a disponibilidade de metais ao
seu redor devido & acidificacdo localizada do ambiente ou producdo de compostos
que complexam metais. Por exemplo, bactérias oxidantes do ferro que reduzem peritas
de ferro para FeS04e H2S04podem causar extrema acidificagdo causando aumento
na disponibilidade de metais. Muitos sdo os trabalhos que utilizam solos contrastantes
e estabelecem firme relagdo entre a magnitude dos efeitos adversos causados aos
processos microbianos, pela adicdo de sais de metais ao solo, e as propriedades do
solo, tais como, pH, contetdo de argilas e matéria organica (HAANSTRA &
DOELMAN, 1991).

3.1Fatores metodolégicos que podem influenciar a resposta
microbiana aos metais pesados

Os estudos sobre atoxicidade de metais nos microrganismos do solo envolvem
diferentes enfoques que, muitas vezes, evitam compara¢Bes significativas entre os
experimentos. Esses estudos podem ser classificados em trés grupos (GILLER et
al, 1998):

» estudos ecotoxicolégicos em laboratorio;
* estudos ecotoxicolégicos de campo;
* monitoramento ambiental.

Os ensaios em laboratorio incluem o estudo da toxicidade de diferentes metais
em populacGes microbianas ou processos particulares. Isso é mais comumente feito
por meio da adicdo de metais pesados ao substrato, na forma de sais mais ou menos
solGveis, com posterior monitoramento do efeito sobre funcdes particulares ou sobre
0 numero ou grupos de microrganismos no solo. O enfoque é simplistico e possui
pouca relacdo com as reais situacBes dos solos a campo, onde as concentracdes de
metais sdo gradualmente modificadas por meio da deposi¢do atmosférica, uso de
fertilizantes, pesticidas ou compostos organicos ricos em metais.

Nos estudos ecotoxicoldgicos de campo, amostras de solo sdo coletadas de
areas contaminadas e ndo contaminadas com metais e submetidas a um teste de
toxicidade. O solo é inoculado com um microrganismo teste cuja sobrevivéncia e
atividade é acompanhada ao longo do tempo.

No monitoramento ambiental, solos do campo sdo amostrados e a populagéo
de um grupo funcional particular ou espécie de microrganismo é monitorado. Tais
estudos podem ser conduzidos em areas sujeitas a contaminagdo intencional ou em
areas sujeitas a poluicdo ambiental por elementos metalicos, como por exemplo, areas
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suplementadas com lodo de esgoto. Tipicamente, em estudos ecotoxicolégicos de
campo e laboratorio é estudado a resposta da comunidade ou populagdes microbianas
que estdo se adaptando a concentracBes elevadas de metais, enquanto em estudos
com solos poluidos, por um longo periodo, estuda-se comunidades ou populagdes
microbianas adaptadas a elevadas concentragfes 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 sdo tdxicos porque,
em funcgdo de suas naturezas fortemente ibnicas, eles se ligam a muitos constituintes
celulares e deslocam metais essenciais de seus sitios de ligacdo (Figura 2). Eles
podem romper proteinas e acidos nucléicos, por meio da ligagdo aos grupos sulfidril,
no primeiro caso, e aos grupos hidroxil e fosfato, no segundo caso. Os metais podem
também afetar a fosforilacdo oxidativa e a permeabilidade da membrana, quando na
presenca de mercurio. Os microrganismos geralmente utilizam vias de transporte
especificas para levar aqueles elementos da membrana celular para o citoplasma.

Efeito dos metais pesados nos microrganismos e processos microbianos do
solo: mineralizacdo do C orgénico nativo e do carbono adicionado - A taxa de
mineralizacdo da matéria organica medida pela evolugdo do C 02(respiragdo basica),
sob condicBes padronizadas, tem fornecido resultados conflitantes em solos agricolas
contaminados com metais (MINNICH & McBRIDE, 1986). Muitas vezes observa-
se apenas um leve aumento ou decréscimo daquele parametro, embora o tamanho da
biomassa microbiana seja consistentemente diminuida (FLIEbBACH et al., 1994;
YEATES et al., 1994).

Ademais, a taxa de mineralizagdo do C na presenca de metais é dependente da
natureza do substrato disponivel, o que podera explicar algumas das discrepancias entre
o0s resultados obtidos em diferentes estudos (FLIEbBACH & REBER. 1992; OBBARD
& JONES, 1993). Estes também podem ser afetados por outros fatores, tais como
variacdes nos niveis de contaminacdo pelos metais, nas fontes de contaminacdo, no
periodo de tempo em que as respostas sao monitoradas e nos tipos de solos.

Rompimento da membrana celular
Hg, Pb. Zn, Ni. Cu, Cd

FIGURA 2. Sumario das
varias influéncias téxi-
cas dos metais sobre
as células microbianas.
(Fonte: ROANE &
PEPPER. 2000).
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Biomassa microbiana: Os microrganismos diferem na sua sensibilidade a toxicidade
pelos metais sendo que a exposicdo a esses elementos podera resultar em decréscimo
na quantidade da biomassa microbiana (KANDELER et al, 1996; KNIGHT et al.,
1997). Doelman (1986) relata que dentre varios metais testados, o Hg, o Cd e o Cu
causaram efeitos mais significativos sobre a hiomassa microbiana do que o Pb. Baath
(1989) encontrou tendéncias 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
extragdo-fumigacdo ndo é afetada pelo Cd mesmo a concentracdes anormalmente
altas como 500 - 1000 mg Cd kg'lde solo (FRITZE et al, 2000, LANDI et al,
2000). Na concentracdo de 500 mg kgl o Cd, apesar de indcuo para a biomassa
microbiana, causou um decréscimo no conteddo de ATP do solo (LANDI et al,
2000). Esses resultados demonstram que a biomassa microbiana nem sempre pode
ser um indicador adequado de estresse de metal (MEGHARAJ et al, 2000). Baath
etal. (1998) ndo encontraram mudancas significativas no contetdo de C da biomassa
microbiana em solo suplementado com lodo rico em Zn e Ni (359 e 89 mg kg"lde
solo, respectivamente), apesar de constatarem mudancas na estrutura da comunidade
microbiana. Kandeler etal, (1996) demonstraram que a biomassa microbiana diminuiu
com o aumento da poluicdo com Cu em trés solos da Austria. Do mesmo modo, Banu
et al, (2004) mostraram decréscimo consistente na biomassa microbiana com o
aumento das concentra¢des de Cu em solos da Austrélia.

Estrutura da comunidade microbiana: Os diferentes grupos de microrganismos
do solo reagem de forma diferente a presenca de metais (DU PLESSIS et al, 2005).
Os protistas, por exemplo, sdo sensiveis a pequenos aumentos nos niveis de Cu no
solo. Se considerarmos a importancia destes microrganismos como um link no fluxo
de energia, entre os niveis troficos, fica evidenciada a vulnerabilidade do sistema solo
a contaminacdo por aquele metal. Estudos de campo sugerem que ocorrem mudancgas
na estrutura genética da comunidade, em solos submetidos a longos periodos de
estresses por elementos metalicos, sem que haja, necessariamente, qualquer aumento
na tolerdncia da microbiota aos metais (GILLER et al, 1998). Griffiths etal, (1997)
relataram quedas nas comunidades microbianas por meio de varias técnicas
moleculares, em um solo argilo-arenoso suplementado com 1800 mg de CdS04kg 1
de solo. Geralmente, os actinomicetos sao mais resistentes ao Cd do que as bactérias
Gram negativas e Gram positivas, nessa ordem.

A exposicdo a metais também leva ao estabelecimento de populacdes
microbianas tolerantes, que sdo freqiientemente representadas por varias bactérias
Gram positivas pertencentes aos géneros Bacillus, Arthrobacter e
Corynebacterium e por bactérias Gram negativas tais como Pseudomonas,
Alcaligenes, Ralstonia e Burkholderia (KOZDROF & VAN ELSAS, 2001;
ELLIS et al, 2003). Nos solos contaminados essas populagGes podem estar
envolvidas na alteragdo da mobilidade dos metais, por meio de redugdo, acumulagéo
e imobilizagéo in situ por precipitacdo extracelular (ROANE. 1999). A tabela 1
mostra alguns exemplos de géneros e espécies de bactérias que tém sido isoladas
de areas contaminadas com metais.
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TABELA 1 Bactérias isoladas de diferentes areas contaminadas com metais (PIOTROWSKA-SEGET

et al., 2005).
Bactérias Gram negativas Bactérias Gram positivas
Pseudomonas Bacillus cereus
Alcaligenes Corynebacterium
Ralstonia Bacillus mycoides
Burkholderia Micrococcus luteus
Comamonas
Variovorax

Methylobacterium

Flavobacterium

Transformagdes do nitrogénio: Dentro das diferentes etapas do ciclo do nitrogénio,
a nitrificacdo é potencialmente a mais sensivel a polui¢do por metais pesados. Pequenas
concentragbes de Cd no solo podem estimular a mineralizacdo de N. estimulando
tanto a amonificacdo quanto a nitrificacdo, enquanto doses mais elevadas podem
inibir estes dois processos. As bactérias nitrificadoras sdo mais sensiveis a presenca
de Cd do que as bactérias desnitrificadoras. Comparando Cd, Cu e Cr(VI), na
concentracdo de 20 mg kg 1de solo, verificou-se que o Cd é o inibidor mais efetivo da
amonificacdo e desnitrificacdo, enquanto o Cr(VI) teve maior efeito inibitorio na
atividade da nitrificacdo (YANG et al., 2005).

Poucos estudos tém sido conduzidos sobre o efeito de metais pesados na
desnitrificacdo. Do ponto de vista agrondmico a inibicdo deste processo ndo seria
considerada como um problema em potencial. Ocorre, porém, que os diferentes passos
na reducdo do NO, para N2diferem nas suas tolerdncias aos metais pesados. Tais
inibicBes seletivas poderiam agravar as conseqiiéncias ecolégicas da poluigdo com
metais pesados. Por exemplo, a redug¢do do NO, parece ser mais sensivel do que a
reducdo do NO”, o mesmo ocorrendo com a redutase do oxido nitroso (BOLLAG &
BARABASZ, 1979). Tais fatos poderiam levar ao acimulo de niveis toxicos de NO,
no solo e a um aumento na emissdo de oxido nitroso.

Fixacdo bioldgica do nitrogénio: O estudo sobre o efeito toxico dos metais pesados
na fixacdo simbidtica do nitrogénio somente foi reconhecido apds a constatacdo de
auséncia daquele processo simbidtico em Trifolium repens L., em solo com
concentracdes moderadas de metais, em Wobum (UK) (McGRATH et al., 1988).
A sobrevivéncia de rizdbios de vida livre no solo é sensivel a elevados teores de
metais e pode explicar os efeitos adversos desses elementos na fixagdo simbidtica
do N, (G1LLER etal., 1998). Broos et al. (2005) obtiveram dados que demonstram
que a fixacdo simbiotica do nitrogénio é afetada pelo Zn, uma vez que este elemento
diminuiu a populagao de rizébio no solo abaixo de um nivel considerado adequado
ao processo simbidtico. Os metais podem ndo somente diminuir o tamanho da
populacdo de rizdbios no solo, mas também a sua diversidade genética (GILLER et
al., 1989, LAKZIAN et al., 2002). As estirpes que sobrevivem em solos
contaminados com metais pesados tém o menor nimero de tipos de plasmideos e o
maior nimero de bandas plasmidiais por isolado (i.e. complexidade dos perfis de
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plasmideos) (LAKZIAN et al., 2002). Portanto, embora parega que os plasmideos
estejam envolvidos na tolerancia dos rizébios aos metais, as suas reais fungdes
ainda sdo desconhecidas.

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

A exposicdo da microbiota do solo a altas concentragdes de Cd, por um longo
periodo, pode diminuir a sintese de hidrolases, como resultado de uma reduzida
eficiéncia metabolica decorrente da adaptagéo fisioldgica dos microrganismos as altas
concentracdes do metal (RENELLA et al., 2005a). Do mesmo modo, este metal em
doses elevadas (800 mg Cd kg'lde solo) pode afetar a atividade da desidrogenase,
mas ndo da p-glucosidase, urease e fosfomonoesterase (MORENO et al., 1999). O
efeito danoso do Cd na atividade da desidrogenase pode ocorrer a uma concentracéo
10 vezes maior do que aquela que afeta a atividade da fosfatase acida (LANDI et
al., 2000). Renella et al. (2005b) relataram que as atividades das enzimas
fosfomonoesterase, arilsulfatase e P-glucosidase foram significativamente inibidas
pelo Cd e Ni a concentrac¢des de 13,1 e 52,3 mg kg'1lde solo, respectivamente. Moreno
et al. (2003) demonstraram que a atividade da fosfomonoesterase foi mais sensivel a
contaminacdo por Cd e Ni do que as atividades da urease e protease, com o Cd
sendo mais inibitério que o Ni. O Cu pode causar decréscimo na atividade da
desidrogenase a concentracdes tdo baixas como 0,16 p mol g 1de solo (solo arenoso,
pH 6,9, %C 1,1). Esta inibi¢do pode diminuir mesmo a maiores concentracdes de Cu,
como por exemplo, 7,87 p mol g'lde solo , em solo aluvial (pH 7,1, 1,8% C)
(MALISZEWSKA et al., 1985). Os diferentes efeitos de metais nas atividades
enzimaticas pode ser devido ao fato que fons metélicos divalentes tais como Mn2+
Zn2rou Ni2tsdo co-fatores funcionais para glicosilhidrolases (BOUMA et al., 1997),
fosfohidrolases (COLEMAN. 1992) e enzimas amidohidrolases (HOLM & SANDER,
1997), enquanto o Cd2+ndo é requerido para qualquer reacdo bioquimica conhecida.

3.3 Resisténcia e adaptacdo dos microrganismos do solo aos metais
pesados

A adaptacdo microbiana € um importante mecanismo de resposta a presenga
de contaminantes no solo e pode resultar na compensacéo de um efeito adverso por
meio do aumento na atividade da microbiota restante. Os microrganismos do solo
podem também resistir a toxicidade por metais transformando-os em formas menos
toxicas, imobilizando-os na superficie das células ou em polimeros intracelulares, por
precipitacdo ou biometilagcdo (DOELMAN, 1986).

Desde a década de 1970, trabalhos de pesquisa tém identificado
microrganismos resistentes a metais. A pressdo seletiva de ambientes contendo estes
elementos tem levado ao desenvolvimento desta resisténcia para todos os metais
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toxicos (ROUCH etal., 1995). Os sistemas de resisténcia sdo, na maioria, mediados
pelos plasmideos e tém sido encontrados em todos os grupos de eubactérias estudados
(SILVER & MISRA, 1984. JI & SILVER. 1995). A presenca de ions metalicos
pode induzir os genes para iniciar a resisténcia ao metal pela detoxificacdo
enzimatica. O exemplo mais proeminente é a resisténcia ao mercurio Hg(ll)
codificada pelo operon mer. Existem diferencas entre os sistemas plasmidiais e
cromossomais de resisténcia aos elementos metélicos. Os sistemas de resisténcia
aos metais essenciais sdo usualmente localizados nos genes cromossomais e sdo
mais complexos do que os sistemas plasmidiais. Os sistemas codificados por
plamideos, por outro lado, sdo usualmente mecanismos de efluxo de ions toxicos
(BRUINS et al., 2000). Seis mecanismos estdo envolvidos na resisténcia dos
microrganismos aos metais (Tabela 2) (SILVER. 1992: ROUCH et al.. 1995). A
seguir sdo fornecidos exemplos de microrganismos que apresentam 0s mecanismos
de resisténcia citados.

Exclusdo do metal por uma barreira de permeabilidade: algumas bactérias
formam uma camada de polissacarideos extracelulares que apresentam sitios de ligacao
dos cations metalicos (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 resisténcia a
metais. O microrganismo usa o mecanismo de transporte ativo para exportar metais
toxicos do seu citoplasma (Escherichia coli, Staphyllococus aureus, Bacillus sp.,
Alcaligenes eutrophus).

Sequestro intracelular do metal por meio da ligacdo em proteina: o sequestro
intracelular é a acumulagdo de metais dentro do citoplasma para prevenir exposi¢do
a componentes celulares essenciais. Dois exemplos existem para esta forma de
resisténcia a metal, ou seja, producdo de metalotioneina em Synechococcus sp. e de
proteinas ricas em cisteina em Pseudomonas sp. (ROUCH et al., 1995; SILVER &
PHUNG. 1996).

Destoxifieagcdo enzimatica do nietal para unia forma menos téxica: o mercdrio
¢ um exemplo modelo de sistema de destoxifieagdo enzimatica. Alguns microrganismos
contém um conjunto de genes que formam um operon mer de resisténcia ao Hg(lIl)
(Staphyloccocus aureus, Bacillus sp., Pseudomonas aeruginosa, Serratia
marcescens, Thiobacillus ferrooxidans).

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

Exclusdo do metal por uma barreira de permeabilidade
Transporte ativo do metal para longe da célula/organismo
Sequestro intracelular do metal por meio da ligagdo em proteina
Sequestro extracelular

Destoxifieagdo enzimatica do metal para uma forma menos téxica

Reducdo da sensibilidade dos alvos celulares ao metal
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Reducéo da sensibilidade dos alvos celulares ao metal: alguns microrganismos
adaptam-se a presenca de metais toxicos alterando a sensibilidade de componentes
celulares essenciais, o que fornece um grau de protecdo natural (ROUCH etal.,
1995). Esta protecdo € alcancada por mutagGes que diminuem a sensibilidade, mas
ndo alteram as funcgdes basicas.

4. Agrotoxicos

A inddstria mundial de agrotoxicos apresenta um faturamento global de cerca
de US$ 26,0 bilhdes anol sendo que o Brasil ocupa o 3° lugar com US$ 2,0 bilhGes
anol depois dos Estados Unidos e Japdo. Entre as principais classes de agrotoxicos
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,
6leos minerais e espalhantes adesivos (3%) (Figura 3).

Os agrotéxicos sdo compostos

Outros organicos de grande complexidade

molecular e, pelo modo de acdo, podem

afetar processos especificos nos

organismos-alvo, minimizando o efeito

colateral das moléculas, ou afetando

processos gerais. Por exemplo, na Europa,

entre 0s agrotoxicos mais usados, estdo

os herbicidas sulfonilureas que possuem

Acaricidas um anel triazina e um anel aromatico,

a% ligados por uma ponte urea. Os alvos

desses compostos sdo as enzimas

envolvidas na sintese dos amino&cidos

valina, leucina e isoleucina. Assim, as

sulfonilureas tém baixa toxicidade para

todos os organismos que ndo sintetizam

estes aminodacidos, isto é, mamiferos e microartropodos. No entanto, organismos ndo-

alvo como bactérias e fungos podem ser prejudicados pelo composto quando aplicado

em altas concentracGes (BOLDT & JACOBSEN. 1998) e, segundo Rebecchi et al.

(2000), também foi observada redugdo de algumas espécies colembolanas em solos

agricolas, ap6s a aplicacdo de triassulfurom. Os autores ndo explicaram o efeito, mas

os resultados demonstraram que a complexidade das medidas dos efeitos colaterais
geralmente é problematica no ambiente.

Da mesma forma, espera-se que os fungicidas sintetizados para suprimir fungos
patogénicos, ndo ajam sobre os fungos ndo-alvo do solo. No entanto, o fenpropimorfe
apesar de ndo ter efeito toxico imediato forma, durante a sua degradacéo, o metabdlito
acido fempropimarfico, mais biodisponivel, que pode afetar negativamente os fungos
saprofiticos (BJORLUND et al., 2000). Segundo esses autores a atividade bioldgica

Fungicidas

FIGURA 3. Porcentagem da venda de
agrotéxicos em 2002, por classe, no Brasil.
Fonte: www.desenvolvimento.gov.br
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do fungicida pode estar associada tanto ao composto parental quanto a de seu
metabolito, que pode ter maior mobilidade no solo.

As triazinas sdo outro grupo de compostos orgénicos bastante utilizados, com
alvo em enzimas especificas envolvidas na fotossintese das plantas C . Esses
compostos teoricamente seriam especificos para as plantas devido ao seu modo de
acdo. No entanto, a cloracdo do anel triazina torna as moléculas téxicas ndo somente
para as plantas Cv mas também para uma ampla variedade de organismos.

Alguns agrotoxicos apresentam estruturas moleculares similares e podem
atacar o mesmo sistema bioldgico, mas apresentam comportamentos diferenciados
no solo. Para o efeito esperado, a sua biodisponibilidade aos microrganismos € de
grande importancia e é determinada por muitos fatores dependentes da cultura e do
solo, incluindo porcentagem de area coberta pela planta, lixiviagdo e degradagdo do
composto. Também é dependente do composto orgénico utilizado (GEVAO et al.,
2000). A direta sor¢do das moléculas decresce significativamente com aconcentragéo
disponivel da mesma na solucédo do solo. Apds longos periodos o agrotoxico pode ser
incorporado a matéria organica pelo envelhecimento.

A porcentagem de cobertura do solo é importante quando se calcula a dose
efetiva de agrotéxico que o alcangou. Por exemplo, os herbicidas séo utilizados quando
a cobertura esta ausente ou muito pequena, resultando em alta proporgédo do agrotéxico
alcangando o solo exposto. Ao contrario, os fungicidas e inseticidas sdo geralmente
utilizados em cultivos densos, sendo menor a exposi¢cdo do solo. Por outro lado, 0s
fatores edaficos incluindo nutrientes e pH, temperatura e umidade, diferem em
importancia de acordo com o composto envolvido. A temperatura e umidade do solo
afetam diretamente muitos processos bioldgicos, incluindo o metabolismo da planta e
a degradacdo microbiana e, portanto, influenciam a bioatividade e persisténcia dos
compostos quimicos (WEBER et al., 1993).

Nas Gltimas décadas, houve grande aumento nos relatos sobre os efeitos dos
agrotoxicos nos microrganismos ndo-alvo, em areas agricolas e, entre 0s organismos
da superficie do solo, foi dada muita atencdo aos decompositores devido a sua
importancia naciclagem de nutrientes (EDWARDS & THOMPSON, 1973; INGHAM.
1985; EDWARDS & BOHLEN. 1992). Muitos trabalhos foram direcionados para o
entendimento da complexidade das interagdes agrotoxicos-microrganismos do solo.
Foram empregadas culturas puras, isoladas do solo e cultivadas em placas de Petri e,
normalmente, foram testados efeitos de agrotdxicos especificos, como por exemplo,
em estudos de dose-resposta. No entanto, na pratica, mais de um agrotoxico é aplicado
em um determinado tempo, ou as aplicacdes sdo repetidas em curtos intervalos de
tempo. Assim, 0s organismos podem estar expostos a varios contaminantes
simultaneamente e isso pode alterar os efeitos toxicos.

Na literatura, o efeito dos compostos orgdnicos sobre os organismos e
processos do solo é extremamente diverso, variando de relatos sobre o efeito dos
compostos em espécies individuais ou em populacdes e em sistemas bioldgicos,
utilizando grande diversidade de métodos para os testes, tanto em laboratério quanto
em campo (EDWARDS & BATER, 1990). Os efeitos sobre as popula¢des microbianas
sdo geralmente estudados por métodos dependentes de cultivo e baseados em grupos
bacterianos com papel funcional especifico no solo. Os mais utilizados séo 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 rapido, como o género Pseudomonas, que degradam
fontes simples de C, sdo menos estudadas (THIRUP et al., 2000). Da mesma forma,
ha um foco sobre os agrotoxicos que afetam grupos bacterianos com funcdes nas
transformacdes de N no solo. Como exemplo cita-se a fixacdo de N, por Rhizobium
em leguminosas, bem como por Azospirillum e Azotobacter, que sdo bactérias
fixadoras de N, de vida livre (BANERJEE & BANERJEE, 1987; MARTENSSON,
1992; REVELIN 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 agrotoxicos (DONECHE et al., 1983).

A grande quantidade de biomassa microbiana na superficie do solo influencia
continuamente a estrutura e o metabolismo bioquimico dos agrotoxicos, e interage
diretamente com a ciclagem de matéria organica total. A fertilidade natural dos
ecossistemas depende quase que totalmente dos processos microbianos naturais como
a fixacdo bioldgica de N,, mineralizacdo das formas organicas de C, N, e P e
transformacdo da matéria organica, todos mediados pela biomassa microbiana. Assim,
qualquer declinio na fertilidade natural do solo pela entrada de poluentes, terd, portanto,
proporcionalmente, grandes efeitos no ecossistema natural. A cada ano, cerca de 10
t de substancias orgéanicas (suplementagdo organica com adubos orgénicos, residuos
de culturas, exsudatos de raizes e biomassa morta) sdo adicionadas ao solo, para
manter estavel o contetdo de carbono organico em sua camada superficial.

As fracOes da matéria organica natural sofrem conversfes quimicas e
bioldgicas, bem como interagdes fisico-quimicas com os constituintes organicos e
minerais do solo. A propria conversdao dos compostos organicos nativos é governada
pela respectiva comunidade microbiana. Ela produz e usa diferentes fontes de carbono
em um processo dindmico (FRANZLUEBBERS & ARSHAD. 1997; HU et al.,,
1999; KENNEDY, 1999; BUCKLEY & SCHMIDT, 2003; BURAUEL &
BAbMANN, 2005). Um produto final importante, do metabolismo da matéria organica
natural, é o CO, que é liberado dinamicamente do sistema solo, com picos durante a
estacdo de crescimento. Os agrotdxicos na ordem de 1a 4 kg de carbono por hectare
por ano podem ser introduzidos neste processo de conversdo dindmico, devido a sua
deposicao e aplicacdo (BURAUEL et al., 1998). As fontes de carbono com varias
caracteristicas fisico-quimicas sdo associadas aos componentes minerais. A ligacdo
dos agrotéxicos a estes componentes organo-minerais de estruturas complexas
influencia, decisivamente, os processos como a mobiliza¢gdo, imobilizacéo,
biodisponibilidade e transporte (PICCOLO et al., 1998; GEVAO et al., 2003). Dessa
forma, a matéria organica natural do solo influencia as func¢bes do solo de
armazenamento, filtro, tampé&o e inativacdo para 0s agrotéxicos.

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

Mesmo que o metabolismo do N e do C ndo seja afetado, a estrutura da
comunidade bacteriana no solo pode ser modificada pelo agrotoxico. Alguns
microrganismos podem ser suprimidos, enquanto outros podem proliferar em nichos
ecologicos vagos. Isso pode levar a sucessdes na comunidade microbiana e alterar
as atividades durante um periodo de tempo. Portanto, é necessario nas avaliagdes de
risco dos agrotoxicos, incorporar medidas da diversidade microbiana, refletida na
distribuicdo imediata dos organismos pelo efeito a curto e longo prazo.

A comunidade microbiana é uma mistura complexa de inter-relacdes entre
organismos de diferentes niveis troficos, o que ocasiona muitos efeitos indiretos. Ha
duas implicagdes importantes em se avaliar a diversidade microbiana, uma delas é
que o decréscimo na diversidade geral resultard em risco de diminuicdo da capacidade
do sistema biolégico em responder as perturbacdes (EHSCHMITT & GRIFFITHS,
1998). A outra, é que a diversidade microbiana reflete o histérico da influéncia no
microambiente. Alguns grupos microbianos sdo capazes de utilizar o agrotéxico
aplicado como fonte de energia e nutrientes, contudo ele pode ser téxico a outros
organismos. A propria diversidade indica o quanto o ecossistema foi estressado.

Ao monitorar o impacto do efeito dos herbicidas dinoterbe e metamitrom por
meio da respiracdo induzida pelo substrato, atividade da desidrogenase, mineralizagdo
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
nofingerprint 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 ndo foi observado efeito do metamitron.
Pelo corte e seqlienciamento das bandas nos géis TGGE, nos solos tratados com
dinoterbe, foi encontrada uma banda associada a bactéria que oxida nitrito (Nitrospina,
Nitrospira), que ndo foi observada no solo controle.

O efeito de diferentes métodos para a avaliagdo ecotoxicoldgica foi também
demonstrado por El Fantroussi et al. (1999), na avaliacéo do efeito, a longo prazo, de
trés 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 nédo tratado foram encontradas duas bandas associadas a
Pseudomonas, que estiveram ausentes nos solos tratados com linurom.

Outro exemplo, enfocando a diversidade taxondémica vem da avaliacdo da
comunidade microbiana de um solo arenoso, exposto ao herbicida 2,4,5-T (2,4,5-acido
triclofenoxiacético), na concentracdo de 100 |ig g'1(ATLAS et al., 1991). Foram
determinadas, aproximadamente, 40 caracteristicas fenotipicas para cada linhagem
isolada. Pelo indice de Shanon os autores verificaram que a diversidade das
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comunidades perturbadas foi significativamente menor. O distirbio levou a
sobrevivéncia de relativamente poucas espécies definidas taxondmicamente. As
comunidades desenvolvidas demonstraram aumento na tolerancia fisiologica e
versatilidade metabolica. Também foi observado que essas comunidades sobreviveram
sob diferentes temperaturas, pH e concentracdes de sal. Segundo os autores, o nimero
limitado de populacdes sobreviventes apresentou propriedades especificas que
possibilitaram a sua sobrevivéncia dentro das comunidades perturbadas.

A aplicagdo de herbicidas como 2,4-D e ou de seu anélogo 2,4,5-T provoca
um aumento do conteddo de C da biomassa microbiana (RATH et al., 1998). No
entanto, o que chama atengdo é o estimulo da biomassa pelo 2,4,5-T em condigdes
sob inundagdo. Esse composto é conhecido como mais toxico aos microrganismos e
suas atividades, do que o 2,4-D. Um cloro extra 110 2.4,5-T toma-0 mais toxico aos
organismos ndo-alvo e mais recalcitrante a biodegradacdo do que o 2,4-D
(ALEXANDER & SCOW. 1989). Este efeito foi mais pronunciado na concentracéo
de 15 |ig g lquando comparada a dose de 0,75 |ig g 1 Em doses mais altas como 7,5
e 15 (i.g g'lo efeito torna-se inibitério.

Por outro lado, os herbicidas 2,4-D, tiobencarbe e flucoralina inibiram as
populacdes fungicas, mas este efeito foi transitorio na presenca de 2,4-D (SHUKLA,
& MI1SHRA, 1997). Segundo alguns autores, a populagdo microbiana do solo é
normalizada em aproximadamente 6 semanas ap0s a aplicacdo deste herbicida. Outro
exemplo da acdo de herbicidas sobre os fungos é dado pela aplicacdo do composto
fluazifope-butilico. Esse, quando em altas concentragdes (3 e 6 |ig g 1) pode inibir
temporariamente a comunidade fungica (ABDEL-MALLEK et al., 1996). Segundo
Sapoundjieva & Kouzmanova (1987), o efeito de fluzifope-butilico sobre os fungos
depende da dose aplicada. Os autores observaram que na dose 4 L ha'l a molécula
estimula o crescimento fungico. Quando aplicado na dose de campo, ndo teve efeito
na contagem de fungos ou em outra atividade microbiana testada (ABDEL-MALLEK
et al., 1998). O peso miceliano produzido por A. niger e T. harzianum ndo foi
significativamente afetado pela aplicacdo do herbicida, mas A. flavus e A. alternata
tiveram seu peso reduzido na concentracdo de 24 |ig mL \ enquanto C. echinulata
foi estimulado na mesma concentracdo (ABDEL-MALLEK et al., 1998).

Os microrganismos heterotroficos do solo adquirem C e N para sua
manutencdo e crescimento dos residuos da decomposi¢do das plantas e outros
materiais organicos adicionados ao solo. Os herbicidas com baixa relagdo C:N (<15)
tém potencial para ser facilmente mineralizados, sendo que o N que estd em excesso
da demanda microbiana é liberado na forma inorganica (ALEXANDER, 1977). O
glifosato tem uma relacdo C:N de 3:1e pode ter um efeito imediato na atividade
microbiana do solo. Estudos ja relataram que as aplica¢es de glifosato ndo tiveram
efeito significativo na atividade microbiana quando medida a mineraliza¢éo de C ou,
somente apresentava efeito transitdrio, quando aplicado em altas doses (HART &
BROOKES, 1996; OLSON & LINDWALL. 1991; WARDLE & PARKINSON,
1990; 1992). Os solos, em alguns desses trabalhos, foram amostrados de 1a 4 semanas
apo6s a aplicacdo de glifosato e podem ter perdido os efeitos dos primeiros dias sobre
a atividade microbiana. Como a persisténcia de glifosato nos solos tem sido relatada
entre um més a varios anos (TORSTENSSON, 1985), a avaliacdo da mineralizacdo
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do C e N imediatamente ap6s a sua aplicagdo pode fornecer resultados mais realisticos
do verdadeiro efeito deste herbicida na atividade microbiana do solo, como observado
por Haney et al. (2000). O aumento da mineralizacdo do C ocorreu logo no primeiro
dia ap0s a adicdo de glifosato e foi continuo por 14 dias. O herbicida estimulou
significativamente a atividade microbiana, medida pela mineralizagdo do C e N, mas
ndo afetou a biomassa microbiana. A mineralizagdo cumulativa de C aumentou com
a concentracdo do composto orgénico, e foi significativamente maior em todas as
aplicagbes quando comparado ao controle. Uma forte relagdo linear entre C e N
mineralizado e a quantidade de C e N adicionado como glifosato, indicaram que o
herbicida foi diretamente responsavel pela atividade microbiana.

Como pode ser visto, varios estudos foram realizados considerando os efeitos
colaterais da aplicacdo de herbicidas sobre os microrganismos do solo ou sobre as
atividades microbianas. No entanto, poucos sdo os que se referem ao efeito dos
fungicidas nas populagdes microbianas e em suas atividades. Como outros agrotéxicos,
estes compostos sdo biotdxicos e interferem ndo somente com as rea¢des bioquimicas
e fisiologia dos fitopatdgenos, mas também influenciam populagfes ou atividades de
outros microrganismos nao-alvo (TU, 1993). O efeito inicial ja descrito, apés a
aplicacdo destas moléculas, € o aumento da atividade microbiana e da dinamica de
nitrogénio no solo (CHEN etal., 2001 ae b; TU, 1993; VIEIRA etal., 2000; ZELLES
etal., 1985;). A explicagdo para alguns resultados é de que a aplicagdo de fungicidas
mata ou inibe a atividade de certos grupos de fungos, o que poderia levar a uma
imediata reducdo na respiracdo e biomassa microbiana. Todavia, 0s microrganismos
mortos ou o proprio fungicida poderiam servir como substrato para os organismos
vivos, liberando-os da competi¢do ou da inibi¢do antagonista, via substancias produzidas
pelos fungos. Estes efeitos podem levar a um rapido aumento da atividade bacteriana
e na mineralizacdo do nitrogénio, aumentando a sua disponibilidade (CHEN et al.,
2001a e b; FAY et al., 2005; VIEIRA et al., 2000). Em decorréncia do efeito dos
fungicidas sobre a razdo bactérias/fungos e os efeitos potenciais sobre os
microrganismos ndo-alvo, outras transformacdes do nitrogénio, como nitrificacéo e
desnitrificacdo, podem também ser afetadas, com impacto na composicao e atividade
das comunidades microbianas (VYAS, 1988; CHEN et al., 2001a e b).

AplicagBes do fungicida metalaxil em solos cultivados com uva inibiu
significativamente o nimero e a atividade dos microrganismos do solo (USATAYA et
al., 1993). Sua aplicacéo sistémica induziu a uma breve estimulagdo com subsequente
supressdo dos fungos e actinomicetos do solo (DVORNIKOVA et al., 1988). Outros
autores, no entanto, relataram que os fungicidas fenilamidas como metalaxil e
mefenoxam, bem como seus metabolitos, em baixas concentragfes, ndo inibem o
crescimento dos microrganismos do solo, hipdtese esta, confirmada pelo estimulo da
amonificacao e nitrificacdo apés a aplicacdo dos dois fungicidas (MONKIEDGE et
al., 2002 a e b). Esta afirmacdo também estd em concordancia com as observagoes
de Finkelstein & Golovleva (1988) que demonstraram que baixas concentracGes de
metalaxil estimularam o crescimento de bactérias fixadoras de nitrogénio, enquanto
altas concentracfes inibiram o processo de nitrificacdo. Da mesma forma, baixas
concentragcdes de metalaxil aumentaram as atividades enzimaticas e as inibiram em
doses altas (SHETTY & MAGU, 2001). De todas as hidrolases estudadas, as
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fosfatases acida e alcalina, em geral, ndo foram sensiveis ao efeito do metalaxil,
provavelmente, devido a complexa interacdo destas enzimas com o solo, mas a
atividade da desidrogenase foi bastante sensivel (MONKIEDGE et al., 2002 a).

Pardmetros como a respiracdo induzida pelo substrato (SIR) e atividade
enzimatica da desidrogenase (DHA), utilizados normalmente como indices de toda a
atividade microbiana do solo, apresentaram respostas diferenciadas a aplicacdo de
trés 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 trés fungicidas apresentaram
menor concentracdo de N na biomassa microbiana. (CHEN et al.. 2001a).

O captam ¢ extensivamente usado na protecdo de sementes, portanto, entra
em contato direto com o solo apds o plantio, com possibilidade de alcancar altas
concentragGes nos micrositios e influenciar os processos bioquimicos do solo.
Resultados obtidos por Martinez-Toledo et al. (1998) confirmaram este efeito. Segundo
esses autores, o captam, quando aplicado nas doses recomendadas, aumentou 0 nimero
total de bactérias, principalmente, ap6s a segunda aplicacdo, mas reduziu,
significativamente, os fungos cultivaveis. Os resultados demonstraram que o fungicida
afetou negativamente as bactérias nitrificadoras e as diazotroficas aerobias, efeito
fortemente correlacionado com a dose do fungicida, mas aumentou o nimero de
bactérias desnitrificadoras.

Estudo sobre o efeito do captam, em trés solos diferentes, revelou que o
fungicida influenciou a hidrolise da uréia, e 0 aumento da concentracdo do fungicida
diminuiu consideravelmente a oxidacdo de NH4*para N O,. A nitrificagdo toi inibida
de acordo com a dose aplicada e foi maior nos solos acidos e mais arenosos (PARAMA
etal., 1997). E provavel que em solos arenosos, a menor disponibilidade para adsorgao
dos agrotdxicos, resulte em maior biodisponibilidade da molécula e, conseqiientemente,
seja a causa para a maior inibicdo. Assim, é possivel que as aplicagbes freqiientes de
captam resultem em concentracdes do fungicida no solo que causem um impacto
negativo na economia do nitrogénio e também no equilibrio microbiano no solo. No
entanto, outros trabalhos relatam que quando comparado a outros fungicidas, o captam
tem efeito relativamente limitado nos organismos ndo-alvo (ANDERSON, 1978;
INGRAM etal., 1991). Entretanto, CHEN etal. (2001b), verificaram que a aplicacdo
de captam e benomil, em solos suplementados com folhas de alfafa fenada e palha de
trigo, reduziram a atividade microbiana avaliada pela respiracdo induzida pelo substrato
(SIR) e pelas atividades enzimaticas da desidrogenase (DHA) e fosfatase, mas quase
nao modificaram a biomassa microbiana. A possivel explicagdo para esse fato é que
os fungicidas podem ter mudado a dominéncia da comunidade microbiana do solo, de
fungica para bacteriana. Este subito incremento da atividade bacteriana foi,
provavelmente, responsavel pelas modificagbes bioquimicas que ocorreram,
principalmente em relagdo a mineralizacdo de nitrogénio.

Na avaliacdo do efeito do captam, clorotalonil e benomil na dindmica do
nitrogénio foi observado que os solos tratados com captam apresentaram
concentracfes mais altas de NH4+ do que os solos controle, enquanto, benomil e
clorotalonil tiveram pouca influéncia na concentracdo de NH4+ As taxas de
mineralizacdo liquida de N e a nitrificagdo foram influenciadas pelos trés fungicidas e
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pela suplementagdo orgénica. A mineralizagdo foi mais alta nos solos tratados com
captam e adindmica do N foi influenciada pelo clorotalonil da mesma forma que com
0 captam, mas alcangou o pico da nitrificacdo mais cedo nos solos suplementados
com alfafa. Os modelos do efeito dos fungicidas nos processos de ciclagem de
nutrientes ndo foram grandes e foram especificos 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 inibicéo transiente
da biossintese do ergosterol. Porém, a adigdo de folhas de alfafa fenadas resultou em
maior atividade e biomassa microbiana (HART & BROOKES, 1996). Segundo Zelles
et al. (1985), a adicdo de 5% de alfafa acabou com as pequenissimas diferengas
entre solos tratados com fungicidas e solos controle. Isso foi possivel porque a adi¢do
de alfafa ndo somente melhorou o ambiente para os microrganismos, mas também
encorajou uma certa selecéo entre eles. A suplementagdo organica do solo promoveu
alguma reversibilidade nos efeitos causados pelos agrotoxicos.

Da mesma forma, como ja descrito para herbicidas e fungicidas, ndo ha uma
conclusdo definitiva sobre o efeito dos inseticidas sobre os microrganismos e,
consequentemente, sobre as transformacgfes de nutrientes no solo, uma vez que os
diferentes grupos de inseticidas exibem variagfes em sua toxicidade (SIMON
SYLVESTER & FOURNIER, 1979; DAS & MUKHERJEE, 2000; DAS et al.,
2005).

A aplicacdo do inseticida forato aumentou a mineralizacdo de C organico no
solo, o contetdo de N total, a desnitrificagdo e a mineralizagdo microbiana de N
organico no solo (MURTHY etal., 1991). J4 para Das & Mukerjee (1998), a influéncia
estimulatoria do forato e carbofurano na mineralizacdo microbiana do N orgénico
influenciou a reducdo significativa do contetdo de N total, a qual foi mais pronunciada
com forato (17,9%) seguida por carbofurano (14%). A mineralizagdo de N, resultou
em maior aumento na quantidade de NH4+e NO, no solo, sendo 0 aumento mais
pronunciado para o primeiro com forato e carbofurano ap6s 15 e 30 dias,
respectivamente, enquanto ambos os inseticidas registraram um incessante aumento
em NO, 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 NO,, indicando que os processos de amonificacdo foram mais rapidos do que
o de nitrificacdo. Entre os dois inseticidas, o forato liberou maior quantidade de N
mineral do que o carbofurano.

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

Os fatores naturais e antropogénicos podem afetar também, direta ou
indiretamente, as atividades enzimaticas no solo. As enzimas contribuem para a
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atividade biolégica total do ambiente solo-planta e ajudam os microrganismos do solo
em seus esforcos para satisfazer suas necessidades nutricionais e a degradacgéo e
humifica¢do do material orgéanico, principalmente os originarios dos polimeros vegetais
presentes no solo (KISS et al, 1986; LADESMAKI, & PIISPANEN, 1988 e 1992).
Elas catalisam varias reacdes nos proprios organismos vivos e na fase aquosa do
material organico do solo, e esta eficiéncia catalitica pode ser influenciada pela
composi¢do do meio circundante, no qual elas agem como catalizadores.

@] comportamento das diferentes atividades enzimaticas do solo, na presenga
de agrotdxicos, é varidvel e, apesar dos relatos sobre o efeito destes compostos bem
revisado e sumarizado por Schaffer (1993), e os esforcos realizados para encontrar
inter-relacdes confidveis entre os efeitos medidos e as propriedades dos solos,
caracteristicas dos agrotéxicos e/ou classes das enzimas, ndo ha conclusbes gerais.
Sdo freqientemente relatados resultados contraditérios e algumas vezes confusos
sobre a agdo de um agrotoxico na atividade de certas enzimas. Por exemplo, a adigdo
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
ndo afeta as atividades da fosfatase e da urease (DAVIES & GREAVES, 1981,
LETHBR1DGE et al., 1981), mas estimula a atividade da invertase (TU, 1982;
GIANFREDA et al., 1995).

A inibicdo da fosfatase pelo glifosato (SANNINNO & GIANFREDA, 2001),
poderia ser atribuida a presenca do grupo fosférico na molécula do herbicida. Varios
trabalhos ja demonstraram que a fosfatase do solo é fortemente inibida pelo fosfato
inorgéanico e fertilizante fosfatado (SPEIR & ROSS, 1978; DICK, 1997).

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

Ja a aplicacdo de fungicidas, como o captam, inibiu as atividades da urease
desidrogenase e fosfatase, proporcionalmente as doses aplicadas. Os diferentes niveis
de inibicdo foram, aparentemente, decorrentes do fendmeno adsorcdo/dessorcdo e
também ao efeito dos compostos e/ou seus metabdlitos formados durante a incubacdo
dos solos (PARAM Aetal., 1997). Da mesma forma, a adicdo de metalaxil e fenarimol
afetou negativamente a atividade da desidrogenase, mas ndo demonstrou efeito adverso
sobre a hidrélise do diacetato de fluoresceina (FDA) e atividade enzimaética da
fosfatase. Foi observado que o fenarimol foi mais toxico que o metalaxil e que o
efeito de ambos foi transitério no solo (SILVA et al., 2005).

Resultados semelhantes, isto é, efeitos dependentes da dose, foram obtidos
para os inseticidas organofosforados monocrotofds e quinalfds e para os piretroides
sintéticos, cipermetrina e fenvalerato (RAGASWAMY et al., 1994). A aplicacdo de
quinalfés (acima de 5 kg hal ou monocrotofds (acima de 7,5 kg ha') e cipermetrina
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ou fenvalerato (acima de 10 kg haJ, aumentou a atividade da protease nos solos. No
caso da desidrogenase, a aplicacdo dos inseticidas ao solo levou ao aumento inicial na
atividade, mas ao final de cinco semanas de inculbacdo, este efeito ndo foi mais
observado. Ao contrario, a aplicacao de turbufos, triaz.ofos, triclomato na concentracao
de 5e 10 |ag g ', em solo orgénico, inibiu inicialmenite a atividade da desidrogenase,
mas ao final de duas semanas apresentou um efeitio estimulatério (TU, 1981). De
forma semelhante, o carbaril na concentracdo de 10,50 e 100 pg g linibiu a atividade
da desidrogenase em solos suplementados com glicose (NARAYANA RAO, 1988),
mas um aumento significativo foi associado as baixcas concentragfes de inseticidas
piretréides (0,5 e 5 pg g ") (TU, 1980). Segundo Sainninno & Gianfreda (2001), as
metodologias disponiveis para estudo de enzimas méo discriminam entre 0s Varios
componentes que contribuem para a atividadle enzimatica total do solo.
Conseqiientemente, é particularmente dificil explicar a modificacdo na atividade
enzimatica em resposta a um determinado fator, ou estabelecer a relagdo causa-
resposta entre o fator aplicado e a variagdo obtida ma atividade.

Entre os trabalhos citados na literatura sdo eiscassos os que enfocam o efeito
de reguladores de crescimento na microbiota do solo. Silva et al. (2003) demonstram
que a aplicacdo do regulador paclobutrazol ao soilo pode interferir na atividade
microbiana requerendo observagBes constantes quamto ao funcionamento de grupos
importantes de microrganismos responsaveis por proicessos chaves, como a ciclagem
de nutrientes. Conforme mostrado pelos autores, a aplicacdo deste produto em solos
agricolas pode afetar tanto a atividade enzimética imicrobiana (como demonstrado
pela desidrogenase) como mais especificamente os fumgos, evidenciado pela atividade
de hifas flngicas e contetido de ergosterol do solo. Embora aaplicacdo de paclobutrazol,
nas doses recomendadas, tenha mostrado efeitos minimos nas propriedades bioldgicas
do solo, a sua aplicacdo seqlienciada, ao longo dios anos, deve ser considerada,
principalmente em decorréncia de sua alta persisténcia.

5. Considerac0es finais

Os ciclos biogeoquimicos e a adaptagcdo dos microrganismos aos diferentes
estresses do solo dependem da diversidade e das fum¢des metabdlicas da microbiota
presente no solo. Portanto, no solo onde ndo ha moidificagdo em outros parametros
quimicos, um aumento numérico nas unidades formadoras de colnia de bactérias e
fungos produzird um desequilibrio quimico-bioldgico. Este se manifesta ndo somente
em termos de populacdo microbiana, mas também sobre a sua diversidade e altera o
equilibrio ecolégico das interagGes entre populagGes e comunidades. A microbiota
existente no solo que sofreu estresse ambiental, pode tolerar ou pode desenvolver
mecanismos de resisténcia como a secregdo de exopollissacarideos, ativada por fatores
desconhecidos no meio. O tipo de solo e suas caracteri sticas, bem como a climatologia,
determinam a estrutura das populacdes microbianas e sua capacidade de responder
ao impacto dos poluentes, como por exemplo, altas 'doses de substancias toxicas. O
impacto ambiental na biologia do solo afeta fundamentalmente a biodiversidade e a
sucessdo das populagbes majoritarias de bactérias e tfungos, mais do que a atividade
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enzimatica. As enzimas parecem manter, no solo que sofreu impacto ambiental, um
nivel de atividade basica. Normalmente, o aumento na atividade enzimatica parece
depender mais das caracteristicas fisico-quimicas do nicho ecoldgico, onde os
microrganismos residem, do que das caracteristicas bioldgicas especiticas do préprio
solo. Atualmente, o solo sofre as conseqiiéncias do super uso agricola, levando a
perda de nutrientes e estrutura e sua utilizacdo para depdsito de residuos toxicos.
Esta intensificacdo de uso, com a acumulagdo de compostos, levam a uma série de
modificagdes nas propriedades do solo, que tem repercussdo na diversidade catabdlica.
Portanto, ha necessidade de proteger e conservar o solo para assegurar as
caracteristicas fisico-quimicas e bioldgicas necessarias para manter o equilibrio do
sistema. Quando se fala em conceitos como qualidade, sadde, recuperagdo ou
remediacgdo dos solos, a atividade microbiolégica desta matriz tem um papel importante.
Sob ela depende a dissipacdo de varios contaminantes e a estimulagdo da degradacéao
de compostos organicos. Assim, é importante conhecer a atividade microbioldgica do
solo quando se aplicam medidas de remediacdo ou quando se avalia o grau de
desorganizacdo do sistema solo.
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